
Planification de l 'acquisition des données 
de qualité de l'eau au Québec. 

Tome 2: 
processus de régulation de la qualité 

des eaux d'un bassin 

INRS-Eau 
UNIVERSITE DU QUEBEC 
C.P. 7500, Sainte-Foy 

Québec G1V 4C7 

RAPPORT SCIENTIFIQUE No 33 
1977 

Rapport rédigé pour 
le ministère des Ri,chesses naturell es, Québec 

par 
J.L. Sasseyi,lle, H. St-Martin, M. Canti,n 



PLANIFICATION DE L'ACQUISITION DES 

DONNEES DE QUALITE DE L'EAU AU QUEBEC 
• 

TOME 2: PROCESSUS DE REGULATION DE LA 
QUALI~E DES EAUX D'UN BASSIN 

Editeurs: 

SASSEVILLE, Jean-Louis 

ST-MARTIN, Henri 

CANTIN, Magella 

;avec la participation de: 

VAN COILLIE, Raymond 



ISBN 2-89146-039-1 
DEPOT LEGAL 1977 
Tous droits de traduction, de reproduction et d'adaptation réservés 

~ 1977 - Institut national de la recherche scientifique 



LISTE DES AUTEURS, PAR ORDRE ALPHABETIQUE: 

CAILLE, André Directeur des études sur le Saint-Laurent 
Services de Protection de l'environnement 
du Q;uébec 

CAMPBELL, Pierre Professeur 
INRS-Eau 

CLUIS, Daniel Professeur 
INRS-Eau 

COUILLARD, Denis Professeur 
INRS-Eau 

COUTURE, Pierre Agent de recherche 
INRS-Eau 

GRISEL, Henri Adjoint-technique 
Service environnement 
Société d'énergie de la baie James 

LACHANCE, Marius Agent de recherche 
INRS-Eau 

LAPOINTE, Richard Scientifique 
Environnement-Recherche, Alcan, Arvida 

LECLERC, Michel Professeur 
INRS-Eau 

MEYBECK, Michel Assistant 
Laboratoire de Géologie dynamique 
Ecole Normale Supérieure - Paris 

POTVIN, Lise Agent de recherche 
INRS-Eau 

ROUSSEAU, Armand Professeur 
Université du Q;uébec à Trois-Rivières 

SASSEVILLE, Jean-Louis Professeur 
INRS-Eau 

iii 



ST-MARTIN, Henri 

TESSIER, André 

VAN COILLIE, Raymond 

VISSER, Simon A. 

Directeur du Service Qualité des Eaux 
Ministère des Richesses naturelles du Québec 

Professeur 
INRS-Eau 

Professeur 
Université Sainte-Anne 
Pointe de l'Eglise 
Nouvelle-Ecosse 

Professeur 
INRS-Eau 

iv 



PREFACE 

La rédaction du Tome 2 traitant des processus de régulation de la 
qualité des eaux d'un bassin est le fruit d'un effort considérable d'in
tégration des connaissances essentielles à la gestion moderne de la res
source eau. 

A notre connaissance, le tome comble une lacune importante parmi les 
ouvrages scientifiques dont aucun n'avait encore abordé, en aucune langue, 
un traitement aussi élargi des sujets dans une approche interdisciplinaire 
qui réflète l'expérience acquise à 1 'INRS-Eau. Le choix et l'approfondis
sement des sujets sont non seulement dictés par leur importance pour les 
processus hydrologiques mais aussi par une réflexion de groupe dont le 
souci n'était pas de tout couvrir, surtout si le sujet avait été amplement 
traité par d'autres auteurs. C'est donc là l'explication de l'inégalité 
de l'ampleur de chaque chapitre. 

L'équipe a ainsi réalisé un recueil non seulement utile aux spécialis
tes du domaine désireux d'élargir leur horizon mais aussi aux novices qui 
cherchent à maîtriser la complexité qui taxe l'abordage des problèmes de 
l'eau. C'est aussi un but utilitaire qui a restreint les bibliographies 
suivant chaque chapitre aux titres jugés les plus importants pour l'usager 

du recueil. 

On doit enfin louer l 'heureuse initiative du ministère des Richesses 
naturelles du Québec qui a senti la nécessité de la réalisation de cet ou
vrage et a accepté de soutenir sa rédaction dans le cadre d'une vaste étude 
sur la rationalisation de l'acquisition de données de la qualité de l'eau. 
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Louis Rousseau 
directeur de l 'INRS-Eau 



AVANT-PROPOS 

Les travaux qui ont conduit à 11édition de ce document ont débuté 
au cours de 11année 1973, alors qulune équipe de chercheurs de 1 I INRS
Eau se penchaient sur une méthodologie de la rationalisation d'un éven
tuel réseau d'acquisition de données de qualité de 11eau pour le terri
toire québécois. Ce qui, à 1lépoque, devait être un rapide survol de la 
littérature scientifique pertinente à la gestion d'un réseau de qualité, 
siest avéré rapidement une analyse approfondie de certains processus de 
régulation de la qualité de 1leau, doublée d'une nécessaire synthèse de 
connaissances, éparpillées dans la littérature scientifique, mais néan
moins fondamentales pour le gestionnaire de la ressource. Nous nlavons 
pas hésité à investir les efforts nécessaires pour compléter ce document, 
et ceci malgré que lion outrepassait largement les délais négociés avec 
le ministère des Richesses naturelles du Québec, et en dépit du fait que 
les textes étaient rédigés hors du cadre planifié d'un projet normal; 
ces conditions, avec tout ce qu ' e11es présentaient de désagréable pour 
le ministère, nlont certes pas facilité le travail des auteurs qui ont 
néanmoins manifesté beaucoup d'enthousiasme au cours des travaux de rédac
tion. 

Si les textes présentent parfois des inégalités ou des redondances, 
ou encore, si les sujets traités semblent hors du contexte d'intégration 
souhaité à l'origine, il en incombe entièrement au principal éditeur de 
ce document; il souhaite cependant que la patience du ministère ne se 
soit pas consommée en vain et que les connaissances exposés ici serviront 
à accroître la qualité de la perception de la ressource eau, contribuant 
ainsi au développement d'un cadre de gestion mieux adapté à la recherche 
continue de 1 'amé1ioration de la qualité du milieu de vie québécois. 

En terminant, il tient à remercier Monsieur André Parent, pour la 
conception graphique, Monsieur Gaétan Godbout pour la révision finale, 
Mademoiselle Lise Raymond, pour la mise en page, ainsi que tous ceux qui 

ont contribué de près ou de loin à 1 'édition de ces travaux. 
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PLANIFICATION DE L'ACQUISITION DES 

DONNEES DE QUALITE DE L'EAU AU QUEBEC 

TOME 2: 

PROCESSUS DE REGULATION DE LA QUALITE DES EAUX D'UN BASSIN 

RESUME 

L'utilisation croissante de la ressource eau ne saurait s'harmoniser au 
potentiel environnemental hors du cadre rigoureux de la gestion int~grée. 
Dans un tel contexte, la prise en compte des processus régissant la qualité 
des eaux, tant au plan chimique que biologique, est essentielle si l Ion veut 
être en mesure de formuler des solutions ad~quates aux problèmes posés par 
1 'utilisation multiple de la ressource. Clest dans cet esprit qulon été réu
nies, dans un document unique, certaines connaissances de base permettant aux 
professionnels de la gestion de l leau de circonscrire, dans leurs justes di
mensions, les problématiques interventionnistes qui les confrontent; on y 
traite de la rationalisation des interventions, de la structure biophysique 
de bassins, de l 'évolution de la qualit~ de l leau dans le cycle hydrologique, 
du comportement chimique des substances importantes pour les organismes vi
vants, de la productivité des eaux courantes, de la caractéristiques biologi
que de la qualité de l'eau, de 1 'effet de stress sur les organismes aquatiques, 
et, finalement, des outils de perception mathématique des eaux d'un bassin. 

Mots-clé: 

rationalisation, système, stratégie, environnement, répercussion, impact, bassin, 
drainage, morphologie, hydrographie, biophysique, qualité, eau atmosphérique, 
précipitation, eaux souterraines, érosion, bilan, matière organique, carbonate, 
métaux traces, productivité, eaux courantes, éléments nutritifs, fertilité, in
dices, diversité, sédiments, micro-organismes, bio-essais, stress, mercure, pes
ticides, modèles mathématiques, oxygène, pollution thermique, écosystème aqua
tique, régulation, gestion intégrée, utilisation multiple, ressource, interven
tion 

Référence: 

Sasseville, J.L., St-Martin, H. et Cantin, M., éd. (1977). 
"Planification de l 'acquisition des données de qualité de l'eau au Québec. Tome 
2: Processus de régulation de la qualité des eaux d'un bassin". INRS-Eau, rap
port scientifique no 33, 760 p. (Pour le Ministère des Richesses naturelles, 
Québec) . 

vii 



PREFACE 

AVANT-PROPOS 

RESUME 

TABLE DES MATIERES 

TABLE DES MATIERES 

LISTE DES TABLEAUX 

LISTE DES FIGURES 

CHAPITRE 1: 

INTRODUCTION 

RATIONALISATION DES INTERVENTIONS SUR LE SYSTEME 
AQUATIQUE 

1.1 PROBLEMATIQUE DE L1INTERVENTION 

1.1.1 
1.1.2 
1.1.3 
1.1. 4 

Les systèmes environnementaux 
La systématique environnementale 
L1intervention environnementale 
Le système aquatique 

1.2 LES STRATEGIES ENVIRONNEMENTALES 

1. 2.1 
1.2.2 
, .2.3 
1. 2.4 
1.2.5 
1. 2.6 
1.2.7 

La prédiction 
La décision 
La qualité de la vie et la qualité du milieu 
La stabilité 
La diversité 
L1irréversibilité et 1 1 indifférence 
L1acquisition des connaissances 

i 

iii 

v 

vi i 

xv 

xix 

1 

3 

7 

8 
11 
13 
16 

18 

19 
20 
23 
28 
32 
33 
34 

1.3 LES METHODES D1EVALUATION DES REPERCUSSIONS ENVIRONNEMENTALES 39 

1. 3. 1 
1. 3.2 
1.3.3 
1.3.4 
1.3.5 

Les types de méthodes actuelles 
Le choix de la méthode 
Les phases de 1 1 intervention environnementale 
L1éva1uation des répercussions 
Les critères de choix d1une méthode 

ix 

41 
47 
49 
50 
51 



1.4 L'INTERVENTION 

1.4.1 
1. 4. 2 
1.4.3 
1.4.4 

Le diagramme opérationnel 
Relation cause-condition-effet 
Evaluation de l'importance de l'effet 
Choix de la rétroaction 

REFERENCES BIBLIOGRAPHIQUES 

CHAPITRE 2: PERCEPTION BIO-GEO-PHYSIQUE DU BASSIN 

l NTRODUCTI ON 

2.1 CARACTERE PHYSIQUES DU BASSIN VERSANT 

2.1.1 
2.1. 2 
2.1. 3 
2.1.4 

Superficie 
Périmètre 
Caractéristiques de forme du bassin 
Relief du bassin 

2.2 CARACTERES PHYSIQUES DU RESEAU DE DRAINAGE 

2.2.1 
2.2.2 
2.2.3 
2.2.4 
2.2.5 

2.2.6 

Longueur des cours d'eau 
Profil longitudinal des cours d'eau 
Pente des cours d'eau 
Sinuosité des cours d'eau 
Courbes aire-distance ou caractéristiques de forme de 
drainage d'un bassin 
Lacs et marécages 

2.3 ERUDE MORPHOLOGIQUE DU BASSIN ET DU RESEAU HYDROGRAPHIQUE 

2.3.1 
2.3.2 
2.3.3 

Classification des cours d'eau 
Lois morphologiques 
Densité et drainage 

2.4 ASPECTS BIOGEOPHYSIQUES DU MILIEU TERRESTRE 

2.4.1 Description et analyse des composantes des grandes 
zones du Québec 

2.4.2 Transposition sur le bassin hydrograohique 

REFERENCES BIBLIOGRAPHIQUES 

CHAPITRE 3: EVOLUTION DE LA QUALITE DE L'EAU DANS LE CYCLE 
HYDROLOGIQUE 

x 

54 

54 
56 
59 
60 

63 

67 

69 

70 

70 
72 
72 
76 

99 

99 
102 
102 
105 

106 
111 

112 

113 
114 
121 

125 

127 
159 

165 

170 



INTRODUCTION 

3.1 ZONES DE STOCKAGE 

3.1.1 
3.1.2 
3.1.3 
3.1.4 

Stockage de surface 
Stockage dans la zone d'êvapotranspiration du sol 
Stockage dans la zone de saturation 
Bilan hydrique 

3.2 PROPRIETES PHYSICO-CHIMIQUES DE L'EAU 

3.2.1 
3.2.2 
3.2.3 
3.2.4 
3.2.5 

Propriétés physiques de l'eau 
Structure de l'eau 
Eléments de thermodynamique 
Approche cinétique 
Oxyda-réduction en milieu naturel 

3.3 QUALITE DES EAUX ATMOSPHERIQUES 

3.3.1 Système particulaire aérien 
3.3.2 Réaction du système gazeux aérien avec les eaux 

atmosphériques 
3.3.3 Processus physiques influençant la qualité des eaux 

atmosphériques 
3.3.4 Composition des précipitations 

3.4 QUALITE DES EAUX SOUTERRAINES 

3.4.1 
3.4.2 
3.4.3 

3.4.4 
3.4.5 

L'eau dans le sol agricole 
Relation entre la composition chimique et la lithologie 
Relation entre la composition chimique des eaux sou
terraines et le climat 
Evolution de la qualité de 1 leau dans les nappes 
Méthodes d'études de la chimie de 1 leau dans les nappes 

3.5 PROCESSUS REGULATEURS DE L'EROSION 

3.5.1 

3.5.2 
3.5.3 
3.5.4 
3.5.5 
3.5.6 

Transport des matériaux en suspension et en solution nar 
les eaux courantes 
Paramètres caractéristiques de l'érosion 
Cl imat 
Relief 
Géologie 
Erosion globale au Québec 

3.6 COMPORTEMENT PHYSICO-CHIMIQUE DES EAUX DE SURFACE 

3.6.1 Variation des concentrations en êléments majeurs en fonc-

173 

174 

175 
178 
184 
189 

190 

190 
203 
209 
232 
240 

244 

246 

247 

248 
252 

264 

266 
268 

273 
275 
281 

291 

292 
294 
296 
297 
301 
304 

312 

tion du débit 314 
3.6.2 Variation longitudinale de la concentration en éléments 

majeurs 321 
3.6.3 Comportement cyclique annuel 323 

xi 



3.6.4 Comportement cyclique en pêriode de crue 
3.6.5 Comportement spécifique des ions 

3.7 BILAN HYDROCHIMIQUE 

3.7.1 
3.7.2 
3.7.3 
3.7.4 
3.7.5 

Equation du bilan hydrochimique 
Apport atmosphérique 
Apport géologique et biotique 
Charge transportée 
Influence des activités humaines 

REFERENCES BIBLIOGRAPHIQUES 

CHAPITRE 4: PERCEPTION CHIMIQUE DES EAUX D'UN BASSIN 

INTRODUCTION 

4.1 PRESENCE DE LA MATIERE ORGANIQUE DANS LES EAUX NATURELLES 

4. 1 . 1 
4.1.2 
4.1.3 

Origine de la matière organique 
Nature de la matière organique 
Propriétés de la matière organique dissoute 

4.2 DYNAMIQUE DE LA MATIERE ORGANIQUE 

4.2.1 
4.2.2 
4.2.3 

Processus de production de la matière organique 
Evolution de la matière organique dissoute 
Cycle de la matière organique dans 1 'hydrosphère 

4.3 CARBONE INORGANIQUE 

4.3.1 
4.3.2 
4.3.3 
4.3.4 

Système en contact avec 1 1 atmosphère 
Système isolé de 1 1 atmosphère 
Alcalinités et acidités 
Capacité de tamponnage 

4.4 COMPORTEMENT DES METAUX TRACES 

4.4.1 
4.4.2 
4.4.3 
4.4.4 
4.4.5 
4.4.6 

Equilibre de précipitation et de dissolution 
Equilibres de complexation 
Complexes inorganiques 
Equilibres d'oxydo-réduction 
Phénomènes à l 1 interface solide-solution 
Distribution des métaux traces sous différentes formes 

REFERENCES BIBLIOGRAPHIQUES 

xii 

326 
328 

333 

334 
338 
345 
349 
355 

359 

369 

371 

372 

372 
373 
380 

383 

385 
390 
395 

403 

406 
410 
410 
413 

415 

417 
418 
419 
424 
431 
440 

445 



CHAPITRE 5: PRODUCTIVITE DES EAUX COURANTES 

INTRODUCTION 

5.1 CARACTERISTIQUES GENERALES DIUN COURS DIEAU 

5.2 INTERACTIONS PHYSIQUES DU BASSIN AVEC LA PRODUCTIVITE 

5.2.1 
5.2.2 
5.2.3 
5.2.4 
5.2.5 

Longueur de rivière et surface de bassin drainé 
Dénivellation 
Type de couvert forestier et type de sol 
Profondeur et largeur moyenne 
Régime climatique 

5.3 ELEMENTS NUTRITIFS DE BASE 

5.3.1 Distribution spatiale de différentes formes de subs-

451 

453 

454 

456 

456 
457 
457 
457 
458 

459 

tances nutritives dans une section transversale 459 
5.3.2 Evolution temporelle des concentrations de l 1 amont 

vers llaval 463 

5.4 CARACTERISATION BIOLOGIQUE DIUN TRONCON DE RIVIERE 

5.4.1 Techniques de caractérisation 
5.4.2 Caractérisation de la ressource 

REFERENCES BIBLIOGRAPHIQUES 

CHAPITRE 6: PERCEPTION BIOLOGIQUE DES EAUX COURANTES 

INTRODUCTION 

6.1 EVALUATION BIOLOGIQUE DE LA QUALITE DU MILIEU AQUATIQUE 

6.1. l Définition de 1 1 écosystème aquatique 
6.1.2 Caractéristique biologique de la qualité du milieu 

6.2 ACTION DES SEDIMENTS SUR LIECOSYSTEMES 

6.2.1 
6.2.2 
6.2.3 

La phase sédimentaire des eaux dlun bassin 
Rôle écologique des sédiments 
Effets des sédiments en suspension sur llécosys
tème aquatique 

6.3 ACTION DES MICRO-ORGANISMES SUR LEUR ENVIRONNEMENT 

470 

471 
482 

485 

491 

493 

494 

495 
500 

507 

507 
510 

518 

522 

6.3.1 Micro-organismes et leur environnement 523 
6.3.2 Influence des micro-organismes sur leur environnement 530 

xiii 



6.4 EVALUATION DE L'EFFET DE STRESS SUR LE VIVANT AQUATIQUE 

6.4.1 
6.4.2 
6.4.3 
6.4.4 
6.4.5 
6.4.6 

Voies d'intoxication 
La problématique de l'essai biologique 
Evaluation de la toxicité par le bio-essai 
Toxicité conjointe " 
Utilisation du type du bio-essai 
Réactions physiologiques aux stress 

6.5 CHEMINEMENT DES STRESS SUR LE VIVANT AQUATIQUE 

6.5.1 Mécanismes au niveau du milieu-support 
6.5.2 Mécanismes au niveau de la chaîne" trophique 

REFERENCES BIBLIOGRAPHIQUES 

CHAPITRE 7: PERCEPTION MATHEMATIQUE DES EAUX D'UN BASSIN 

INTRODUCTION 

7.1 CONCEPTION DES MODELES MATHEMATIQUES 

7 .l. 1 
7.l. 2 
7.1. 3 
7.1.4 
7.1. 5 
7.1.6 

Que comporte un modèle? 
Définition et types de modèles mathêmatiques 
Construction du modèle 
Causes d'incertitude 
Analyse du modèle 
Objectifs généraux des modèles de qualité 

546 

547 
547 
560 
564 
568 
574 

583 

585 
596 

631 

643 

645 

646 

646 
646 
648 
648 
650 
651 

7.2 FACTEURS IMPORTANTS DANS L'ELABORATION D'UN MODELE DE QUALITE 652 

7.2.1 Schématisation des écoulements 
7.2.2 Mélange et dispersion dans les rivières 

7.3 MODELES D'OXYGENE DISSOUS POUR LES RIVIERES 

7.3.1 
7.3.2 
7.3.3 
7.3.4 
7.3.5 
7.3.6 

Oxygène dissous en rivière 
Bilan des matières 
Modèle de Streeter-Phelps 
Modèles de Dobbins-O'Connor 
Modèle de Lefort 
Explication et évaluation des constantes des modèles 

7.4 MODELE DE POLLUTION THERMIQUE 

7.4.1 Prédiction de la dissipation de la chaleur 
7.4.2 Bilan d'énergie 

xiv 

652 
663 

674 

675 
685 
687 
691 
696 
698 

719 

719 
722 



7.4.3 Evaluation des différents termes de l'équation du 
d'énergie 

7.4.4 Dissipation de la chaleur en rivières 
7.4.5 Zones d'eau chaude 

7.5 MODELES D'ECOSYSTEMES AQUATIQUES 

7.5.1 Quelques modèles d'écosystèmes 
7.5.2 Modèle d'écosystème de Chen 

LEGENDES 

REFERENCES BIBLIOGRAPHIQUES 

xv 

bilan 
724 
729 
731 

733 

734 
743 

754 

757 



1.2.1 

1. 3.1 

1.4.1 

2.4.1 

2.4.2 

2.4.3 

3.2.1 

3.2.2 

3.3.1 

3.3.2 

3.4.1 

3.5.1 

3.5.2 

3.5.3 

3.5.4 

3.5.5 

3.5.6 

3.5.7 

LISTE DES TABLEAUX 

Représentation des cas décisionnels en fonction des paramètres 
du modèle de décision 

Description de méthodes d' éva1uation des répercussions environ
nementales employées aux Etats-Unis 

Schéma de 11 association des usages aux facteurs causaux 

Caractères climatiques de quelques régions du Québec Méridional 

Caractéristiques des sols zonaux du Québec 

Principaux types de sol du Québec méridional 

Représentation des poids moléculaires, moments dipolaires, des 
températures de fusion et d ' ébu1lition pour la série hydrogénée 

Chaleur de fusion et de vaporisation et moments dipolaires pour 
différentes substances 

Comparaison entre les concentrations en métaux lourds retrouvées 
dans les eaux de surface et les concentrations retrouvées dans 
les précipitations 

Comparaison entre les concentrations en métaux retrouvées dans 
les précipitations et les concentrations retrouvées dans 1lat
mosphère 

Classification des faciès hydrochimiques 

Les régions climatiques 

Analyse d'eau souterraine en provenance d'aquifères en contact 
avec des dépôts glaciaires 

Erosion chimique et détritique pour trois bassins au Québec 

Concentrations moyennes des rivières du Québec 

Concentrations moyennes annuelles, pourcentage des différents 
éléments dans des rivières québécoises 

Caractères physiographiques des bassins 

Analyses des rivières Arnaud et George se jetant dans la baie 
d'Ungava et de la Grande Rivière de la Baleine se jetant dans 
la baie d'Hudson 

xvi 

24 

42 

58 

139 

148 

149 

195 

195 

263 

265 

282 

299 

306 

307 

309 

310 

311 

313 



3.6.1 

3.6.2 

3.6.3 

3.7.1 

3.7.2 

3.7.3 

3.7.4 

3.7.5 

3.7.6 

4.1.1 

4.1.2 

4.1.3 

4.1.4 

4.2.1 

4.3.1 

4.3.2 

4.4.1 

Concentration en ions retrouvées dans les rlVleres April, Fraser 
et Sharpe à 1 'étiage et au débit le plus élevé 

Variation de la concentration en chlorure, en Dhosphore et en 
azote pour de courts épisodes hydrologiques du Rhin 

Comportement des éléments en substances majeurs dans le Hubbard 
Brook pour les années 1963 à 1967 

Valeurs comparatives de Na, K, Ca, Cl, N03 et NH4 en mg/l dans les 
précipitations tombant dans des régions situées près de la côte 
de l'Atlantique et près des Grands-Lacs 

Concentration en mg/l et charge en kg/hectare dans des précipita
tions à Pittsburg (U.S.A.) 

Apport atmosphérique et transports des ions en kg/hectare/an Dour 
deux rivières de Finlande 

Eléments nutritifs des minéraux captés et accumulés par la végéta
tion par rapport à 1 lapport atmosphérique et aux charges transpor
tées dans les eaux de drainage 

Variation avec le climat du rapport de la charge dissoute à la 
charge totale 

Comparaison entre les charges en azote et phosphore provenant de 
trois populations différentes et les charges transportées Dar un 
bassin forestier naturel 

Principales classes de composés organiques ayant une activité 
biologique élevée 

Principales classes de produits organiques réfractaires retrouvés 
dans l'hydrosphère 

Quelques fonctions régulatrices de la matière organique 

Classes de molécules susceptibles d'agir comme ligands dans 
les eaux naturelles 

Types principaux de réactions enzymatiques provoquant l 1 hydrolyse 
de la matière organique 

Equilibre homogène des espèces carbonatées 

Alcalinités, acidités et leurs combinaisons 

Equilibres du Cu (II) avec l leau et les espèces carbonatées 

xvii 

329 

331 

332 

341 

343 

344 

350 

352 

357 

376 

377 

382 

384 

394 

408 

414 

421 



4.4.2 

4.4.3 

4.4.4 

4.4.5 

5.3.1 

6. l. 1 

6.2.1 

6.4.1 

6.4.2 

6.4.3 

6.4.4 

6.4.5 

6.5.1 

7.3.1 

7.3.2 

7.5.1 

7.5.2 

Quelques réactions rédox pertinentes au milieu aquatique 

Valeurs de la CEC et de la QCE pour quelques sédiments de ri
vières, réservoirs et baies 

Concentration moyenne de certains éléments dans les fractions 
"solution" et lien suspension" dans des rivières 

Distribution de certains éléments sous certaines formes dans 
les rivières Amazone et Yukon 

Composition élémentaire du phytoplancton excluant le chlore, 
1 'iode et le vanadium 

Tableau standard de détermination des indices biotiques 

Dimension des particules formant le lit de la rivière, de l'a
mont vers 1 1 aval sur le bassin du fleuve Mississipi 

Signification des abréviations courantes utilisées dans la 
littérature scientifique 

Illustration de 1 1 effet conjoint de toxique 

Toxicité de métaux lourds pour certaines espèces utilisées 
couramment dans les essais biologiques 

Quelques statistiques sur des insecticides vendus au Canada 
en 1970 

Toxicité de différentes pesticides pour différentes espèces 
de poissons 

Liste des insecticides communs 

Erreurs probables dans les mesures des paramètres du bilan de 
1 1 oxygène dissous 

Valeurs typiques des paramètres du modèle 

Taille initiale des compartiments et valeurs des coefficients 
du modèle d'azote 

Equations différentielles du modèle de Chen (1970) d'un éco
système aquatique 

xviii 

427 

436 

441 

443 

461 

505 

509 

551 

567 

570 

575 

577 

588 

717 

718 

739 

752 



1. 1. l 

1.1.2 

1. 2. l 

1.2.2 

1.2.3 

1. 4. l 

2.1.1 

2.1. 2 

2. 1.3 

2.1.4 

2.1. 5 

2.1.6 

2.3. l 

2.3.2 

2.3.3 

2.4.1 

2.4.2 

2.4.3 

2.4.4 

LISTE DES FIGURES 

Schéma simplifié représentant le processus de 1 1 intervention 
environnementale 

Utilisation de la matière dans un écosystème industriel-agri
cole 

Représentation d'un système dans un état d'équilibre dynami
que et dans un état d'équilibre évoluant à l 'extérieur du do
maine de stabilité 

Représentation schématique d'une séquence de valeur d'équili
bre évoluant selon une trajectoire stable 

L'ignorance et l 'acquisition en relation avec un schéma ra
tionnel d'intervention 

Diagramme fonctionnel de l'intervention de gestion 

Courbe hypsométrique non-dimensionnelle 

Courbes hypsométriques représentant l'évolution géomorpholo
gique des bassins 

Mesure de la pente à un point d'échantillonnage du bassin 

Courbe aire-pente du bassin de la Clifton 

Courbe hypsométrique et rectangle équivalent 

Relation entre le rapport de la largeur sur la longueur du 
rectangle équivalent et l 'indice de compacité de Gravelius 

Classification des cours d'eau, méthode de Strahler 

Loi de l'ordre des cours d'eau 

Loi de la longueur, rivière Eaton 

Les grands ensembles topographiques du Québec méridional 

Les grandes unités structurales de la province de Québec 

Les dépôts de surface du Québec méridional 

Température moyenne annuelle du Québec méridional 

xix 

PAGE 

14 

17 

31 

31 

36 

55 

79 

79 

93 

94 

98 

100 

115 

117 

120 

130 

130 

137 

137 



2.4.5 

2.4.6 

2.4.7 

2.4.8 

2.4.9 

3.1. 1 

3.2.1 

3.2.2 

3.2.3 

3.2.4 

3.2.5 

3.2.6 

3.2.7 

3.2.8 

3.2.9 

3.2.10 

3.2.11 

3.2.12 

3.2.13 

3.2.14 

3.2.15 

Précipitation totale annuelle du Québec méridional 138 

Longueur annuelle moyenne de la saison de végétation 138 

Zones agroclimatiques du Québec 140 

Limites approximatives des différents types de sols au Québec 144 

Zones de végétation du Québec 151 

Cycle de l'eau 176 

La molécule d'eau 192 

Température de changement de phase en fonction du poids molp.-
culaire 195 

Chaleur spécifique de l'eau en fonction de la température 198 

Variation de la constante diélectrique en fonction de la fré-
quence du champ électrique appliqué au milieu et en fonction 
de la température 198 

Conductivité spécifique d'une solution de chlorure de potassium 
à 250C 201 

Concentration en solides dissous et conductivité spécifique 
d'une eau naturelle en provenance de la rivière Gilla 201 

Densité de l'eau en fonction de la température 205 

Viscosité de l leau en fonction de la température et de la pres-
sion 205 

Dodécahèdre pentagonal 205 

Structure de l'eau 205 

Représentation schématique de l'électrostriction 210 

Représentation schématique d'un ion formateur de structures 210 

Représentation schématique de la structure de 1 leau près d'une 
surface polaire et non polaire 210 

Coefficient d'activité moyen de quelques sels en fonction de la 
force ionique 220 

Domaine de stabilité thermodynamique de l'eau 225 

xx 



3.2.16 

3.2.17 

3.2.18 

3.2.19 

3.2.20 

3.2.21 

3.2.22 

3.2.23 

3.3.1 

3.4.1 

3.4.2 

3.4.3 

3.4.4 

3.4.5 

3.4.6a 

3.4.6b 

3.5.1 

3.5.2 

3.6. 1 

Diagramme Eh - pH du fer à 250 C et une pression totale de 1 
atmosphère tenant compte de la stabilité de quelques ions 
complexes hydroxylés 

Diagramme Eh - pH du fer à 250C et une pression totale de 1 
atmosphère tenant compte de la stabilité des oxydes 

Diagramme Eh - pH du fer à 250 C et une pression totale de 1 
atmosphère 

Position approximative de quelques milieux naturels caract~
risés au moyen du Eh et du pH 

Courbe intensité potentiel d'un couple Red-Ox 

Courbes intensité - potentiel d'un couple redox 

Courbes intensité - potentiel dans le cas de deux couples 
redox ensemble 

Etat de fraîcheur d'une eau usée caractérisée par son poten
tiel redox 

Concentration en ions chlorures en fonction de la distance 
de la côte 

Diagramme d'un réseau d'écoulement idéalisé 

Des réseaux d'écoulement souterrain local, intermédiaire et 
régional peuvent se développer dans les bassins de drainage 
en fonction de l 'épaisseur du réservoir souterrain, de la 
pente et du relief des versants 

Influence de la perméabilité relative des formations sur 
l 'écoulement souterrain 

Diagramme montrant les faciès hydrogéochimiques 

Diagramme de Schoeller 

Traits essentiels du diagramme de Stiff et al. (1951) 

Méthode pour construire le diagramme de Stiff et al. (1951) 

Les régions climatiques 

Régions et provinces géologiques du Québec 

Représentation de la loi hyperbolique pour un cours d'eau 
naturel 

xxi 

228 

228 

229 

231 

236 

237 

239 

245 

255 

278 

278 

278 

284 

286 

288 

288 

298 

302 

315 



3.6.2 

3.6.3 

3.6.4 

3.6.5 

3.6.6 

3.6.7 

3.7. l 

3.7.2 

4.1.1 

4.1.2 

4.1. 3 

4.2. l 

4.2.2 

4.2.3 

4.2.4 

4.2.5 

4.2.6a 

4.2.6b 

4.2.7 

Relation entre la concentration et le débit tenant compte 
d'une limite inférieure élevée 

Représentation logarithmique des concentrations en sodium, 
chlorure et potassium en fonction du débit 

Variation de la concentration en solides dissous totaux en 
fonction du débit en plusieurs points de la Snake River 

Concentration globale en éléments dissous dans trois couches 
du lac Leman pour les mois de novembre 1967 à juillet 1970 

Variation de la concentration des solides dissous et de dif
férents éléments en fonction du débit pour les différents 
mois de l 'année pour Snake River à Wawawai 

Variation cyclique de la conductivité en fonction du débit 
pour 9 crues de l'année 1953 de la Salt River à Shepherds-
ville . 

Représentation schématique des relations entre les diffé
rentes composantes du bilan hydrochimique d'un bassin 

Courbes cumulatives et différentielles du comportement des 
débits et des charges de la rivière Bighorn 

Distribution du matériel organique dans la zone euphotique de 
l 1 hydrosphère 

Description symbolique d'une macromolécule colorée 

Flux des composés organo-phosphorés dans 1 1 hydrosphère 

Schéma du processus de production de la matière organique 

Schéma global du métabolisme des glucides, des lipides, des 
protéines et des produits naturels 

Flux de carbone dans le milieu naturel 

Cycle du carbone 

Flux de carbone dans un écosystème lacustre 

Concentration initiale de carbone des compartiments du systè
me au lever du soleil 

Taux d'entrée du carbone dans les compartiments du système 

Cycle de N 

xxii 

316 

318 

322 

324 

325 

327 

336 

354 

374 

379 

379 

388 

396 

398 

399 

401 

402 

402 

404 



4.2.8 

4.3. l 

4.3.2 

4.4.1 

4.4.2 

4.4.3 

4.4.4 

4.4.5 

5.1.1 

5.2.1 

5.3.1 

5.3.2 

5.3.3 

5.3.4 

5.3.5 

5.3.6 

5.3.7a 

5.3.7b 

Cycle du P 

Equilibre des carbonates dans un milieu ouvert à l 1 atmosphère 

Equilibre des carbonates dans un milieu fermé à l 1 atmosphère 

Solubilité du Cu (II) en fonction du pH pour une solution 
qui ne contient que du cuivre et des espèces carbonatées 

Distribution des espèces (ion libre et complexes) en fonc
tion du pH 

Diagramme p ~ - pH pour le système du fer 

Schéma des interactions entre solutés et solides dans le mi
lieu aquatique 

Représentation du potentiel électrique et de l'énergie d'in
teraction pour des systèmes collofdaux pour des forces ioni
ques faibles ou fortes 

Classification des cours d'eau selon leurs caractéristiques 
physico-chimiques et biologiques 

Distribution type verticale et transversale de la vitesse de 
l'écoulement dans un cours d'eau 

-Relation entre le fluor et le débit et entre le PO 4 et le 
débit 

Relation de l'azote ammoniacale, des nitrates et de l'azote 
organique 

Relation entre le rapport des concentrations PO-4 - PIF et le 
débit 

Relation du rapport des concentrations de 1 lazote inorganique 
et des orthophosphates avec le débit 

Evolution spatiale et temporelle du phosphore particulaire et 
dissous sur la rivière Red Cedar 

Evolution spatiale et temporelle des différentes formes d'azote 

405 

409 

411 

422 

425 

428 

432 

438 

455 

460 

464 

464 

465 

465 

467 

mesurées dans la rivière Red Cedar 468 

Relation entre le pourcentage d'azote inorganique et la charge 
spécifique totale d'azote en provenance de sous-bassins 469 

Relation entre le pourcentage d'ortho-phosphate et la charge 
spécifique totale de phosphore en provenance de sous-bassins 469 

xxiii 



5.4.1 

6.1.1 

6.1.2 

6.1.3 

6.2.1 

6.2.2 

6.2.3 

6.4.1 

6.4.2 

6.4.3 

6.4.4 

6.4.5 

6.4.6 

6.4.7 

6.4.8 

6.4.9 

6.4.10 

6.4.11 

6.4.12 

Modes d'utilisation des bio-essais dans la mesure de la fer-
tilitê des eaux naturelles 478 

Reprêsentation schêmatique d'un êcosystème 497 

Comparaison de la limite de tolêrance relative pour les orga-
nismes stênothermes et eurythermes 506 

Exemple d'application de la mêthode des indices biotiques sur 
un parcours de la rivière pol1uêe par un effluent; graphique 
des indices biotiques 506 

Evolution des rêsidus vêgêtaux 513 

Production de matière organique particulaire 514 

Schêma des relations importantes dans l'écosystème aquatique 517 

Schêma des voies d'intoxication et de dêtoxication d'un orga-
nisme aquatique 548 

Ces 5 courbes reprêsentent 5 types de relation entre les moyen-
nes de survie des animaux et les concentrations en toxiques 559 

Reprêsentation thêorique du % d'individus affectês en fonction 
du temps pour une concentration de toxique donnêe 561 

Temps de survie des truites arc-en-ciel soumis à une concentra-
tion de cyanure de potassium 561 

Reprêsentation thêorique du temps de survie d'une espèce de 
poisson en fonction de concentration diffêrente de toxique 563 

Courbe de survie des truites dans le cyanure de potassium 563 

Reprêsentation hypothêtique du temps de survie de deux espèces 
de poissons soumis à des concentrations différentes d'un toxi-
que 565 

Courbe hypothêtique permettant la dêtermination du TL m 96 565 

Comportement sous intoxication de la truite arc-en-ciel pour 
diffêrentes concentrations de trois sels mêtal1iques toxiques 571 

Effet antagoniste du calcium dans une solution de nitrate de 
plomb pour une êpinoche 571 

Effet du pH sur le changement de toxicitê d'une solution de 
sulfure de sodium de 3.2 ppm en S pour la truite 573 

Courbes de survie (50%) d'êpinoches et courbes reprêsentant 
la variation de pH associêe aux diffêrentes concentrations de 
sel 573 

xxiv 



6.4.13 

6.4.14 

6.4.15 

6.4.16 

6.4.17 

6.4.18 

6.4.19 

6.5.1 

6.5.2 

6.5.3 

6.5.4 

6.5.5 

6.5.6 

6.5.7 

6.5.8a 

6.5.8b 

6.5.9 

Temps de survie (50%) de menés à grosse tête dans des solu
tions de dieldrine 

TLm 24, 48 et 96 h pour des crapets dans différentes solutions 

576 

d'insecticides 576 

Comportement du mouvement operculaire d'une épinoche soumis à 
une désoxygénation du milieu support 578 

Activité respiratoire théorique du poisson 581 

Vitesse de croisière de la oerchaude en fonction de la concen-
tration en 02 dans le milieu support 581 

Rythme operculaire et consommation d'02 d'une épinoche soumis 
à une intoxication brusque au NaCN puis remis dans un milieu 
sain 582 

Rythme operculaire et % de consommation normale d'02 d'une épi
noche soumis à une intoxication brusque au HgC1 2, puis remis 
dans un milieu sain 582 

Dégradation microbiologique du DDT 594 

Dégradation microbio1ogique de l'aldrine-dieldrine 595 

Transformations possibles des produits mercuriques 604 

Hydroxylation des insecticides organophosphates carbamates, 
roténoides, DDT et nicoténofdes 606 

Epoxydation des insecticides cyclodiènes 607 

Thiooxydation des insecticides organophosphates et carbamates 607 

Désulfuration oxydative des insecticides organophosphates 609 

Hydrolyse des insecticides organophosphates phosphorothiomates 609 

Hydrolyse des insecticides organophosphates des phosphorodi-
thioates 610 

Hydrolyse des groupes "carboxy" des insecticides des organo-
phosphates 611 

6.5.10 Décarbamylation des insecticides carbamates 611 

6.5.11 Thioisomérisation des insecticides organophosphates 612 

6.5.12a Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
organophosphates (Voie 1) 615 

xxv 



6.5.12b Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
organophosphates (Voie 2) 616 

6.5.12c Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
organophosphates (Voie 3) 617 

6.5.12d Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
organophosphates (Voie 4) 618 

6.5.12e Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
organophosphates (Voie 5) 619 

6.3.13a Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
cyc10diènes (A1drine et Die1drine) 620 

6.5.13b Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
cyclodiènes (Heptach1ore et Ch1ordene) 621 

6.5.14 Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
DDT et Methoxych1ore 622 

6.5.15 Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
BHC et Lindane 623 

6.5.16a Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
carbamates (N Méthy1carbamate: Carbaryl) 624 

6.5.l6b Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
carbamates (N Méthyl-a1kylcarbamates: Zectronc) 625 

6.5.17 Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
roténo'des 626 

6.5.18 Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
nicotino'des 628 

7.1.1 Processus de construction d'un modèle mathématique 649 

7.1.2 Processus itératif de construction d'un modèle 649 

7.2.1 Profil de vitesse pour un écoulement piston 657 

7.2.2 Profil de vitesse; modèle de dispersion 657 

7.2.3 Réacteur continu agité 657 

7.2.4 Modes de liaison entre les différentes régions d' écou1ement 
d'un modèle mixte 642 

7.2.4a Ecoulement en parallèle 662 

xxvi 



7.2.4b 

7.2.4c 

7.2.4d 

7.2.4e 

7.2.5 

7.2.6 

7.2.7 

7.2.8 

7.2.9 

7.3. l 

7.3.2 

7.3.3 

7.3.4 

7.3.5 

7.3.6 

7.3.7 

7.3.8 

7.3.9 

7.3.10 

7.3.11 

7.3.12 

Ecoulement en série 662 

Ecoulement croisé 662 

Court-circuit 662 

Recirculation 662 

Modèle bidimensionnel 664 

Réduction du modèle bidimensionnel 664 

Forme graphique de la solution de l'équation 7.2.19 670 

Concentrations du traceur en fonction du temps à 2 sections 670 

Ecoulement principal et zone morte en rivière 672 

Influence d'un apport organique sur l 1 oxygène dissous et la 
demande biologique en oxygène d'une rivière 676 

Intéraction entre les systèmes de 1 1 oxygène dissous et de la 
DBO en rivière 678 

Processus de réaération physique 680 

Deux exemples types de variations diurnes de 1 1 oxygène dissous 
en rivières 682 

Evolution de la DBO ultime le long d'un cours d'eau 684 

Composantes de la courbe en sag de Streeter-Phelps 689 

Courbe de la demande biochimique en oxygène en fonction du 
temps 703 

Détermination de la constante de temps de la DBO à partir 
de données en rivière 703 

Effet de la température et de 1 1 oxygène dissous sur la de-
mande benthique 710 

Evaluation en laboratoire des coefficients La et S 710 

Variation de niveau de l 1 oxygène dissous au cours de la 
journée 714 

Sectionnage d'un système riverain hypothétique pour la cons-
truction d'un modèle 720 

xxvii 



7.4.1 

7.4.2 

7.4.3 

7.5.1 

7.5.2 

7.5.3 

7.5.4 

7.5.5 

7.5.6 

7.5.7 

7.5.8 

7.5.9 

7.5.10 

7.5.11 

Dissipation de la chaleur par évaporation, radiation, conduc-
tion et advection en janvier et en juin 721 

Mécanismes de transfert de chaleur à travers la surface de 
11eau 723 

Coin chauffé émis vers 11amont 732 

Représentation en compartiments dlun système aquatique 731 

Ecosystème à trois compartiments 737 

Modèle dlun écosystème dépendant dlun seul nutrient 737 

Effet dlune entrée sinusofdale dlazote sur un modèle dléco-
système à un seul facteur limitant 740 

Effet dlun échelon dlazote comme entrée dlun modèle dlécosys-
tème à un seul facteur limitant 740 

Réponse dlun modèle dlécosystème à un seul facteur limitant à 
un apport instantané dlazote 741 

Relation dans un écosystème 744 

Equation de Michae1is-Menton 748 

Succession des familles dla1gues 748 

Profils typiques des concentrations pour 1 1 écosystème hypothé-
tique 750 

Réponses écologiques à différentes vitesses de décomposition 
des déchets 751 

xxviii 



CHAPITRE l 

RATIONALISATION DES INTERVENTIONS SUR LE SYSTEME AQUATIQUE 
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INTRODUCTION, 

L'avidité de 1 'homme d'exercer un pouvoir décisi'onnel, assis s1,lr 
une pondéra,tion subjective et opportuniste, a délibérément entralné une 
balkanisa,tion de ses sphères d'influence; ceci lui évitait d'être con
fronté avec l'incertitude qui, dans son processus décisionnel, a toujours 
été associée à une diminution de l'impact soda-économique de ses déci
sions. Ainsi, dans le cadre de l'asservissement de l'environnement, 
avons-nous assisté à la structuration d'une bureaucratie se partageant 
les pouvoirs de façon sectorielle; les ressources nature1les, la santé, 
le bien-être social, l'économie, le droit, "i'ndustrie, l'agriculture, 
les forêts et même l'environnement sont devenus des entités distinctes 
tant au niveau de leurs aires d'influence qu'au niveau du profil intellec
tuel et émotif des individus composant cette bureaucratie. Dans ce con
texte, on assiste souvent à des luttes technocratiques intestines autour 
du partage des aires d'influence dans le cadre de l'identification des 
"zones grises", c'est-à-dire des zones limites dans le partage du pouvoir. 

Si, dans le passé, ce comportement a pu s'avérer satisfaisant dans 
la formulation des politiques intérieures des nations, on constate mainte
nant que la technologie, issue de l'exploitation anarchique de l'environ
nement et intégrée à la formulation des politiques d'exploitation des res
sources environnementales, perturbe à 1 'échelle du globe les différents 
vecteurs énergétiques. En effet, la sectorialisatton décisionnelle dans 
les secteurs techniques et économiques entraî'née réciproquement 1 'une de 
l'autre a créé une foule d'organes à objectifs limités; ces orgqnes spé
cialisés ont développé une compétence et une super-effica,cité auto-justi
ficatrices dont le momentum écha,ppe à la volonté d'un contrôle intégré du 
développement des civilisations. Chacun de ces organes se soucie peu des 
répercussions de ses activités sur les systèmes environnementaux non in

corporés à ses préoccupations au moment de l'établissement ou de la mono
polisation de ses responsabilités économiques et sociales. 
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L'ensemble des connaissances acquises au prix d'une surspécialisa
tion dans l'exercice de l'expertise technocratique et technique s'avère 
de pl us en pl us insuffisant pour assurer a " homme un environnement vta
ble. En raison de la. complexité et de la fragilité croissante de nos 
systèmes de vie, les différents organes sont forcés de se sensibil iser à 

ce qu'on peut appeler le "tout organique"; les relations entre 1es or
ganes sont actuellement davantage assimilables et leur compréhension de 
plus en plus nécessaire au maintien de la qualité de la vie. Malheureu
sement, cette conscience du tout organique arrive mal à s'exprimer, tant 
dans la société en général que dans le monde scientifique; ce phénomène 
peut s'expliquer en partie par , 'inertie sociale (Bella, 1974). 

Bien que soient tentés des efforts épars vers une désectorialisation 
des disciplines, on assiste encore souvent au morcellement des responsa
bilités scientifiques et technologiques. Les systèmes politiques actuels 
encouragent encore l'identification d'objectifs distincts et limités au 
sein d'une discipline en négligeant les interrelations entre les secteurs 
de connaissance internes à cette discipline. 

L'environnement est encore trop souvent perçu comme un univers physi
que fragmenté (l'eau, le sol, l'air, le bruit, l'esthétique) et centré 
sur l 'homme plutôt que comme un ensemble de systèmes composant l'écosphè
re et ayant de multiples relations organiques entre eux. L'absence mani
feste d'une "systématiquel" environnementale tenant compte des relations 
qui existent entre l'écosystème terrestre et l'écosystème aquatique a ame
né Likens et Borman (1974) à critiquer l'attitude épistémologique du 
pouvoir décisionnel: 

Il Les recherches récentes dans le domaine de 
l'environnement démontrent que les "solutions" 

de gestion sont très souvent conçues avec un 
-------

que l'on désignera parfois aussi dans le texte par' 'expression "approche 
systémique" 
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esprit de clocher et appliquées a une échelle 
trop fixe. Or, la plupart des problèmes envi
ronnementaux se posent à une ékhell e btosphért .. 
que •.. 

De tels problèmes ne peuvent pas être considé
rés à une échelle plus petite que celle 00 '1s 
se posent, c'est-à-dire, les corridors de masse 
d'air, les bassins versants, les voies migratoi
res. Les législations qui ne tiennent pas compte 
de la dimension biospherique et de la complexité 
des phénomènes naturels comportent une bonne dose 
de nalveté ll

• (p. 447) 

Bien que l'urgence du développement d'une systématique environne
mentale soit de plus en plus pressentie dans les sociétés industrielles 
et techniques, il est difficile d'établir à priori les critères qui pré
sideront à l'orientation de son développement. On peut cependant déga
ger les objectifs généraux suivants: 

la connaissance approfondie des relations entre les processus fon
damentaux se déroulant à 1 'intérieur des systèmes environnementaux; 
la connaissance de la dynamique des processus et des systèmes; 
la compréhension des interactions entre les différents systèmes. 

Ce schéma de pensée nous amène à reconna1tre que les démarches in
terventionnistes, qu'il s'agisse de la planification, de 1 1 aménagement 
ou de 1 a gestion de l'environnement, doivent Tilàîntenant tenir compté de 
la présomption·d'ignorance plutôt gue·de la présomption·de la connais
sance du comportément des systèmes (Holling et Goldberg, 1971; Bella, 
1972) . 

Les interventions issues d'une approche systémique de 1'environne
ment, ou élaborées dans ce cadre de référence, serviront harmonieusement 
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les fins multiples de l'hommeJ • Dans un continuijID techno-éc010gique, 
cet énoncé intègre. a,ux courants de pensée contempora, tns 1 e beso in essen
tiel de conna'1tre son mil ieu si lion veut augmenter dava,ntage ou même 
seulement maintenir 1e niveau de qualité de 1a vie et du milieu. 

Le déve.1oppement de la systématique environnementale et son tnté
gration progressive à tous les niveaux d'intervention de 1 1 homme sur son 
milieu constitue une démarche de rationalisation globale. Cette démarche 
met en valeur l 1 effort scientifique et technique associé à l lacquisition 
des connaissances sur les processus se déroulant dans les systèmes envi
ronnementaux et à la conception de schémas décisionnels compatibles avec 
la rationalisation des modes d'interventions environnementales. 

Clest précisément cet axe de développement de la systématique envi
ronnementale que nous avons choisi de traiter; 1 'établissement de prin
cipes généraux garantissant l 1 intégrité des problématiques environnemen
tales indispensables à la formulation des méthodes interventionnistes et 
à l 'évaluation des répercussions 2 des activités de l 1 homme. Le cadre de 
rationalisation s'inscrira dans les limites du système aquatique. 

l 

2 

Cet énoncé sous-entend que les richesses environnementales sont dévo
lues à l 1 homme. Bien que discutable, il est néanmoins cohérent avec 
1 'organisation des structures sociales actuelles. 

On utilise parfois le terme Il impacts Il pour désigner les répercus
sions environnementales des activités de 1 1 homme. Le terme répercus
sion nous semble plus approprié. Dans le monde francophone, en France 
particulièrement, on emploie l'expresston "prospective d'ambiance" 
qui est une contraction de "analyse prospective des milieux ambiants". 
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1.1 PROBLEMATIQUE DE L'INTERVENTION 

Les nombreux efforts visant à caractériser 1e milieu sous plusieurs 
de ses aspects ont abouti à l'acquisition d'un nombre élevé de données 
sur l'environnement; leur interprétation est complexe et, dans la plu
part des tentatives, elle n'a pas permis la compréhension des divers 
processus dominants se déroulant au sein des différents systèmes environ
nementaux. Toutefois, ces nombreux efforts scientifiques consentis ont 
permis d'esquisser des schémas de comportement global et dl identifier les 
différents espaces environnementaux où il est possible maintenant de cir
conscrire une problématique d'utilisation (affectation); bien que cette 
démarche permette de reconnaître les aires d'intervention, elle n'aboutit 
pas nécessairement à l'identification de priorités dans le cadre de l'amé
nagement et à l'optimisation des usages compétitifs dans le cadre de la 
gestion. En effet, on doit admettre que l'aménagement et la gestion des 
ressources sont davantage assujettis aux différentes pressions socio-éco
nomiques actuelles plutôt qu'aux contraintes environnementales identifiées 
à partir de la connaissance des mécanismes régissant le comportement de 
l'écosphère. Ceci va à l'encontre du principe de l'offre environnementa
le et de la demande sociale l . 

Soucieux de minimiser les répercussions de la gestion et des aménage
ments sur le système aquatique et de préserver pour les générations à ve
nir la diversité des choix individuels, le gestionnaire est confronté avec 
l'urgence et la qualité de la décision; faute de repères historiques di
rectement utili,sables et en 1 'absence de critères décisionnels basés sur 
la connaissance des processus environnementaux, il optera, souvent à 

grands frais, pour les aspects socio-sécurisants de la gestion et des amé
nagements ponctuels et sectorialisés. 

l Quand 1 1 offre environnementale est faible, la demande sociale doit né
cessairement être faible pour cet espace environnemental partl'culier. 
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Toutefois, à long terme, sil Ion veut maintenir ou améliorer la qua
lité de la vie, il faut êtreèapable de comprendre les répercussions des 
différentes interventions environnementales sur lesdifférènts systèmes. 

l.l.' Les systèmes environnementaux 

La définition des systèmes environnementaux, indispensable dans 
1 e contexte dl une approche rationne11 e de '1 environnement, est un 
débat qui slamorce et qui nlest pas encore intégré aux préoccupations 
environnementales de la société "techno-industrielle". Pourtant, 
ces notions de systèmes se retrouvent à tous les niveaux décisionnels 
quand on en vient à la détermination des aires d'influence et de ju
ridiction. Ces aires d'influence, plutôt que d'être assujetties à 

une compréhension intégrée des pseudo-systèmes correspondants, sont 
définies à partir d'un bagage de traditions et de droits acquis, très 
souve.nt dépassés compte tenu de la vitesse d 'évolution de nos sociétés; 
il en résulte des conflits de juridiction et des incohérences dans les 
actions entreprises. 

Il est évident que nous ne voulons pas tenter de définir les 
systèmes environnementaux de façon exhaustive dans le cadre de cette 
discussion; nous croyons opportun toutefois d'élaborer certains con
cepts et principes qui serviront à la compréhension du texte. 

A) La notion de système 

Le terme Il système Il a de nombreuses significations dans la lit
térature scientifique. Il y a des systèmes de valeurs et de pensées, 
des systèmes de nombres ou d'équations, des systèmes organiques, des 
~ystèmes de contrôle, etc. (Miller, 1973). La définition la plus 

" 

utilisée est celle de Bertalanffy (1956): "Un système est un ensem-
ble d'unités qui ont des relations entre elles". Le terme "ensemb1e" 
sign;~fie que ces unités ont des propriétés communes; ceci est essen-
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tiel aux interactions de ces unitês. L'êtat de chaque unitê (sous
système) est conditionnê par l'état des autres unités. 

On di:stingue deux types majeurs de systèmes (Miller, 1973); 

1. les systèmes conceptuels: ils sont composés de mots, nombres, 
lois ou autres symboles; 

2. les systèmes concrets: ils sont constitués d'une accumulation 
non aléatoire de matière et d'énergie dans une région physique 
qui est dans un cadre de référence espace-temps; ils sont or
ganisés en sous-systèmes inter-reliés et inter-agissants. 

Nous allons utiliser indifféremment le terme système, qu'il 
s'agisse de systèmes conceptuels ou concrets, pour les discussions 
qui vont suivre dans le texte. 

B) Le niveau des systèmes 

Il existe une hi.érarchie de systèmes, les niveaux plus élevés 
étant composés des niveaux plus faibles; le système vivant, par 
exemple, comporte les sous-ensemb1es suivants (Miller, 1973): 

ce 11 ules 
1 organes 
1. organl smes 
1 groupes 
1 

organisations 
1 

sociétés 

supraJat;onal 
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Dans tout effort de rationalisation, il est nécessaire de con
naître le niveau des systèmes auxquels on réfère, le niveau supé
rieur étant considéré comme un supra-système et le niveau i'nférleur 
comme un sous-système. 

C} L léchelon 

Les systèmes, à un niveau donné, sont organisés en échelons; 
chaque échelon joue un rôle hiérarchique dans le transfert de llin
formation ou de l'énergie. Quand le transfert s'effectue vers le 
haut (d'un échelon inférieur à un échelon supérieur), il y a gé
néralisation et, réciproquement, quand le transfert se fait du haut 
vers le bas, il y a spécialisation. Lorsque, pour un système, à 

un niveau donné, il n'est pas possible de définir une hiérarchie, 
c'est que l'on est en présence de deux ou de plusieurs systèmes. 

D) Le supra-système 

Tous les systèmes ont un supra-système qui les englobe: le 
supra-système est le système qui est à un niveau hiérarchique plus 
élevé. L'environnement d'un système sera le supra-système moins le 
système considéré. 

niveau X-l Sous-systèmes 

~!) ... \/;:: \),~? 
niveau X Système 1 Système II Système III 

nivea.u X+l Supra-Système 
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Par exemple, en se situant à , 'intérieur du système II, notre 
environnement est constitué des Systèmes ! et III de notre supra
système, qui est 1 ui aussi environné d'autres supra-systêmes Cà un 
niveau plus élevé dans la hiérarchie). Onremargue donc gue le ni
veau d'observation est très important et qu';lnepeut être tmprovi
séquand on vèutétudier 1 'environnement en tenant compte des inte
ractions entre ses différentes composantes. 

1.1. 2 La systématique environnementale 

Il apparaît évident, d'après les quelques notions précédentes, 
que la définition ou l'identification des systèmes environnementaux 
sont fort complexes. Toutefois, les avantages d'une telle démarche 
sont nombreux. Elle permet d'établir de façon ordonnée les relations 
dominantes entre les sous-systèmes et d'anticiper les impacts de con
traintes appliqUées à un sous-système et leurs répercussions sur l'é
quilibre des autres systèmes. Elle nous amène à introduire, dans le 
contexte d'une perception stratégique, des principes de stabilité, de 
diversité, de réversibilité et d'indifférence; c'est une démarche 
qui tient compte des relations importantes entre les composantes de 
l'environnement. 

Dans le cadre de la rationalisation des interventions sur le 
système aquatique et pour amorcer l'élaboration d'une systématique 
environnementale, nous avons opté pour une approche simplifiée. En 
effet, nous allons considérer le système aquatique comme un sous~ 

système de son supra-système et les interactions de ce sous-système 
et des autres systèmes environnementaux de même type. 

la systémattque environnementale est un outil qui doit être 

uttUsé pour unifier les concepts abstraits élaborés par 1 'homme en 
vue de gérer son environnement avec le comportement concret de cet 
environnement. 
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Les deux premiers principes respectant la problématique envi
ronneme.nt~ 1 e sont 1 es su ivants: 

, . l es systèmes environnementaux sont ouverts l es uns sur 1 es 
·àutres; 

2. l es systèmes envi ronnementaux peuvent se chevaucher. 

Il s'ensuit que les niveaux d'observation et la nature des ob
servateurs sont fondamentaux dans la définition de ces systèmes; 
par exemple, le système social et le système économique seront défi
nis différemment d'un pays à un autre et, dans un même état, les 
frontières du système seront déplacées selon qu'elles sont fixées 
par les disciplines sociales ou économiques. Toutefois, ces diffi
cultés ne sont qu'apparentes si un troisième principe vient préciser 
les modalités de définition: 

3. les frontières d'un système sont fixées dans les reglons où le 
nombre des interactions des divers systèmes est minimal et où 
l'intensité des interésiduelles est déterminante dans l'équili
bre de ce système. 

Ce troisième principe peut constituer une fonction d'optimisa
tion dans 1 'analyse des interactions des systèmes. 11 exige, cepen
dant, que les systèmes fonctionnent en symbiose plutôt qu'en compé
tition comme c'est le cas dans notre environnement ô,ctue1; adopter 
un tel principe alors que 1e système biosphérique serait en compétt
tion avec le système social ou économique semble présenter de graves 
dangers pour l'un ou 1 'ô,utre de ces systèmes. ~ncore une fois, ce 
danger n'est qu'apparent puisqu'une modification de l'équilibre de 
l'un entral'nerait rapidement une détérioration du comportement de 
l'ô,utre; ceci constitue la recherche d'une rétroaction rapide qui 
forcerait la symbiose plutôt que la compétition. 
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Les systèmes sont composés de sous-systèmes ayant eux aussi 
des interactions multiples; ils peuvent eux aussi être définis en 
fonction des trois principes élaborés pour les systèmes. Toutefois, 
dans le contexte actuel, la recherche de régions frontières (ou de 
zones grises) opérée de façon rationnelle devient importante unique
ment quand il est essentiel de décider d'agir sur un sous-système 
pour en modifier le comportement ou encore pour modifier 11 équilibre 
d'un système environnemental. 

Bref, on peut dire que 1 1 intervention est faite, dans le cadre 
général du comportement des systèmes (approche stratégique), sur 
les sous-systèmes (approche stratégique et tactique) dans le but 
de modifier certaines de leurs caractéristiques. La systématique 
environnementale devient la pierre d'assise de toute tentative de ra
tionalisation de 1 1 intervention environnementale; elle comporte une 
analyse approfondie des systèmes et de leurs interactions, une décom
position en sous-systèmes adéquats aux problématiques envisagées et 
une identification pertinente des sous-systèmes sur lesquels 1 l inter
vention devra porter. Dans ce contexte, cette approche est indisso
ciable des deux niveaux de connaissance suivants: 

a) 1 1 inventaire des composantes des systèmes environnementaux; 

b) la compréhension de leur comportement spatial et chronologique. 

1.1.3 L'intervention environnementale 

Nous allons définir simplement 1 1 intervention environnementale 
comme étant un processus de planification et de coordination intégrées, 
qui, s'inspirant des problématiques environnementales, débouche sur 
une démarche d'aménagement ou de gestion des systèmes environnementaux 
(fig. 1.1.1). L'objectif global de toute intervention est d ' amé1io
rer la qualité de la vie (voir section 1.2.3). 
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environnementaJe . 



15 -

A) Les problématiques environnementales 

L' étab1issement des problématiques environnementales permet 
une perception éclairée et scientifique de 1 1 environnement natio
nal, dans un cadre biosphérique; elles tiennent compte des pro
cessus fondamentaux régissant le comportement des systèmes environ
nementaux et de leurs interactions. La pertinence des problémati
ques environnementales augmentera de pair avec la connaissance du 
milieu et cette augmentation sera d'autant plus rapide que 1 lacqui
sition des connaissances sera structurée. 

B) Le palier coordination et planification 

Le palier "coordination et planification intégrées", respon
sable de la définition des systèmes environnementaux dans le cadre 
de politiques nationales, slassure de la compatibilité des interven
tions environnementales (gestion et aménagement) dans chaque sys
tème. Les formules qu ' i1 propose dans le cadre de ses objectifs ont 
un caractère stratégique; il s'agit d'une approehe stratégique ma
croscopique qui tient compte du comportement particulier de chacun 
des systèmes environnementaux. 

c) Le palier aménagement et gestion 

Le palier "aménagement et gestion" de chaque système environ
nemental aura la responsabilité de rationaliser toutes les formes 
d'intervention touchant au système le préoccupant et ceci, dans le 
cadre des politiques de gestion et d'aménagement formulées au pa
lier coordination et planification intégrées. Il s'agit de 1 lappro
che stratégique et de 1 1 approche tactique propres à chacun des sys
tèmes environnementaux. LI intervention environnementale comprend 

donc dans le cas des aménagements de la ressource toute action vi
sant à modifier le comportement du système ou de sous-systèmes; 
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clest précisément le but de 1 1 aménagement. Dans le contexte de 
la gestion de la ressource, l 1 intervention environnementale con
siste en la modification de processus naturels à l laide de contrô
les naturels ou artificiels déjà présents dans le système. Ces 
deux types dlactions (aménagement, gestion) résultent dlun proces
sus décisionnel conscient; tous deux auront un impact sur le compor
tement des sous-systèmes, en modifiant leur équilibre et en agissant 
plus ou moins sur le comportement du système entier. Le facteur 
lIéchelle de l lintervention ll devient donc une préoccupation fondamen
tale du niveau stratégique et tactique. 

1.1.4 Le système aquatique 

La définition du système aquatique généralisé, bien que perti
nente dans le cadre de notre discussion, ne sera pas élaborée ici; 
toutefois, pour éviter de véhiculer une perception limitée de son or
ganisation, nous proposons, à titre dlexemple, une démarche analyti
que permettant dlentrevoir la complexité des interactions de ses com
posantes. 

Parmi les alternatives possibles, nous avons retenu celle du re
coupement du territoire du système hydrologique et du système dluti
lisation de la matière et de l lénergie dans un lIécosystème industriel Il. 
Llorganisation du système hydrologique comporte des composantes spa
tiales (bassin et sous-bassins), temporelles (épisodes climatologi
ques et hydrologiques) et interactives (eau-air-sol-vie terrestre
vie aquatique) selon le niveau dlobservation choisi: le plus haut 
niveau comportera les trois types de composantes. IIL léco-système 
industriel Il, tel qulil est schématisé à la figure 1.1.2, est décrit 
en termes de flux de matière et dlénergie entre les différents sous

systèmes le constituant. 

Le recoupement des deux systèmes sera simplifié en considérant 
uniquement dans le système hydrologique les flux de matière et les 
cycles de transformation de la matière; dans ce contexte, llunité 
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territoriale correspondra au bassin et aux interactions de matière 
avec son environnement telles que 1 1 importation de substances (en
grais, matériaux, etc.) et 1 'exportation de matières contenues ou 
produites dans 1 'unité territoriale (minerais, fourrages, céréales, 
etc.). 

On constate, en effectuant le recoupement des deux systèmes, que 
toute intervention dans un secteur, ou sur une des composantes du 
système aquatique, affecte les autres sous-systèmes d'une façon plus 
ou moins importante selon le niveau d'intervention. 

1.2 LES STRATEGIES ENVIRONNEMENTALES 

La perception stratégique de 1 1 environnement est toute récente; elle 
constitue un effort d'intégration 1 de 1 1 ensemble des interactions existant 
entre les différentes composantes de 1 1 environnement. Si on la compare à 

l 1 approche tactique qui est limitée dans ses objectifs à un secteur d'in
tervention, quelles qu1en soient les répercussions sur les autres compo
santes environnementales, 1 1 approche stratégique apparaît comme un recul 
dans l 'efficacité technique et dans le rendement économique des interven
tions. 

Toutefois, en retenant le concept de la planification intégrée des 
systèmes, les stratégies environnementales sont tout à fait pertinentes 
dans la problématique environnementale actuelle. La planification straté
gique devient donc le niveau de planification le plus élevé, et bien qu1as
sujettie aux contraintes et limitations techniques, elle préside à la pla
nification tactique (Bella, 1972). 

Dans ce contexte, les stratégies environnementales sont "opérationa
lisables" si et seulement si elles font i'ntervenir les connaissances ,fon .. 

damentales sur les processus physiques, chimiques et biologiques; d'autre 

l 
Approches "multi-inter-transdisciplinaires" 
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part, en utilisant les connaissances traditionnelles acquises dans le ca
dre de l'évolution sociale, économique et politique, elles augmenteront 
d'autant la compatibilité des tactiques environnementales avec l'accrois
sement des préoccupations actuelles pour les problèmes socio-économiques 
de demain. LI homme ne peut plus se payer le luxe de sectorialiser ses 
interventions, même si l 'alternative de la planification stratégique l'a
mène à consentir davantage d'efforts et à diminuer les effets néfastes de 
ces décisions. 

l .2. l La prédiction 

La prédiction de l 1 impact des décisions sur les systèmes physi
ques, socio-économiques, biologiques, politiques ou autres a toujours 
contribué à faciliter les démarches justificatrices des gestionnaires; 
toutefois, la recherche des points de force des politiques de gestion 
a rendu les tentatives de prédiction environnementale complices de 
la poursuite de buts sectorialisés et de vues à court terme. En fait, 
ces préoccupations ont introduit une approche par décomposition des 
systèmes sans que l Ion en connaisse ni les facteurs d'échelles, ni 
les conditions frontières, ni ses interactions et celles des autres 
systèmes subissant 1 1 impact des forces de gestion sectorialisées. 

Les modèles mathématiques sont souvent considérés comme l'outil 
ultime en matière de prédiction. Ils procèdent d'une sursimplifica
tion des sous-systèmes environnementaux et d'une observation toujours 
très limitée de ces sous-systèmes. La mathématisation des concepts 
permet d'évaluer le comportement des sous-systèmes ou du moins d'en 
faire une représentation satisfaisante; il en résulte que le gestion
naire désireux de connaître les impacts de ses décisions confère aux 
modèles mathématiques un potentiel de prédiction qui ils nlont pas né
cessairement. Dans ce contexte, au lieu d'utiliser les modèles comme 

un élément lui permettant dl identifier certains traits dominants du 
comportement des sous-systèmes, il en fait les assises de sa décision. 
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C1est la politique de l'autruche (politique de la certitude, cf. 1.2.2) 

qui sacrifie la démarche rationnelle de la stratégie environnementa-
le pour l 'exercice du pouvoir tactique. 

La prédiction environnementale doit, au contraire, tenir comp-
te du réseau complexe multidimensionnel formé par les interactions 
des systèmes et de leurs sous-systèmes. Le comportement de chacun 
des ensembles (systèmes) et de leurs sous-ensembles (sous-systèmes) 
est unique en soi puisqu'il est défini à partir de composantes spatia
les et chronologiques très différentes. Il convient donc d'aborder 
l 'analyse des systèmes environnementaux selon une optique 
tème" (c'est-à-dire système par système), multi-niveau 

"multisys
(c'est-à-

dire allant des niveaux macroscopiques vers les niveaux microscopi
ques) et "multidimensionnelle" (c'est-à-dire depuis l 1 interaction 
des systèmes environnementaux jusqu1aux interactions des sous-systèmes 
environnementaux). 

En d'autres mots, l 'étude et la détermination des tendances à 
long terme de la qualité de l 1 environnement et de son effet sur le 
développement économique et social ainsi que l 'estimation des coOts 
environnementaux sont subordonnées à l 'intensité de la pénétration 
des éléments environnementaux dans les processus de prise de décision 
aux différents niveaux du gouvernement et du secteur privé (Chevalier 
et aL, 1974). 

1. 2. 2 La décision 

L'assise de toute intervention sur le milieu est la décision. En 
effet, le processus décisionnel est en soi extrêmement complexe; il 
fait intervenir une foule de facteurs qui moduleront la qualité de la 
décision et, conséquemment, la pertinence de l 1 intervention qui en 

découle. 
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Dans le contexte de la problématique environnementale où la dé
cision revêt une importance capitale, nous croyons utile d'analyser 
cette démarche au niveau conceptuel et de la confronter avec nos ha
bitudes courantes d'intervenir dans l'environnement. 

La problématique générale de la décision peut être décrite de 
la façon suivante (Bella, 72): 

soit "A" l'espace des interventions contenant deux ou plusieurs 
actions possibles; 

soit "C" l'espace des conséquences contenant deux ou plusieurs 
conséquences possibles; 

soit U (c,a) une fonction d'utilité représentant l'utilité de l'ac
tion "a" dans l'éventualité d'une conséquence "c". Une utilité 
faible sera définie comme négative mais représentée par un grand pa
ramètre, tandis qu'une utilité forte sera définie comme positive et 
représentée par un grand paramètre; 

soit "p (cJa)" une fonction de probabilité caractérisant la con
séquence "c" anticipée pour chaque action a; 

où a ~ P (cJa) ~ l 

Le modèle de décision est donc constitué des éléments suivants: 

U(c,a) 
(c,a) E C x A 

p(cJa) 
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On peut identifier quatre niveaux décisionnels (représentés au 
tableau 1.2.1 en fonction des paramètres du modèle de décision) dé
pendant du domaine d'informations disponibles ou accessibles dans le 
processus. 

1 - La prédiction des conséquences de la décision est une certitude. 

II - La prédiction des conséquences de la décision est spécifiée par 
un niveau de probabilité. 

111- Les conséquences de la décision sont incertaines et leur proba
bilité non spécifiée. 

IV - Les conséquences de la décision sont inconnues. 

Dans le passé, les décisions politiques ou techniques ont sur
tout été prises selon les hypothèses du niveau décisionnel 1 et par
fois II. On a préféré cette attitude, justifiée ou non, parce qu'el
le est simple et qu'elle élimine la difficulté politique d'admettre 
l 1 incertitude ou la possibilité de conséquences indésirables. Au pi
re, si certaines conséquences non désirables sont envisagées, on ad
mettra des "risques calculés" tout en mentionnant que l'utilité 
du projet est maximisée. Enfin, elle permet d'augmenter à court terme 
l 'efficacité de la décision et, donc, son rendement apparent. Basée 
sur l 1 hypothèse que la meilleure information disponible ou accessible 
au moment de la décision est adéquate, malgré qulon la sache inadé
quate la plupart du temps, cette attitude comporte une bonne dose d'ar
bitraire. Pour justifier "hors de tout doute" certaines décisions, 
on ira chercher la caution morale "d'autorités scientifiques" ap
portant leur crédibilité personnelle ou institutionnelle au profit 
de la certitude des conséquences. Or, on se rend compte de plus en 
plus, depuis 1 1 avènement de 11 ère des évaluations d'impacts environ
nementaux, que les cas décisionnels III et IV se présentent fréquem
ment dans la problématique d'intervention sur l'environnement (Bella, 
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1974). On doit conclure qulune utilisation biaisée et limitée de la 
problématique de la décision environnementale participe de la struc-

turation des problèmes environnementaux auxquels la société contempo
raine fait face actuellement. 

La perception stratégique devient acceptable lorsqu ' el1e tient 
compte implicitement ou explicitement de la règle des éventualités 
catastrophiques '(Bella, 1972): les actions considérées seront celles 
pour lesquelles la proba1ité de conséquences catastrophiques est vir-
tue11ement réduite à zéro. Toutefois, cette règle développée pour 
les travaux de génie (dimensionnement des ouvrages, etc ... ) ne slap
plique pas sans effort à la problématique environnementale. Dans les 
travaux de génie, on a développé à fond la recherche sur les proprié
tés des matériaux utilisés et sur le comportement des ouvrages (ponts, 
édifices, etc ... ). On a de plus admis des coefficients de sécurité 
qui compensent pour certaines erreurs toujours possibles. Or, on doit 
bien admettre que le niveau de complexité des systèmes environnemen
taux dépasse de loin celui des systèmes conçus par 1 1 homme. Il est 
donc nécessaire d'approfondir la connaissance et la compréhension des 
systèmes naturels et d'admettre "à priori" un certain niveau d'igno
rance (et enfin, d'apprendre à manipuler 1 'ignorance pour en déduire 
des principes d'intervention). Les décisions à venir dans le domaine 
de 1 1 environnement devront se prendre en faisant appel au maximum à la 
connaissance factuelle des systèmes environnementaux; de plus, comme 
on admet que certaines conséquences éventuellement catastrophiques sont 
toujours possibles, il faudra élaborer certains principes d'interven
tion (approche stratégique) qui permettront d'éviter ces conséquences 
désastreuses de la décision. Nous en explorerons quelques-uns dans 

les sections qui vont suivre. 

1.2.3 La qualité de la vie et la qualité du milieu 

LI homme évalue son environnement par ses sens; il sont 1 lin
terface du milieu et de la connaissance des mécanismes qui le régis
sent. La modification de 1 1 interface et des mécanismes de perception 



TABLEAU 1.2. l Représentation des cas décisionnels en fonction des paramètres du modèle de décision. 

CAS DECISIONNEL PARAMETRES RH1ARQlIES 

1. Conséquences cer- P (cla) = l pour certaines actions Pour chaque action a, il existe une ou des conséquences certaines 

taines. c ECU (c,a) est la fonction d'utilité, en choisissant U (c,a) 
P (cla) = 0 pour le reste. maxiQal, l'utilité est maximisée. 

II. Conséquences in- 0 s P (cla) s 1 spécifié pour tous Choix de l'action a pour laquelle E (U(a}) est maximal. 
certaines spécifiées 
par un ni veau de pro
babi 1 i té. 

les c E C 
utilité probable E (U(a)} 

E (U(a}) = L P (cla) U {c,a} 
CEC 

E: espérance mathématique. 

III. Conséquences P (cla), non spécifié pour tous 
incertaines non spéci- les c E C 
fiées par un niveau de E (U{a}) ne peut être évalué. 

probabi lité. 

IV. Conséquences 

inconnues. 
L'ensenmle A {al' a2"'} étant les 
actions possibles, il n'est pas 
possible d'établir l'ensemble des 

conséquences C {cl' c2 .. ·}. 

Il n'est pas absolument nécessaire de connattre tous les P (cla) 
pour prendre la décision; il faut néanmoins que U {a} soit suf

fisamment grand et que toutes les actions conduisant à des U {a} 
trop négatifs soient rejetées. Toutes les solutions an~nant des 
conséquences c catastrophiques seront évidemment rejetées. 

La décision pourra se prendre dans le cadre d'une stratégie 
qui peut prévenir toute action anenant des conséquences catas

trophiques. 
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peu à peu entraînée par la "super-technologie" qu'il est parvenu 
à maîtriser (instrumentations perfectionnées) ainsi que les con
naissances nouvelles qu'elle lui apporte transforment sa conscience 
(McLuhan, 1968). Cette transformation s'opère en profondeur et rend 
maintenant l 'homme capable de percevoir une multitude de stress de 
formes variées et subtiles, conséquences directes ou indirectes de 
son propre développement. A mesure qu'apparaissent des conditions 
contribuant à détruire l'environnement de l 'homme, et parfois de fa
çon très inattendue, apparaît également chez l 'homme la faculté d'en 
prendre conscience soit par le développement de ses propres percep
tions sensitives, soit par la mise au point d'instrumentations sophis
tiquées qui en sont l'extension technique. 

Cette conscience environnementale qui a existé instinctivement 
dans l'esprit de l 'homme tant que celui-ci a da se soumettre au con
trôle naturel des éléments, a été mise en veilleuse à partir du jour 
où 1 'homme a acquis la possibilité d'y échapper directement. Ainsi, 
la consommation d'énergie commune à toutes les espèces animales ou 
végétales (assimilation, photosynthèse, etc.) n'est plus, chez 
1 'homme industrialisé, directement soumise à un contrôle naturel: 
harnachement ou stockage des forces naturelles, combustion de l'éner
gie fossile accumulée au cours des millénaires, etc. Bien que la 
conscience environnementale réapparaisse peu à peu, fruit paradoxal 
du développement de la technologie, les conséquences de l'utilisation 
des ressources et des asservissements gigantesques du milieu naturel 
qui en découlent dépassent encore largement le niveau général de com
préhension de l 'homme. Heureusement, le développement de concepts en
vironnementaux engendrés par la démarche scientifique de notre socié
té technologique a amorcé un processus rationnel de conservation à 

court ou à moyen terme. Toutefois, la complexité des différentes 
stratifications sociales agit comme un frein (inertie sociale; Bel
la, 1974) aux mesures imaginées et applicables, dans l'absolu, au 
mieux-être des populations. Dans une société où consommation et puis
sance sont des motifs existentiels, on assiste à une exploitation 
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persistante et irrationnelle de l 'environnement supportée par l'or
dre moral (échelle de valeurs) et la tradition établie. Ces a
gents de justification autorisent les guerres, la pollution, l'enri
chissement de nations aux dépens d'autres nations, etc. 

Mais 1 1 homme, comme espèce, a toujours su canaliser ses efforts 
de conscience vers la perception des moyens d'assurer sa survie; 
clest à partir de la prise de conscience d'une mise en péril de sa 
survie qu'il a compris l 1 importance du contrôle de sa technique: con
naissance des réserves des matières non renouvelables et contrôle an
ticipé de leur exploitation, adaptation graduelle de la transformation 
des matières aux besoins réels des populations mondiales, contrôle et 
amélioration de la production de matières nutritives pour les popula
tions, contrôle de la croissance des populations, contrôle de l'uti
lisation de 1 'énergie à des fins d'exploitation et de production de 
biens de consommation, contrôle des résidus de toutes les transforma
tions faisant intervenir de l 'énergie sous quelque forme que ce soit 
et analyse de la capacité-tampon de l lécosystème (Anonyme, 1971). 
L'amorce d'une telle philosophie est un va-de-soi tout à fait biologi
que; pourtant, il nlen demeure pas moins que, dans notre système so
cial, on est à ébaucher des calculs bénéfices-coOts de tels contrôles 
en déployant des efforts considérables d'imagination. Si, dans les 
faits, les sociétés passées et présentes ont manifesté peu dl intérêt 
pour une civilisation dite biologique, une telle démarche d'analyse 
permet de prévoir que la société post-industrielle se préoccupera 
d'harmoniser l 1 homme à son environnement. En effet, une conscience 
réelle des mécanismes de la vie et la disparition progressive des faux 
besoins des sociétés permettront peut-être une fusion globale de l'hom

me et de son environnement. 

Dans cette perspective, on a vu apparaître des objectifs fonc
tionnels associés à des concepts tels que la qualité de la vie et 
la qualité du milieu. La notion de la qualité de vie peut être 
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abordée par analogie avec le comportement des écosystèmes. Certaines 
interventions environnementales définies comme "bonnes" agissent po
sitivement sur la qualité de la vie. De la même façon, d'autres ac
tions définies comme mauvaises agissent à son détriment (Bella, 1974). 
Ces interventions dont la résultante est bonne ou mauvaise ont une 
propriété intéressante analogue à la loi du facteur limitant. Ainsi, 
certaines situations naturelles ou artificielles peuvent agir négati
vement sur les conditions essentielles à la vie (exemple: la famine 
face au besoin d'alimentation); ces situations peuvent devenir à el
les seules des contraintes absolues et on dit qu'elles sont "mauvaises 
dominantes". Il n'en va pas de même pour les situations ou actions 
qui agissent positivement. Aucune condition environnementale ne peut, 
à elle seule, assurer un certain niveau de qualité de la vie. 

Le concept de la qualité de la vie est donc beaucoup plus facile 
à approcher par l'analyse de la carence ou de l'absence de certaines 
conditions que par leur présence puisque chacune de ces conditions 
peut être essentielle, lorsque considérée individuellement. 

Dans cet ordre de pensées, l'approche systémique nous amène à 

différencier le concept de la qualité de la vie du concept de la qua
lité du milieu. Considérant les systèmes environnementaux ouverts 
les uns sur les autres et interagissant sur les flux de matière, d'é
nergie et d'infrmation, la qualité de la vie peut être perçue comme 
la qualité du comportement du supra-système entier. De son côté, la 
qualité du milieu est beaucoup moins associée au niveau du système 
considéré: il est possible d'établir, selon les zones frontières, 
des critères de qualité qui, une fois atteints, n'auront pas d'inte
raction en égard au comportement des autres systèmes ou sous-systèmes 

environnementaux. 

On constate donc que la qualité de la vie est un concept bios

phérique indissociable d'une approche systémique verticale et macros
copique tandis que la qualité du milieu est un concept intrusif, 



28 -

c'est-à-dire indifférent au niveau du système auquel il est appli
qué. L'augmentation de la qualité de la vie entraîne d'elle-même une 
augmentation de la qualité du milieu. La réciproque n'est pas néces
sairement vraie; on peut imaginer qu'une augmentation de la qualité 
du milieu visant à augmenter la qualité de la vie dans un sous-système 
environnemental pourrait détériorer la qualité de la vie dans un au
tre système. 

En conséquence, nous croyons pertinent de dissocier les deux con
cepts en les replacant à leur juste niveau dans les objectifs d'inter
ventions environnementales; il apparatt évident que l'intervention 
sectorialisée ne peut prétendre faire autre chose que de tenter de 
maintenir ou d'améliorer la qualité du milieu quelles qu'en soient 
les conséquences sur la qualité de la vie. De plus, il nous semble 
évident que toute intervention visant à améliorer la qualité de la 
vie à long terme est indissociable d'une approche systémique globale. 

1.2.4 La stabilité 

Les systèmes aquatiques comme tous les autres systèmes environne
mentaux sont dans un état d'équilibre qui évolue dans le temps; en 
effet, sur des grandes échelles chronologiques (siècles et millénai
res), les modifications physiques, chimiques et biologiques s'opé
rant dans les sous-systèmes amènent un déplacement continu de l'équi
libre du système. Les interventions de l 'homme ont modifié considéra
blement l'échelle chronologique des déplacements naturels de l'équili
bre des systèmes; la modification des flux d'énergie et de matière 
provoquent des changements rapides dans les processus naturels. Il 
en est ainsi pour l'eutrophisation accélérée des rivières et des lacs 
entraînée par une structuration croissante des besoins et des usages 
(flux d'information) et par une injection de matières hautement éner
gétiques (flux de matière et d'énergie). 



29 -

Par ailleurs, en se limitant à de courtes échelles chronologi
ques, il est possible de parler de stabilité de l 'équilibre dans les 
systèmes environnementaux. Dans le cas du système aquatique, on peut 
représenter la stabilité par un domaine où les fluctuations cycliques 
ou les catastrophes naturelles ne compromettront pas 1 'état d 'équi1i
bre dominant: il s'agit de l 'état d'équilibre dynamique stable du 
système (fig. 1.2.1). 

Le pouvoir tampon du système peut être très variable selon le ni
veau que 1 Ion considère et selon le système ou les sous-systèmes con
sidérés. Toute intervention sur le système aquatique doit tenir comp
te de la stabilité des sous-systèmes. En effet, les systèmes environ
nementaux étant ouverts les uns sur les autres, les flux de matière, 
d'énergie et dl information dans un système (ou sous-système) ont 
une influence sur l 'équilibre des flux dans un autre; l 1 intervention 
sur un système peut être conçue de façon à demeurer à l 1 intérieur de 
ses frontières de stabilité, mais elle peut provoquer une modification 
importante de l 'état d'équilibre d'un autre sous-système. La mesure 
de la stabilité d'un système environnemental peut donc, dans certains 
cas, devenir primordiale. Plusieurs auteurs, tels que Usher et Wil
liamson (1973), Federov et Sokola (1972), May (1971), Margalef 
(1970) et Patten (1961) ont tenté d'évaluer la stabilité de systè
mes biologiques. 

Selon Fedorov et Sokola (1972), la notion de stabilité d'un 
système repose sur son habileté à maintenir constantes dans le temps 
des caractéristiques qui réflètent son organisation structurelle et 
fonctionnelle. En conséquence, la stabilité d'un système reflète la 
tendance au changement de chacune de ses caractéristiques; une mesure 
de la stabilité d'un système peut donc être tentée par la mesure de 
la stabilité de ses caractéristiques. 
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Soit Il Nil le nombre considéré des caractéristiques du système; 
i = 1, 2, 3, o •• N-1, N 

Soit n. le nombre d'évaluation du paramètre k. sur une période de 
l l 

temps t. 

Alors on peut poser Si' la stabilité du paramètre k; égale à: 

S. = l 

n. 

'L
1 

j=l 

n. 
l 

L 
j=l 

n. 
l 

L 
j=l 

k .. 
lJ 

n 

k .. 
lJ 

- k .. 
lJ 

La stabilité maximale, Si=O, est atteinte quand le para~ètre ki 
est constant. La stabilité du système (SS) peut être évaluée pour 
l'ensemble des paramètres en faisant la moyenne de la stabilité de 
chaque caractéristique: 

N 

L s. 
l 

Ss = i =1 

N 

Cette approche n'est pas limitative puisqu'il est possible, en 
utilisant des transformations mathématiques adéquates, de tenir comp
te des états d'équilibres cycliques stables, c'est-à-dire d'une séquen
ce de valeurs qui oscillent autour d'une valeur moyenne; il en est de 
même pour les séquences de valeurs qui évoluent lentement suivant une 
trajectoire définie et stable (fi~. 1.2.2). Il devrait être possible 

d'inclure également une transformation qui tienne compte spécifique
ment du débordement du domaine de stabilité d'une caractéristique in

dividuelle. 
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Fig .1.2.1. Représentation d'un système dans un état d'équilibre dynamique 
(-) et dans un état d'équilibre évoluant à l'extérieur du 
domaine de stabi 1 ité (- - -) (D'après Holling et Goldberg, 
1971 ). 
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Fig. 1.2.2. Représentation schématique d'une séquence de valeur dëqui li bre 

évoluant selon une trajectoire stable. ( D'après Holling et 

Goldberg ,1971 ) . 
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1.2.5 La diversité 

La diversité est un concept introduit en écologie pour indiquer 
la variété des espèces qui peuvent cohabiter dans un même territoire. 

Un milieu caractérisé par une diversité élevée est plus effica
ce en terme de flux d'énergie et de matière. Ceci est dO à un nom
bre élevé d'alternatives dans les voies utilisables pour les trans
ferts d'énergie et de matière (Newman, 1974). 

Les stratégies environnementales doivent considérer l'intégrit
é de la diversité physique et biologique des systèmes comme le com
plément essentiel des connaissances acquises sur le comportement des 
systèmes. D'après Bella (1974), cette démarche vise à: 

préserver les espèces, les systèmes d'espèces, les types d'habi
tat sans avoir à définir leurs besoins ou leurs relations avec 
le concept de la qualité de la vie; 

prévenir une généralisation de conditions agressives ou détério
rantes avant qu'elles aient à être identifiées; 

maximiser le retour de l'information acquise des erreurs passées 
en préservant des milieux témoins et les concepts associés pour 
fin de comparaison avec les systèmes environnementaux détériorés; 

diminuer l'impact de la domination de propriétés ou de composan
tes du système avant qu'elles aient à être identifiées; 

préserver les options environnementales permettant ainsi un po
tentiel d'ajustement plus grand aux impacts inattendus. 

Cette démarche rejette toutes les notions de schémas d'interven

tions standardisées; chaque système contient en lui-même l 'informa-
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tion qui permet d'établir le cadre de 1 1 intervention environnementale 
et sa méthodologie d'application. Ainsi, 1 1 intervention est unique 
tout comme le système sur lequel elle s'applique. 

L'approche systémique slappuyant sur la diversité constitue un 
cataplasme de connaissances sur les problématiques environnementales; 
elle ne doit pas servir de justification à un empirisme qui, déjà so
lidement établi dans les démarches interventionnistes, risque d'accé
lérer la détérioration en multipliant les erreurs stratégiques et tac
tiques. 

1.2.6 LI irréversibilité et 1 1 indifférence 

Toute intervention environnementale doit être conçue de façon à 
éviter qu'elle entraîne des changements irréversibles à grande échel
le dans les systèmes environnementaux. Ceci constitue la règle des 
changements irréversibles définie par Bella et Overton (1972) dans 
le cadre de la problématique de la planification environnementale; 
les changements irréversibles à grande échelle peuvent être catégori
sés de la façon suivante (Bella, 1974): 

les composantes écologiques telles que les espèces, les ensembles 
d'espèces, les types d'habitats peuvent disparaître avant que 
leur importance soit reconnue et qui une rétroaction soit amorcée 
(Ex.: Everglades, en Floride); 

un ensemble de conditions détériorantes peuvent être suffisam
ment répandues avant qu'elles soient détectées, pour qu'il soit 
impossible de les corriger ou encore que leur correction entraî-
ne des risques encore plus graves de détérioration (Ex.: l'utili
sation accrue de 1 1 hydroélectricité); 

les changements catastrophiques des systèmes environnementaux 
deviennent de plus en plus répandus et ils sont tels que la so
ciété dépend maintenant dieux pour survivre; leur modification 
serait catastrophique en elle-même (Ex.: 1 'utilisation accrue 
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de pesticides pour supporter une population croissante d'êtres 
humains); 

les dommages sociaux et environnementaux sont tels que lorsqu Ion 
les reconnaît, leurs effets ont déjà démuni la société des moyens 
de les combattre (Ex.: 1 'utilisation croissante des médicaments 
dépresseurs par certaines couches de la société). 

La stabilité et la diversité des systèmes ainsi que la réversi
bilité des répercussions des interventions sont des concepts fondamen
taux qui guident la formulation de règles et de méthodes intervention
nistes; 1 1 indifférence des systèmes est un concept qui intègre à la 
démarche de rationalisation ces trois principes. 

Le système environnemental sera donc considéré comme d'autant 
plus indifférent à une intervention que celle-ci prendra en considé
ration: 

1.2.7 

sa diversité concrète et conceptuelle; 
sa dynamique propre (équilibre, stabilité); 
1 'option de réversibilité des répercussions. 

L'acquisition des connaissances 

En établissant la problématique de 1 1 intervention sur le système 
aquatique et en reconnaissant l'organisation en système des composan
tes environnementales, nous avons retenu une approche systémique qui 
s'inspire de la théorie généralisée des systèmes; cette approche, 
rappelons-le, est indissociable des deux niveaux de connaissances 

suivants: 

1 1 inventaire des composantes des systèmes environnementaux; 

la compréhension de leur comportement spatial et chronologique. 

Dans ce contexte, pour pallier à 1 1 ignorance ou à la carence 
d'informations nécessaires à la rationalisation des interventions 
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d'une part, et, d'autre part, pour faciliter l 1 intégration des con
naissances acquises sur la structure et le comportement des systè
mes environnementaux à la problématique de l 1 intervention, il de
vient indispensable d'opérer la rationalisation dans le cadre de 
stratégies environnementales globales. Clest dans ce cadre straté
gique qui intervient dans la décision interventionniste (gestion ou 
aménagement) la connaissance des répercussions environnementales 
des interventions; ici aussi, les connaissances des composantes du 
milieu et des processus qui sly déroulent s'avèrent la pierre d'assi
se de la décision interventionniste. 

Bien qulon admette en principe l 1 importance du développement 
de connaissances environnementales de nature fondamentale dans tous 
les secteurs disciplinaires, la grande partie de l 1 effort scientifi
que actuel converge, sous les pressions sociales, vers l'acquisition 
de connaissances utilisables à court terme et vers l 'application des 
connaissances fondamentales déjà acquises au mieux-être de l'humani-
té et à la sauvegarde de son environnement. Toutefois, le manque 
flagrant de cohérence entre les initiatives scientifiques et les ini
tiatives technocratiques ne favorise pas le processus de rationalisa
tion de l 'acquisition des connaissances qui repose en grande partie sur 
la rationalisation des entreprises de gestion et dl aménagement. 

L'acquisition de connaissances environnementales est cependant 
indispensable à tous les niveaux de rationalisation des interventions, 
tout comme le demeure la perception de l 1 ignorance des processus ou des 
interactions entre processus, ainsi que du comportement des systèmes 
environnementaux et de leurs interactions. Le schéma simplifié de 
l 1 intervention (voir section 1.1.3) est exposé à la fiq. 1.2.3; on 
y remarque cinq niveaux actifs des connaissances (et perception d'i
gnorance) de différentes natures. Ces niveaux actifs sont les sui
vants: 
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Fig. 1.2.3 L' igl1o,-ance et l'acquisition des connaissanc.e;; en relation avec un scht!ma riltionnel d'intervention 
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1. visualisation macroscopique de l 1 offre environnementale et 
élaboration des problématiques générales pour chaque système 
environnemental, le point de départ étant la situation ac
tue" e; 

II. évaluation prospective de la demande sociale et formulation 
des politiques d'aménagement et de gestion tenant compte de 
l 1 offre environnementale actuelle; spécialisation progressP 
ve des politiques pour chaque système environnemental; 

III. concession régionalisée de l 1 offre environnementale à la de
mande sociale en fonction des grandes politiques de gestion 
et d'aménagement; formulation pour l 1 ensemble des systèmes 
des alternatives d'intervention compatibles; 

IV. évaluation des répercussions sur les systèmes des alternatives 
d'aménagement ou de gestion retenues à l 'échelle régionale ou 
locale; 

V. optimisation des schémas d'aménagement et des scénarios de 
gestion tenant compte de leurs répercussions sur l'ensemble 
des systèmes environnementaux. 

Cette séquence d'évéenements vise à rationaliser l 'ensemble des 
démarches interventionnistes en créant, d'une part, une indissocia
bilité des systèmes et, d'autre part, une indissociabilité des ni
veaux actifs. En effet, il nlest plus possible, dans ce processus, 
d'ignorer au niveau IV ou V '1 "activité" des niveaux l et II (et 
inversement), pas plus qu'il nlest possible de formuler des politi
ques d'aménagement sur un système indépendamment des politiques d'a
ménagement formulées pour les autres systèmes; de plus, le choix 
des méthodes d'aménagement ou des scénarios de gestion pour chaque 
système tient compte des répercussions qu'ils auront sur le comporte
ment des autres systèmes. Dans ce cadre opérationnel, l'optimisation 
d'une méthode ou d'un scénario dans un système tient compte des inter-
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actions de ce système et des autres systèmes environnementaux. Ain
si, les aires d ' inf1uence des officines gouvernementales définies se
lon les systèmes sur lesquels elles opèrent, sont interconnectées 
par un réseau de responsabilités conjointes; 1 1 intervention dans 
ce cadre poursuit un objectif unique. 

A chacun de ces niveaux et dans chaque système, on utilise des 
connaissances techniques et scientifiques appropriées. Ce besoin es
sentiel de connaissance doit être le moteur qui anime 1 1 acquisition 
de ces connaissances et qui module la distribution des responsabilités 
dans 1 'acquisition de ces dernières. Ainsi, par exemple, pour le sys
tème aquatique, il est important d'identifier les connaissances néces
saires à 11 "activité" des différents niveaux et de distribuer les 
mandats d'acquisition de connaissances selon les besoins pressentis; 
cependant, il est indispensable que 1 Ion s'interroge sur l'utilisation 
optimale des connaissances à acquérir et sur les moyens de pallier à 

l 1 ignorance ou encore sur les façons d'utiliser l 1 ignorance des compor
tements dans la formulation des principes qui guident 1 1 "activité" 
des niveaux. Dans un cadre de rationalisation, 1 'acquisition des con
naissances dans chaque système est donc subordonnée à leur usage à 

chacun des niveaux. 

En résumé, l'approche systémique, opérée dans le èàdre de straté
gies environnementales globales, facilite l 1 intégration des connaissan
ces actuelles au processus de rationalisation, pallie à 1 'absence des 
connaissances pertinentes et, normalement, devrait déboucher sur 1 l iden
tification des connaissances à acguérir et leur mode d'acguisition; ce
ci constitue les bases de la rationalisation de 1 'acquisition des con
naissances. 
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1.3 LES METHODES D'EVALUATION DES REPERCUSSIONS ENVIRONNEMENTALES l 

Les connaissances technologiques ont rendu 1 'homme capable d'ériger 
des structures et des aménagements à très qrande échelle. Selon Bella 
(1972; 1974), cette capacité d'accroître l'échelle de ses oeuvres et, par 
conséquent, leur impact sur l'environnement, tend à croître beaucoup plus 
rapidement que l'aptitude à en prévoir les répercussions écologiques et so
ciologiques et à les prévenir lorsqu'elles sont néfastes. 

Cependant, la prise de conscience relativement récente de cette si
tuation dans les pays industrialisés a eu pour effet d'engendrer des légis
lations visant à introduire la préoccupation environnementale dans les pro
cessus de décision. Aux Etats-Unis. le "National Environmental Policy Act" 
de 1969 (NEPA) exige que toutes les officines gouvernementales évaluent 
les répercussions de toute intervention qui pourrait modifier significative
ment la qualité du milieu. De plus, on exige que cette évaluation soit ef

fectuée à tous les niveaux des secteurs public, parapublic et privé comme 
condition préalable à l'autorisation des interventions. Par sa loi sur la 
protection de la nature (Chemin, J.L., 1976), la France s'apprête, si ce 
n'est déjà fait, à exiger la même chose pour tout aménagement important li
néaire (route, ligne électrique) ou ponctuel (barrage, etc ... ). 

Il est évident que l'évaluation des répercussions environnementales des 
interventions devient de plus en plus indissociable du processus décisionnel 
responsable de l'intervention sur les systèmes environnementaux. 

l 

De par la nature même des processus décisionnels, la prise en compte 

On utilise parfois le terme "impacts" pour désigner les répercussions 
environnementales des activités de 1 'homme. Par rapport à une perception 
systémique, les deux termes nous semblent justifiés; cependant, nous ré
servons le terme Il impact Il à l'action directe sur le milieu et le terme 
"répercussions" à l'ensemble des conditions, effets, processus induits 
et propagés dans le système et causés par l'impact. En France, on tend 
à utiliser l'expression "prospective d'ambiance", qui est une contrac
tion de "l 'analyse prospective des milieux ambiants"; on utilise éÇJale
ment l'expression "évaluation des risques". 
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des composantes environnementales d'un aménagement doit revêtir un caractè
re objectif et systématique. De fait, plusieurs méthodes d'évaluation des 
répercussions environnementales l récemment mises au point sont des approches 
rationnelles. Bien qu'il ne soit pas démontré que l 1 approche cartésienne 
(pour ne pas dire linéaire) de l 1 environnement soit la meilleure approche 
lien soi ", Cl est probabl ement la seul e qui soit actuell ement à l a foi s ac
ceptable et compatible avec la nature des aménagements technologiques. Ces 
récents développements dans le domaine des études environnementales sont 
prometteurs et constituent sQrement une étape importante de maturation de 
la technologie. 

De façon générale et à moyen terme, le développement de méthodes d'é
valuation des répercussions environnementales (E.R.E.) devrait permettre 
entre autres choses de: 

',' 

mieux situer l 'influence de l 1 homme et de sa technologie dans le cadre 
d'une approche systémique globale; 
désectorialiser les connaissances acquises jusqu'à maintenant et de 
les resituer dans une perspective d'ensemble interdisciplinaire (sys
témique); 
identifier les systèmes environnementaux dont on ignore le comportement 
et améliorer l'utilisation de 11 "ignorance" (Sasseville et Leclerc, 
1976) ; 

éliminer les biais décisionnels dans l 1 aménagement du territoire en 
accordant autant dl importante aux aspects inconnus ou non quantifiés 
des ressources qulaux aspects bien répertoriés. 

Plusieurs méthodes dl "E.R.E." ont été développées au cours des récen-
tes années; toutefois, la plupart d'entre elles ont été formulées à partir 
de problèmes particuliers. Il importe donc de connaître les différentes ca
ractéristiques de ces méthodes afin de faciliter le choix d'une méthodologie 

1 

Que nous désignerons dans le texte par l'abréviation E.R.E. 
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d'évaluation appropriée ou de formuler les règles permettant d'adapter les 
méthodologies existantes; on arrive ainsi à une évaluation plus pertinen
te de l'impact d'interventions environnementales particulières. 

1. 3.1 Les types de méthodes actuelles 

Les méthodes d'évaluation des répercussions environnementales 
font appel à différents modes d'identification qui se caractérisent 
par plus ou moins de sophistication, de 
visme, etc ... Les méthodes décrites au 
classées dans cinq grandes catégories. 

quantification, de subjecti
tableau 1.3.1 peuvent être 
(Warner et Preston, 1974). 

Les m~thodes "ad hoc"; ces méthodes passent en revue les grands 
secteurs de l'environnement où il y a impact potentiel. On ne 
définit pas de paramètre spécifique à explorer. Il va de soi 
que cette approche constitue un minimum dans un processus d'é
valuation. Cependant, cette approche peut servir à définir une 
problématique préliminaire à l'application d'une autre méthode. 

Le "survol cartographique"; ces méthodes font appel à une re
présentation cartographique des grandes caractéristiques de 
l'environnement (physique, écologique, social, esthétique). 
Par superposition de cartes, on reconstitue un environnement 
composite et les zones de répercussions potentielles y sont re
présentées en terme géographique. 

La "liste de contrôle"; on identifie une liste de "paramètres" 
spécifiques susceptibles de subir un impact et qu'il faudra exa
miner de façon plus approfondie. Aucune liaison de cause à ef
fet n'est établie avec les composantes des projets proposés. 
Ces méthodes peuvent cependant inclure une problématique envi
ronnementale qui aidera à la mesure et à l'interprétation des 
paramètres identifiés. 



~~: Description de méthodes d'évaluation des répercussions environnementales employées aux Etats-Unis 

Méthode 

l Atkins, Wil
liam G. and 
Dock Burke Jr. 
(1971) 

2 Dee, Norbert 
et al. (1972) 

3. Dee, Norbert 
et al.(1973) 

Méthodologie 

Liste de contrôle 
Système d'êvaluation relative (-5 à +5) 
des alternatives avec un processus subjectif 
On y considère les facteurs environnementaux 
sociologiques et économiques 

Liste de contrôle 
Mêthode orientée vers la quantification de 
paramètres (78) choisis à l'avance 
Ces paramètres couvrent quatre catégories 
spécifiques de répercussions: 

écologiques 
environnementales 
esthétiques 
humaines 

Cette méthode util ise un système d"'unités 
qualitatives de l'environnement" calculées 
avec des indicateur's et des formules pro
pres a chaque paramètre 

Un composite de: 
liste de contrôle 
matrices 
réseaux 

Les répercussions sont considérées à partir 
d'une hiérarchie de: 

4 catégories 
19 composantes 
64 paramètres 

Les catégories com~rennent les répercussions 
écologiques 
physico-chimiques 
esthétiques 
sociales 

On évalue les répercus';-jons sur chacun des 
paramètres par une valeur comprise entre 0 
et l 
On quantifie une répercussion globale par un 
système fixe de pondération 

Appl i cabil ité 

Méthode applicable, surtout aux projets de 
routes et d'autoroutes 
Les répercussions sociologiques considérées 
concernent surtout les équipements et servi
ces conmunautaires 
Les répercussions environnementales sont dé
ficientes sur le plan écologique 
L'approche sociologique et économique peut 
être utile pour d'autres types de projets 
Les estimations de répercussions étant rela
tivement subjectives, les ressources néces
saires sont très variables 

Applicable surtout aux aménagements majeurs 
de la ressource-eau mais aussi à une ganme , 
variée d'autres types de projets 
Les aspects économiques ne sont pas couverts 
explicitement 
Les aspects sociologiques sont couverts par
tiellement dans la catégorie des répercus
sions humaines 
Les ressources nécessaires pour la quantifi
cation sont relativement importantes; cette 
particularité rend cette méthode applicable 
surtout aux grands projets 

Pertinente surtout pour les projets de trai
tement des eaux usées 
Peut être applicable à d'autres types de 
projets mais sa portée est réduite 
Les aspects économiques ne sont pas couverts 
expl icitement 
Les ressources nécessaires à son application 
sont modérées bien ~ue les analystes doivent 
Qosséder un certain entraînement 

Remarques 

L'évaluation relative 
aménagement - vs - aucun aménage
ment se fait en fonction de l'état 
futur du mil i eu non aménagé 
Le mode de présentation des estima
tions relatives de répercussions, 
par catégorie et en utilisant la 
gamme -5 + +5, est intéressant 

Résultats très reproductibles 
Facteurs temps et échelle spatiale 
considérés explicitement dans la 
pondération 
La participation de la population 
n'est pas considérée 
l'incertitude et les risques ma
jeurs ne sont pas pris en compte 
Cependant, une procédure dite de 
"drapeau rouge" permet d'accorder 
une importance "en soi" à certains 
types de répercussions (exemple: ex
tinction d'une espèce animale) 

Résultats très reproductibles 
Cette procédure étant très techni
que, elle est difficile à expli
quer à une population non avertie. 
Les résultats sont exposés à être 
amenuisés et contestés 
Cette méthode, en plus de sa globa
lité, est très explicite dans la dé
finition de la procédure à suivre 
Elle permet une certaine flexibili
té dans le choix des données dispo
ni bl es 



TABLEAU 1.3. L: Description de méthodes d'évaluation des répercussions environnementales employées aux Etats-Unis 

Méthode 

4 Institute of 
Ecology, Uni
vers ity of 
Georgi a (1971) 

5 Krauskopf, 
Thomas M. anE! 
Dennis C. Bun
de (1972) 

6 Leopold, Luna 
B., et cd. 
(1971 ) 

7 Arthur D. lit
tle, Inc. 
(1971 ) 

Méthodologie 

Liste de contrôle de 56 composantes environ
nementales 
Gan~e variée de répercussions incluant: 

utilisation des sols 
sociolQgie 
esthétique 
économie 

Méthode qui normalise les répercussions en 
fonction de la plus grande répercussion po
tentielle 
Les pondérations sont croissantes en fonc
tion de la durée des répercussions 

Cartographie automatique 
Les caractéristiques environnementales con
sidérées sont variées surtout en ce qui con
cerne l'utilisation du sol et les caracté
ristiques physiographiques 
On utilise une banque de données environne
mentales ayant pour unité de support géogra
phique un carreau de 1 km2 
Les répercussions sont évaluées en dénom
brant les carreaux intersectés par les con
séquences d'un projet et en pondérant en 
fonction des caractéristiques environnemen
tales 

Approche matricielle nù l'on met en rapport 
100 activités potentielles reliées à un pro
jet et 88 caractéristiques ou conditions en
vironnementales 
Chacune des répercussions identifiées est é
évaluée en termes d'amplitude et d'importance 
Les répercussions considC,rées sont de nature: 

écologique 
physico-chin~que 

Liste de contrôle 
Ce n'est pas une mêthode complète et élaborée 
mais plutôt une identification et une discus
sion de répercussions potentielles et de 
techniques de mesure 
On subdivise en importance de répercussions. 
effet sur la population, estimation 
Les catégories de répercussions identifiées 
sont assez variées et générales 

Appl i cabil ité 

Pertinente surtout pour les projets d'auto
routes 
L'extension à d'autres types de projets est 
peu souhaitable en raison du choix des com
posantes 
L'approche statistique utilisée peut être u
tile dans d'autres méthodes plus pertinentes 
concernant les projets d'aménagement de la 
ressource eau 
Les ressources utilisées sont relativement 
grandes (ordinateur) 

Pertinente surtout pour les projets d'auto
routes 
Méthode adaptable à des projets majeurs dans 
le domaine de la ressource-eau à condition 
que la région soit bien délimitée et les ré
percussions relativement localisées 
Les ressources nécessaires à son application 
sont très importantes. à moins que les ban
ques de données existent déjà 
Cette méthode nécessite cependant un entraî
nement très particulier pour les analystes 

Pertinente pour tout type d'aménagement avec 
un minimum d'adaptation 
Les aspects sociaux et économiques sont peu 
ou pas considérés pas plus que les répercus
sions indirectes et les conséquences secon
daires 
En raison de la subjectivité de l'évaluation 
des répercussions. les ressources nécessaires 
sont très variables 

Pertinente pour les projets d'autoroutes 
Cette approche peut être utile à d'autres ty
pes de projets 
Elle ne comporte aucune suggestion quant à 
l'agrégation des répercussions individuelles 

(SUITE) 

Remarques 

Un traitement statistique des va
leurs des variables et des pondé
rations améliore de beaucoup la ba
se subjective de la méthode et donc 
sa reproductibilité 
Ce traitement statistique permet é
galement de tester la significativitÉ 
des répercussions globales des so
lutions alternatives 

Les pondérations sont subjectives. 
Cependant. la méthode étant entiè
rement programmée. plusieurs alter
natives de pondération peuvent être 
facilement essayées 
Cette m~thode comporte plusieurs a
vantages propres à son caractère 
particulier; en effet. elle: 

fait ressortir quelle caractéris
tique environnementale est la plus 
importante pour une alternative 
donn~e 
utilise une repr~sentation gra
phique très compréhensible 
peut considérer plusieurs alterna
tives sans trop augmenter les 
coûts d'Hude 
utilise des banques données de 
plus en plus disponibles en Améri
que du Nord 

Faible reproductibilité 
Le caractère de cette "~thode laisse 
place à beaucoup de subjectivité et 
d'ambiguH~ 
Cette méthode est surtout utile pour 
l'identification des répercussions 
potentielles et pour la communica
tion des résultats 

Cette méthode n'est pas très bien 
d~crite et semble peu précise quant 
au déroulement de l'étude 



TABLEAU~: Description de méthodes d'évaluation des répercussions environnementales employées aux Etats-Unis. (SUITE) 

Méthode 

8 Mcflar~, Ian. 
(1969) 

9 Moore, John L. 
et al. (1973) 

10 Central New 
York Regional 
Planning and 
Development 
Boat'd (1972) 

11 Smi th, \1 i 1-
liam L. 

Méthodologie 

Survol cartographique 
Cette méthode utilise la cartographie sur 
transparents de caractéristiques environne
mentales (11 ~ 16) que l'on représente par 3 
niveaux de compatibilité avec les alterna
tives de projets 

Réseau 
Cette méthode établit un enchaînement "cause
condition-effet" pour chacune des acti vités 
pouvant avoir des répercussions sur l'envi
ronnement 
Le champ d'évaluation est aussi grand que le 
voudra l'analyste 
On exprime les répercussions en terme de dom
mages: 

élevés 
modérés 
faibles 
négligeables 

Matrice 
Cette méthode évalue les activités d'un pro
jet en termes de répercussions: 

directes ou indirectp.s 
majeurs ou mineures 

Le champ d'évaluation couvre surtout les ré
percussions physiques à l'environnement pour: 

9 types de bassin versant 
14 types d'activités 

Liste de contrôle 
Cette méthode est fondée sur le concept de 
l'offre et de la demande en utilisant les 
probabil ités 
On cherche à identifier l'alternative qui mi
nimisera le coût social en terme de ressour
ces environnementales et maximisera le béné
fice social en termes de ressources du systè
me 
Une probabilité d'offre et de demande est 
assignée pour chacun des éléments d'évalua
tion et pour chaque zone de la région d'étude 
Le champ d'évaluation est trës limité 

Applicabilité 

Pertinente pour les projets d'autoroutes 
Applicable de façon restreinte à d'autres ty
pes de projets 
Les ressources nécessaires sont moyennes 
Cette méthode requiert un entraînement spé
cial de la part des analystes 
Cette méthode est inapte à quantifier les ré
percussions et à les identifier explicitement 

Méthode développée pour évaluer les activités 
manufacturières dans une zone littorale 
Les indicateurs proposés peuvent être appli
cables à d'autres types d'activités 
Faibles ressources nécessaires 

Pertinente pour des projets dans le domaine 
de la ressource eau (réservoirs, etc.) 
L'intérêt pour une telle approche est relati
vement limité ~ cause des limites du champ 
d'évaluation 
Les ressources nécessaires pour une telle ap
proche sont modérées 

Pertinente surtout pour juger des alternati
ves de projets d'autoroutes 
Il est difficile d'évaluer les ressources né
cessaires pour l'application d'une telle mé
thodologie 
Les domaines d'évaluation touchant à l'écolo
gie, la pollution, la sociologie, sont peu 
considérés 
Une 1 i mite de cette méthode concerne 1 a pon
dération implicitement égale de chacun des 
éléments d'évaluation 

Remarques 

Cette méthode peut très bien servir 
pour une préliminaire de répercus
sions environnementales 

Faible reproductibilité 
Cette mêthode pourrait être très u
tile pour constituer une synthèse 
visuelle à.l 'usage de la population 
et des instances décisionnelles 

Méthode moyennement reproductible 
Les facteurs d'incertitude et de 
risques ne sont pas considérés 
Les différences spatiales ou liées 
au facteur temps ne sont pas consi
dérées. ce qui réduit la portée d'u
ne étude fondée sur une telle appro
che 

La reproductibilitê d'une telle mê
thode est douteuse à cause de la 
difficulté d'êvaluer les probabili
lités d'offre et de demande 
Cependant, cette méthode produit un 
indicateur "agrégé" unique pour cha
que alternative 



TABLEA~Q: Description de méthodes d'évaluation des répercussions environnementales employées aux Etats-Unis 

Méthode 

12 Sorensen, 
Jens (1971) 

13 Stover, Lloyd 
V. (1972) 

14 Multiagency 
Task Force 
(1972 ) 

Méthodologie 

Réseau 
Ce n'est pas tant une méthodologie complète 
qu'un guide pour l'identification des réper
cussions 
Ces répercussions sont présentées sous forme 
d'une hiérarchie: 

utilisation (projet) 
facteurs causaux (activités du projet) 
changement de condition du 1er, 2ième 
et 3ième ordre 
effets 

Domaine d'évaluation varié 

Liste de contrôle 
Cette approche utilise une évaluation quan
titative de répercussions reliées aux acti
vités d'un projet 
Les répercussions sont évaluées en utilisant 
une fourchette à 7 possibilités allant de: 

. répercussion très bénéfique 

. à répercussion très négative 
Une méthodologie est suggo"rée pour identi
fier l'alternative optimale 
Le domaine d'évaluation semble assez diver
sifié 
15 pal'amètres de répercussions générales 
auxquels s'ajoute un nombre indéterminé de 
sous-paramètres de répercussions spécifiques 

Liste de contrôle 
On considère des catégories et des composan
tes environnementales pré-établies 
Les répercussions sont soit mesur~es quan
ti tat i vement soit éva 1 uées sUbjecti vement 
selon les possibilités 
Le doma.ine d'évaluation comprend les res
sources biologiques, physiques, culturelles 
et historiques, les pollutions diverses 

App 1 i cabi 1 ité 

Bien qu'applicable telle quelle surtout aux 
projets dans une zone littorale, cette appro
che peut très bien être utilisée pour d'au
tres types de projets. Cependant, dans ce 
cas, il faudra adopter la méthode en dévelop
pant les réseaux appropriés 
Dans ce dernier cas, on devra faire appel a 
des ressources humaines très compétentes dans 
ce domaine 

Pertinente pour une gamme de projets assez 
vaste 
Cette méthodologie fait appel a une quantité 
de ressources relativement grande surtout en 
terme de comités consultatifs interdiscipli
naires 
Aucune indication sur l'agrégation des sous
paramètres 
Aucune différenciation spatiale 

Pertinente pour une gamme de projets très 
vaste, surtout en zone agricole 
Les ressources néce~saires concerneflt sur
tout la formation d'un groupe de trdvail in
terdisciplinaire 
Les aspects socio-économiques ne sont pas 
couverts 

(SUITE) 

Remarques 

Reproductibilité 
Une force de cette méthode concer
ne son aptitude à identifier les 
chemins par lesquels se produisent 
les répercussions 
On suggère de plus certains types 
de données concernant les effets i
dentifiés 

Reproductibilité 
Possibilité d'ambiguYté et de sub
jectivité 
Di fférenciati on et comparai son des 
répercussins à court et 3 long ter
mes 
Les zones de répercussions sont con
sidérées implicitement avec une mêw~ 
importance 
Un intérêt particulier de la méthode 
concerne la présentation de l' impor
tance relative des répercussions en 
fonction des alternatives 
On tente de plus d'intégrer la dé
marche d'évaluation de répercussions 
dans un processus plus global qui 
considère, par exemple, le concept 
de stabilité écologique 

Reproducti bil ité fai bl e 
Comporte pl us i eurs amb·j gultés d' éva-
1 uation 
On inclut des considérations d'uni
cité et d'irréversibilité 
On suggère plUSieurs moyens visant a 
faciliter la présentation des résul
tats 
On évalue l'alternative "sans pro
jet" telle que perçue dans l'avenir 
On plaide contre l'agrégation des 
répercussions en essayant de les 
considérer chacun "en soi" sans ré
férence à une approche coût-bénéfice 



TABLEAU..L.l,l: Descri pti on de méthodes d' éval uations des répercu:.s ions envi ronnementales employées aux Etats-lini s (SUITE) 

Méthode Méthodologie Applicabilité Remarques 

15 Tulsa Dis- Liste de contrôle Perti nenté pour des pl'ojets de réservoi rs Reproductibil ité active faible 
trict, u.s. Panni certaines grandes classes d'évaluation, Peut être adaptée à d'autres types de projets Les répercussions sont résumées 
Army Corps on décrit des facteurs pertinents accompagnés Les ressources nécessa ires sont val'Î abl es: par une matrice construite de fa-
of EnJineers d'indicateurs mesurables possibles équipes interdisciplinaires çon à permettre une comparaison 
( 1972 On évalue les répercussions à l'aide d'une ordinateurs rapide des alternatives 

cotation relative d'une alternative à l'au- Certaines répercussions, bien qu'importantes, La pondération des car-actéristi-
tre à laquelle s'ajoute une pondération sub- peuvent difficilement être identifiées comme ques est accompagn6e d'un facteur 
jective des caractéristiques positives ou négatives d'erreur qui, joint à des manipu-
L'alternative ·sans projet" est considérée Les répercussions ne sont pas reliées direc- lations statistiques, permet de 
cOlTnne nulle pour la cotation relative tement (dans la présentation) aux activités différencier les répercussions des 
Le domaine d'évaluation se subdivise en trois du projet alternatives de façon plus signi-
grands secteurs: ficative 

qualité du milieu 
"qualité de la vie" 
éconumie 

c---. 
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Les 'matrices d'impact": certaines méthodes utilisent une ap
proche où 1 Ion considère d'une part toutes les composantes spé
cifiques d'un projet susceptible d'avoir des répercussions sur 
1 1 environnement et, d'autre part, les caractéristiques environ
nementales affectées. Ces deux aspects de la question sont trai
tés et mis en relation à 1 laide d'une technique matricielle qui 
vise à identifier ponctuellement les liens potentiels de cause 
à effet. 

Les "r~seaux cause-condition-effet": quelques méthodes utili
sent un certain nombre de composantes ou d'actions spécifiques 
liées à des projets. On tente d'établir des réseaux ordonnés 
en terme de "cause-condition-effet". Ces approches prennent 
en compte non seulement les effets directs liés aux activités 
d'un projet mais les effets indirects induits par une hiérarchie 
de cause à effet. Cette approche, qui fournit en général une 
gamme potentielle de réseaux d'impacts, permet à l'utilisateur 
de l 'étude de choisir un cheminement d'activités approprié. 

Le choix de la méthode 

Le choix ou l 'élaboration d'une méthode d'E.R.E. sont subordonnés 
à la problématique globale de l 1 intervention. Ainsi, les multiples 
méthodes existantes mises au point récemment sont adaptées à une gam
me particulière d'objectif d'évaluation et nécessitent des ressources 
plus ou moins variées en nature et en importance. De plus, certaines 
d'entre elles revêtent un caractère relativement objectif alors que 
d'autres font appel à plus de subjectivisme. Il est donc essentiel, a
vant de choisir ou d'adapter une méthode appropriée, de se pencher sur 
certaines considérations préliminaires et ensuite de confronter les mé
thodes à une série de critères propres à assurer soit la pertinence du 
choix soit une adaptation adéquate au système environnemental étudié. 

Selon l 1 Agence 
avant de slattaquer 
vront être posées: 

américaine pour la protection de l'environnement 1
, 

au choix d'une méthode, les questions suivantes de
(Warner et Preston, 1974). 

l United States Environmental Protection Agency. 
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L'étude s'intègre-t-elle dans le processus décisionnel du choix 
d'un projet parmi des alternatives ou est-elle un document vi
sant à informer sur les conséquences d'un projet unique déjà 
décidé? 

Est-ce que les alternatives de projet sont fondamentalement dif
férentes ou diffèrent-elles uniquement par un facteur d'échelle? 
La première situation fait appel à une plus grande flexibilité 
d'évaluation alors que la deuxième nécessite une quantification 
plus stricte. 

Quels sont le niveau et le type de participation de la popula
tion en regard du projet et de 1 'étude d'évaluation? La méthode 
choisie devra pouvoir intégrer le type d'implication voulu ou 
anticipé. 

Quelles sont les ressources disponibles pour faire l'étude? Les 
études quantitatives sont plus exigantes en qénéral en termes de 
ressources nécessaires à l 1 exécution (temps, argent, données, per
sonnel qualifié, etc ... ). 

Les responsables de l'étude sont-ils familiers (connaissances, 
expérience) avec la zone et le type de répercussions et le type 
d'action envisagé? Si oui, la validité d'une méthode plus subjec
tive sera améliorée. 

La question est-elle controversée? Quelle en est la portée? En 
général, plus 1 lenjeu est grand, plus le besoin de précision, 
de quantification et dl identification de choix se fait sentir. 
Les méthodes faisant appel à des pondérations arbitraires sont 
alors moins appropriées. 

Quelles sont les contraintes administratives ou institutionnelles 
imposées au départ sur l'étude? Ces contraintes, de par leur na
ture, peuvent exclure à priori certaines méthodes. 
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1 .3.3 Les phases de 1 1 intervention environnementale 

La démarche visant à évaluer les répercussions potentielles d1un 
projet ou d1une intervention sur le milieu naturel évolue dans le 
temps avec les différentes phases de la réalisation de 110euvre. Gros
sièrement, on peut distinguer les étapes suivantes dans la démarche 
technique d1une intervention. 

La phase avant-projet: cette étape débute une fois que les besoins 
sociaux sont identifiés (hydroélectricité, eau d1alimentation, 
contrôle des inondations, etc ... ); elle comprend, entre autres, 
1 1 identification et la formulation générale des alternatives pos
sibles pour satisfaire la démarche. C1est un niveau d1étude où 
la perception de la problématique se caractérise par 11 lIéloigne
ment et le f10u ll (high perspective-10w reso1ution). Les études 
économiques y sont effectuées de façon très approximative. 

La phase conception-~laboration du projet: on élimine certaines al
ternatives et on retient celles qui semblent les plus souhaita
bles selon des critères déterminés à 11avance (jusqu1à ces der
nières années et parfois encore aujourd1hui, ces critères sont 
surtout économiques et sécuritaires 1

). A ce niveau, les études 
adoptent un caractère très spécialisé. Dans les différents 
secteurs d1études, la perception du problème a un caractère de 
plus en plus IItangib1e et précis ll (low perceptive-high reso1u
tion). Les alternatives se précisent et on finit par n1en rete
nir qu1une pour laquelle toute la technologie actuellement dis
ponible sera utilisée afin de prévoir tous les aspects et ac
tivités de la réalisation (plans, devis, cheminement critique, 
coOts). 

La phase r~alisation du projet qui comprend: 

les activités préparatoires du chantier; 
les activités de construction proprement dites; 
les activités d1entretien des équipements du chantier. 

1 Voir la problématique de la décision dans Sasseville et Leclerc, 
1976. 
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Cette phase se caractérise par une programmation serrée et 
une coordination en temps réel des activités de construction. 

La phase mise en op~ration-exptoitation: c'est la phase finale de 
réalisation et la naissance de la fonction pour laquelle l'oeu
vre a été conçue. On entre en régime d'exploitation. 

1.3.4 L'évaluation des répercussions 

L'évaluation des répercussions adopte en gros le cheminement 
de l'intervention. Elle s'amorce par une démarche où la connaissan
ce factuelle ou quantitative est souvent peu développée; ceci n'est 
toutefois pas un handicap puisque la perception du problème à ce ni
veau revêt un caractère plus conceptuel et global. Cette phase met 
en évidence les alternatives de projets qénéralement nombreuses et 
les répercussions potentielles établies par une analyse minimale de 
celles-ci. C'est beaucoup plus une étape d'identification et de pré
quantification. 

Cependant, à mesure que le projet se définit et que les choix 
se révèlent avec des critères de plus en plus reliés aux répercus
sions, l'évaluation se fait avec une précision grandissante; selon 
les hypothèses environnementales établies et dans la mesure où la 
connaissance factuelle manquera, on procédera à des campagnes d'ac
quisition de données sur le milieu l

. L'établissement de la probléma
tique, la vérification des hypothèses, les campagnes de terrain et 
l'analyse associative des données constituent un processus itératif 
qui précisera de plus en plus la nature des interactions entre l'ou
vrage planifié et le milieu qui en subira les répercussions. Certains 
choix techniques et environnementaux devront être faits selon une pro
blématique actuellement très controversée (études/bénéfice/coat, va
leurs tangibles et intangibles, valeur monétaire). 

l 
Les inventair"es environnementaux demeurent subordonnés aux scénarios 
conceptuels élaborés en vue d'une meilleure perception du comporte
ment systémique de l'impact. 
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Dans les phases de réalisation, de mise en opération et de 
régime d'exploitation, le contrôle et les opérations de surveil
lance à court terme (temps réel) dominent. On identifie des pa
ramètres, des indices, des indicateurs qui permettent de suivre et 
d'interpréter rapidement les répercussions prévues ou observées. 
A ce niveau, l'analyse et la synthèse des observations doivent être 
rapides de façon à ce que la rétroaction induise les mesures correc
trices les plus adéquates. 

A toutes les phases de ce cheminement, les responsables du 
projet 
les ou 
projet. 

auront à communiquer avec les populations locales, régiona
nationales concernées directement ou indirectement avec le 

A cette fin, les résultats des études environnementales 
devront adopter un format accessible et communicable; en effet, d'u
ne part, ce transfert d'information sera réciproque (consultation
information), et, d'autre part, il s'avèrera continu et progressi
vement approfondi. 

1.3.5 Les critères de choix d'une méthode 

Selon l'USEPA (1974), une méthode d'évaluation des répercus
sions environnementales devrait pouvoir satisfaire un certain nombre 
de critères caractérisés selon les quatre secteurs suivants: 

Identification des r~percussions 

Mesure et quantification 

Interpr~tation 

Communication 

La méthodologie choisie devra: 

favoriser la formulation de problématiques globales de façon à 

éviter les décisions tendancieuses (biais); elle devra donc 
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utiliser une approche largement interdisciplinaire l et consi
dérer les aspects tant écologiques que culturels, sociologiques, 
esthétiques, économiques et autres; 

arriver à identifier des paramètres spécifiques indicateurs du 
comportement d'un domaine de l 1 environnement que 1 Ion veut sur
veiller; 

comprendre des moyens pour identifier et distinguer les réper
cussions associées à des activités reliées au projet de celles 
qui pourraient être dues à d'autres activités indépendantes du 
projet et, ainsi, distinguer les a~ents responsables; 

è~pliciter les aspects chronologiques des répercussions antici
pées (séquence, durée, effets à court, moyen et long termes, 
phase construction-phase mise en opération-régime d'exploitation); 

comprendre 1 1 identification des sources données utilisées pour 
l'étude; ceci s'applique pour toutes les phases de l'étude. 

Suggérer des indicateurs spécifiques et mesurables qui pourront 
être utilisés pour quantifier les répercussions; 

distinguer 1 'amplitude ponctuelle d'une répercussion de son éten
due ou échelle d'influence; 

faire appel dans la mesure du possible à l'objectivité. 

l Selon nous, 1 1 approche scientifique convenable sera plutôt Il supra
disciplinaire" que multi ou interdisciplinaire. La "supradisci
plinarité" permet une vision macroscopique des système environne
mentaux. 
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Comprendre une évaluation de l'étendue des répercussions mesurées 

ou des rebombées à l'échelle locale, régionale et nationale; 

mentionner explicitement les critères et hypothèses utilisés 

dans la détermination de l'échelle d'influence; 

comprendre une évaluation de l'ignorance, de l'incertitude et 

de l'intervalle de confiance des évaluations ou des projections; 

identifier et expliciter les impacts peu susceptibles de se 

produire mais capables de dommages irréversibles à grande échelle; 

utiliser une base commune de comparaison des solutions alternati

ves incluant le cas où le site n'est pas aménagé; 

synthétiser les répercussions spécifiques identifiées en un in

dice ou un estimé total et unique; si une évaluation synthéti

sée est prévue dans une méthodologie, il va de soi que les critè
res et les pondérations utilisés devront être mentionnés explici
tement; 

faire appel à un mécanisme de consultation de la population im
pliquée pour l'interprétation de l'échelle d'influence et l'impor
tance des impacts anticipés. 

Communication 

Traduire et ramener les répercussions à une échelle géographi

que et humaine plus fine de façon à ce que les populations af

fectées soient plus conscientes des changements induits dans 

leur environnement immédiat; 
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fournir une description des projets considérés de façon à fa
ciliter une prise de conscience plus globale chez les utilisa
teurs de l'étude environnementale; 

comprendre une formulation brève et synthétique des résultats 
de l'analyse; 

utiliser une formulation qui mette en évidence les points ma
jeurs (activités, répercussions) identifiés au cours de l'é
tude. 

1.4 L'INTERVENTION 

Le développement économique et démographique combiné à la ramifica
tion des voies de communication s'accompagne d'une structuration équiva
lente des usages des ressources environnementales et de l'eau en particu
lier. L'offre environnementale étant limitée, il est évident que, dans un 
tel contexte, les conflits d'usages se multiplient avec la croissance de la 
demande sociale et que la probabilité de risque de "surutilisation" aug
mente. D'une part, les usages nécessitent certaines conditions de base 
pour assurer leur viabilité et, d'autre part, ces mêmes usages peuvent oc
casionner une détérioration du milieu. 

Dans le but d'identifier et de prévoir les confl its "offre environ
nementale-demande sociale", il peut être utile de connaître les conditions 
environnementales qui seront affectées par un usage et de déduire les pOints 
conflictuels qu'il faudra tenter de résoudre par l'intervention. 

1.4.1 Le diagramme opérationnel 

Afin de faciliter la démarche liée à l'approche tactique de l'in

tervention environnementale, il convient de la représenter sous forme 
d'un diagramme fonctionnel (fig. 1.4.1) comprenant les éléments 

suivants: 



~\ _______ "tAGISSENT 

ANALYSE 

DE LA PROBLÈ:AATIOUE 

ENVIRONNEMENTALE 

ACTION 

,EFFETS 

SOCIOËCONOMIQUES 

IMPORTANTS 

ET DÊTÉRIORANTS: 

NÊCESSITÉ 

D'AGIR 

EFFETS 
SOCIOËCONOM lOUES 

NÈOLiGEABLES 

ou SOUHAITËS: 

LAISSER-ALLEQ 

LE FACTEUR 

CAUSAL PRIMAIRE 

Fig. 1.4.1. Diagramme fonctionnel de l'intervention de gestion ( Leclerc et Sasseville, 1976 ) 

(J1 
(J1 
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analyse des relations cause-condition-effet; 
évaluation systémique de l'importance de l'effet; 
dans le cas d'un effet important, schéma du processus de 
choix de la rétroaction. 

Relation cause-condition-effet 

Les usages de la pessoupce eau 

Les usages ou utilisations du système aquatique sont nombreux et 
diversifiés; cependant, il est possible de les associer en classes 
de la façon suivante: 

usages essentiels: 

usages récréatifs: 

usages aquicoles: 

résidentiel, commercial, industriel, agri
cole, sylvicole; 

chasse, pêche, navigation, baignade, pro
menade, camping; 

pêche commerciale, aquaculture; 

usages pour transport: fluvial, portuaire, terrestre. 

Les facteups causaux 

Le facteur causal est une altération du milieu associée à un usa
ge qui cause directement un changement de conditions environnementales. 
Les classes de facteurs causaux identifiées en fonction des usages 
sont les suivantes: 

alimentation en eau: domestique, industrielle, agricole; 

eaux usées: sanitaires, industrielles, agricoles; 
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drainage: urbain, agricole, forestier; 

production énergétique: hydroélectricité, refroidissement; 

régulation des débits: crues, étiages; 

dragage: chenaux, remblais; 

aménagement: fluvial, lacustre, riparien. 

La matrice d'interaction 

La démarche analytique permettant dlassocier les usages diver
sifiés de la ressource aux problèmes de détérioration du milieu peut 
slinspirer des matrices dlassociation permettant de dégager des ré
seaux IIcause-condition-effetll. Ainsi, à chaque usage de la ressour
ce, correspondent plusieurs facteurs causaux susceptibles dl impact 
sur le système aquatique. Une telle matrice dl interaction est schéma
tisée au tableau 1.4.1. 

Les conditions environnementales initiales 

Les conditions environnementales initiales sont les caractéristi
ques de 1 létat dléquilibre du système aquatique avant 1 1 apparition 
dlun facteur causal primaire. 

Les conditions environnementales cons~quentes 

Les conditions environnementales conséquentes sont définies com-
me étant les répercussions environnementales potentielles du facteur 
causal. A titre dlexemple, les conditions environnementales conséquen
tes provoquées par le facteur causal les lIeaux usées domestiques ll se
raient: augmentation dans le milieu aquatique du carbone, du phosphore, 
de 1 lazote, de la DCa, de la D80, des co1iformes, de la turbidité, etc ... 
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TABLEAU 1.4.1: Schéma de 1 'association des usages aux facteurs causaux. 

V) 
WJ 
--1 WJ 

CLASSES D'USAGE DES --1 --1 WJ 
WJ a 0:: 
...... U ...... 

RESSOURCES AQUA- 1- ...... c::( 
z: WJ ::::- :::> 
WJ --1 WJ --1 1-

TIQUES V) --1 WJ --1 >- WJ 0:: 
V) WJ --1 --1 V) z: 0:: a 
WJ ...... c::( WJ 1 a WJ :::> 0- WJ 

1- ...... ...... WJ ...... WJ CI l- I 0:: 
V) z: U 0:: --1 l- CI c::( ~ --1 --1 1-
z: WJ 0:: 1- a WJ c::( c::( z: z: :::> c::( V) 

a CI WJ V) U z: V) WJ ~ z: WJ ...... z: WJ u ...... WJ ...... ...... :E :::> ...... a V) :c ...... ~ :E 0- a :c ...... 1- ::::- 0:: 

CLASSE DE l- V) :E CI 0:: ...... c::( u ::::- ...... a :E ...... u I§ 0:: :::> 0:: 
c::( WJ a z: ~ 1- :c WJ c::( c::( 0:: c::( 1- WJ a --1 WJ 
V) 0:: U ...... c::( c::( U 0- z: cc 0- U U 0- c::( 0- u.. 1-

FACTEURS CAUSALS ...... WJ c::( V) 
--1 0:: 0:: z: ...... r- N CV'> q- U r- N CV'> q- Ln \.C l- r- N c::( r- N 
1- . . WJ . . . . . . >< . . 0:: . . 
:::> c::( c::( c::( c::( 0:: cc cc cc cc cc cc WJ u U l- CI CI 

c::( cc u CI 

1.0 ALIMENTATION 
1.1 CONSOMMATION • • • • • • • • 1.2 INDUSTRIE • • • • • 1.3 IRRIGATION • • 

2.0 EAUX USEES 
2. l SANITAIRES • • • • • • • • • 2.2 INDUSTRIELLES • • • • • • • 2.3 AGRICOLES • 

3.0 EAUX DE DRAINAGE 
3. l URBAINES • • • • • 3.2 INDUSTRIELLES • 3.3 AGRICOLES-SYLVICOLES • • • • 

4.0 PRODUCT ION" EN ERG ETI QU E 
4.1 KEr RU ID l SSEMENT • • 4.2 HYDROELECTRIQUE • • • • • 

5.0 REGULATION • • • • • • • • • • • • 
6.0 DRAGAGE • • • • 
7.0 AMENAGEMENT 

1·1 RIPARIEN • • • • • • • • • • • • 7.2 AQUATIQUE • • • • • • • • 
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Les effets sur l'équilibre du système aquatique 

Les effets sur 1 'équilibre du système aquatique sont les change
ments induits par les conditions environnementales conséquentes. A 
titre d'exemple, dans le cas des eaux usées domestiques, les effets 
sur 1 'équilibre dus aux conditions conséquentes (augmentation de la 
DBO et de la DCO) se~aient la diminution de l 1 oxygène dissous, la mo~ 
dification du pH, 1 'augmentation en HCOj, etc ... 

Il est important de noter que les effets sur 1 'équilibre peuvent 
être bénéfiques selon qu10n considère certains types d'usage de la 
ressource. Ainsi, une augmentation raisonnable de la production bio
logique des eaux associés à une fertilisation reliée à un usage do
mestique peut être bénéfique pour la pêche sportive. 

1.4.3 Evaluation de 1 1 importance de 1 1 effet 

Les effets environnementaux 

Les effets environnementaux sont définis, dans le cas de l'eau, 
comme étant des changements dans la ressource qui contribuent à éta
blir des conflits. En reprenant 1 'exemple des eaux usées domestiques, 
les effets environnementaux causés par la diminution de 1 1 oxygène dis
sous seront: la disparition d'espèces sportives ou commerciales non 
résistantes, 1 'augmentation de la population des espèces résistantes 
et la diminution de 1 'accessibilité récréative ou commerciale au plan 
d'eau. 

Le supra-système 

Le supra-système du système aquatique est le système situé à un 
niveau plus élevé qui inclut tous les systèmes environnementaux y 

compris évidemment le système aquatique. 
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SUPRA-SYSTEME Niveau + 1 

2 3.. M ... 
AUTRES SYSTEMES ENVIRONNEMENTAUX Niveau 0 

Les modifications socio-économiques 

Les modifications socio-économiques influencent 1 léqui1ibre du 
supra-système ou des autres systèmes environnementaux; 1 létude du 
comportement de paramètres socio-économiques adéquats permettra en 
fait une évaluation indirecte et simplifiée de la modification de 
1 léqui1ibre des autres systèmes environnementaux. 

Les effets socio-économiques 

Niveau - 1 

Les effets socio-économiques correspondent aux effets à court, à 

moyen et à long termes sur la société qui seront progressivement engen
drés par les effets environnementaux du facteur causal primaire. 

1.4.4 Choix de la rétroaction 

Les mécanismes de contrôle 

Les mécanismes de contrôle constituent 1 lensemb1e de moyens 
(physiques, sociologiques, législatifs, etc ... ) qui agissent direc
tement sur le facteur causal de façon à le supprimer complètement ou 
partiellement. 
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Les actions correctives 

Les actions correctives sont 1 'ensemble des moyens (physiques, 
sociologiques, législatifs, etc ... ) qui agissent sur les conditions 
environnementales initiales ou conséquentes pour modifier 1 1 effet sur 
1 'équilibre du facteur causal primaire. En reprenant de nouveau l'exem
ple des eaux usées domestiques et de l 1 augmentation de la DBO et de la 
DCa qui Y est associée, les traitements primaires et secondaires seraient 
considérés comme un mécanisme de contrôle tandis que 1 'oxygénation des 
eaux réceptrices deviendrait une action corrective. On voit que par 
ces exemples simples la complexité du processus de qestion et l'impor
tance de le rationaliser. 

Les probt~matiques environnementates 

Lorsque la démarche aboutit à 1 1 identification d'effets importants 
sur l 'équilibre socio-économique, l'action à entreprendre peut s'avérer 
plus néfaste pour l 1 environnement global (supra-système) que le lais
ser-aller; dans des situations où il y a de fortes présomptions contre 
la valeur des actions correctrices ou des mécanismes de contrôle envisa
gés, il est indispensable d'utiliser une méthodologie diminuant dans la 
mesure du possible l 'arbitraire dans le choix de la rétroaction. 

Dans ce contexte, l 'établissement de la problématique environne
mentale comporte au moins les éléments suivants: 

étude des relations entre les usages des ressources aquatiques 
et les facteurs causaux: la mise en relation de ces éléments 
permet l 1 identification des contraintes agissant sur l'équilibre 
du système aquatique (voir tableau 1.4.1); 

analyse de la vocation des zones riveraines: 

a) accessibilité aux plans d'eau; 
b) morphologie des berges; 
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c) utilisation des rives; 
d) évaluation de la qualité générale des rives; 

étude de la vocation environnementale du bassin versant: 
a) évaluation de son potentiel d'utilisation; 
b) analyse de son utilisation actuelle; 
c) caractérisation physique, chimique et biologique des 

eaux de drainage; 

analyse de l 'utilisation des plans d'eau: 
a) usages essentiels; 
b) usages réceptifs; 
c) usages aquicoles; 
d) viabilité fluviale; 

élaboration des scénarios environnementaux. 

Le nombre et la qualité des instruments à la disposition des instan
ces décisionnelles augmentent graduellement. Dans la mesure où les moyens 
du niveau tactique sont (par définition) le principal facteur limitatif 
de la valeur des stratégies environnementales, et à condition que ces ou
tils favorisent une perception systémique et intégrée des composantes du 
milieu (écologique et humain), on peut espérer un avenir meilleur à la 
fois pour la qualité de vie et la qualité des milieux de vie qui seront of
ferts à l 1 homme du futur. Cependant, ce processus de transformation des 
comportements ne se fera pas sans heurt et sans changement profond au ni
veau des valeurs véhiculées dans nos sociétés matérialistes. La recherche 
d'harmonie entre 1 1 homme et la nature ne fait que commencer. 
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INTRODUCTION 

Il existe une relation étroite et complexe entre les caractères phy
siques et morphologiques du bassin versant, les facteurs climatiques, les 
caractéristiques de l'écoulement et le taux d'érosion. Le climat et les 
caractères physiques du bassin versant s'influencent mutuellement. En ef
fet, le climat est en partie responsable de l 'évolution morphologique des 
bassins tandis que certains traits physiques influencent la répartition 
géographique des facteurs climatiques (l'influence de 1 'orographie sur la 
précipitation, la température, etc.) et par ricochet les caractéristiques 
de 1 lécoulement. De plus, les caractères physiques du bassin sont en gran
de partie responsables des différences significatives qui existent dans la 
répartition chronologique de l 1 écoulement et de l 'érosion d'un lieu géogra
phique à l 1 autre à l'intérieur d'une région climatique relativement homogè
ne. 

L'étude de la répartition chronologique de l'écoulement, de l'érosion 
et des facteurs climatiques en un point donné requiert une longue série 
d'années d'observations de ces variables tandis que l 'étude de leurs répar
titions spatiales requiert un réseau d'observations suffisamment dense 
pour détecter les variations significatives et permettre l'interpolation 
ou la transposition des données d'un lieu à l'autre. Cependant, les ré
seaux d'observations étant coûteux, il nlest souvent guère possible d'obte
nir la densité voulue pour couvrir d'une façon satisfaisante une région 
donnée. De plus, une longue série d'observations étant requise pour obte
nir des résultats significatifs, il arrive fréquemment qulon nia pu prévoir 
longtemps à l'avance l'endroit où les données seraient requises pour un amé
nagement rationel des ressources hydriques. Clest à ce moment précis que 
l 1 hydrologue doit résoudre le problème de la transposition des données d'un 
lieu à un autre parfois très éloigné. Pour une solution heureuse, il est 
indispensable de connaître l 'influence des caractères physiques sur l'écou

lement et l'érosion. 

Dès les débuts de l'hydrologie, les chercheurs ont tenté de mettre 
en évidence les relations complexes qui existent entre les caractères 
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physiques du bassin et les indices de 1 l écou1ement. De nombreuses for
mules ont été proposées dans la littérature; certaines sont très sim
ples et d'autres sont au contraire fort complexes car elles tiennent comp
te d'une multitude de facteurs. Ces formules donnent parfois des résul
tats satisfaisants mais ne sont applicables que pour les régions pour les
quelles elles ont été élaborées. De plus, il n'existe pas d'unanimité 
quant aux caractères physiques à utiliser et sur leurs modes de détermi
nation. 

Notre but est de rappeler brièvement les définitions des caractères 
physiques du bassin couramment utilisées dans 11ana1yse hydrologique ain
si que leurs modes de détermination. Seuls les caractères qui peuvent 
être directement mesurés à partir des cartes topographiques seront consi
dérés. On choisira ceux qui sont les plus susceptibles de faciliter 11é
tude régionale de 11écou1ement et de 1 'érosion dans le but de les évaluer 
d'une façon systématique pour un certain nombre de cours d'eau du Québec. 

Les caractères topographiques et morphologiques étudiés ne couvrent 
pas la gamme entière des caractères physiques influençant 11écou1ement et 
1 'érosion des bassins puisque des facteurs tels que la nature et 1 1 étendue 
du couvert forestier, 1 'uti1isation des terres, le type de sols et de géo
logie ainsi que les caractéristiques hydrauliques des cours d'eau jouent 
parfois un rôle prédominant sur la répartition spatiale et temporelle de 
l l écou1ement. Au niveau régional, cependant, 11inf1uence de ces facteurs 
n1est pas aussi critique que les caractères topographiques et, de plus, 
certaines corrélations existent entre plusieurs de ces paramètres. 

2.1 CARACTERES PHYSIQUES DU BASSIN VERSANT 

2.1.1 Superficie 

A) Définition 

On peut définir le bassin versant comme étant la surface totale 
drainée par un cours d'eau ou par un réseau du cours d'eau de telle 
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sorte que tout le ruissellement à l lintérieur de la même surface par
vient en un même point commun. 

Le bassin versant est délimité par une ligne de partage des eaux 
dont le tracé est soumis aux conditions topographiques de telle sorte 
qu1elle doit traverser perpendiculairement aux lignes de contour et 
par les plus hauts sommets entre deux bassins. La surface incluse à 

l lintérieur de la ligne de partage des eaux est la projection hori
zontale du bassin et se réfère au ruissellement de surface. L1étendue 
des nappes aquifères alimentant un cours d1eau ne coincide pas néces
sairement avec la surface ainsi délimitée. 

B) Influence sur llécoulement 

La superficie du bassin de drainage d1un cours d1eau est sans 
contredit le plus important paramètre physique du bassin à être utili
sé en hydrologie. La comparaison de llécoulement de plusieurs bassins 
entre eux entraîne la nécessité d1exprimer le débit par unité de sur
face (débit spécifique). Même ainsi exprimé, le débit spécifique 
n1est pas complètement exempt de l linfluence de llaire du bassin de 
drainage. Effectivement, nombre de chercheurs ont constaté que le 
débit spécifique de crue était plus élevé pour les petits cours d1eau 
que pour les grands, ce qui entraîne, pour les premiers, une plus 
grande variabilité de llécoulement. Ceci peut être expliqué par le 
fait que plusieurs facteurs, tels que l lintensité moyenne de la pluie, 
la synchronisation de l lécoulement et la capacité de stockage des 
cours d1eau varient avec l laire du bassin (Ospina et Tame, 1950). 

Il n1est donc pas surprenant de constater que la superficie 
du bassin est utilisée dans presque toutes les études visant à éta
blir une corrélation simple ou multiple entre les caractères phy
siques du bassin et les caractéristiques de l lécoulement, à savoir 
principalement le module annuel (Hack, 1957), les débits de crues 
de fréquence spécifiée (Leopold et Miller, 1956; Brush,1961; 
Benson, 1962) et les paramètres de llhydrogramme unitaire (Snyder, 
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1938; Taylor et Schwarz, 1952; Clark, 1945). De plus, les formu
les empiriques pour 1 'obtention du débit de crue, telles que la for
mule rationnelle, la formule de Kinnison et Ca1by (1945) et d'au
tres font intervenir la superficie du bassin. 

Un autre aspect important de l 'étude des caractères physiques 
d'un bassin est la relation régionale qui existe entre la superficie 
du bassin, la longueur, la pente et 1 1 ordre des cours d'eau. De nom
breuses études, dont celles de Hack (1957), Brush (1961), Gray 
(1961), Smart et Surkan (1967), ont mis en évidence 1 l interdéoen
dance étroite qui existe entre ces différents caractères physiques 
du bassin. Ceci est très important lorsqu Ion considère que les va
riables choisies dans les études de régression doivent être indépen
dantes les unes des autres. 

2.1.2 Périmètre 

Le périmètre d'un bassin versant est une mesure de la longueur 
de la ligne de partage des eaux. La mesure du périmètre est néces
saire parce que ce caractère du bassin est un intermédiaire du cal
cul de 1 'indice de forme géométrique du bassin ainsi que de la lon
gueur et de la largeur du rectangle équivalent de Roche (1963). 

Ce dernier auteur et Dubreui1 (1966) recommandent la stylisa
tion du contour du bassin en éliminant dentelures et festons qui 
niant aucune influence sur les temps de 1 'écou1ement et accroissent 
la valeur du périmètre. Les irrégularités du contour dépendent de 
la minutie apportée au tracé et de 1 'éche11e de la carte topographi
que et leur dessin est donc très variable. 

2.1.3 Caractéristiques de forme du bassin 

A) Influence sur l'écou1ement 

La forme du bassin de drainage exerce une influence évidente 
sur 1 1 écoulement global et surtout sur 11 a11ure de l 'hydrogramme ré-
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sultant d'une pluie puisqu'il affecte le temps de concentration de 
l'écoulement, le débit de pointe et la durée du ruissellement de 
surface. On conçoit donc qu1un bassin de forme allongée ne réagira 
pas, toutes choses égales par ailleurs, de la même manière qu1un bas
sin de forme ramassée, d'où l 'intérêt d'exprimer la forme du bassin 
par un indice numérique permettant d'introduire ce facteur dans les 
études de corrélation entre les caractères physiques du bassin et 
l'écoulement. 

B) Types de caractéristiques de forme 

On distingue deux types principaux d'indices de forme du bassin 
(Laurenson et at. 3 1963). Dans le premier type, on inclut les indices 
de forme purement géométrique qui tiennent compte uniquement de la 
géométrie du contour extérieur du bassin. Le deuxième type prend en 
considération non seulement la forme du contour extérieur mais égale
ment la configuration du réseau de drainage. Les indices de forme 
du premier type ont donc une application plus restreinte puisqu'ils 
ne peuvent être utilisés que pour des bassins à réseau de drainage 
de configuration identique (Bowden and Wallis, 1965). Seuls les 
indices de forme du premier type seront mentionnés dans cette sec
tion, tandis que ceux du deuxième type seront traités ultérieure
ment. 

C) Caractéristiques de forme géométrique du bassin 

Il existe de nombreux indices de forme géométrique du bassin: 

(1) Horton (1932) a exprimé cet indice comme étant le quotient de 
la superficie du bassin (A) sur le carré de la longueur (L) du 
cours d'eau principal, prolongée jusqu'à la ligne de partage des eaux: 
A/L2. Cet indice tend vers le rapport d'une largeur moyenne du bas

sin à la longueur du cours principal. 
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(2) Le U.S. Army Corps of Engineers (1959) utilise l 1 inverse de 
llindice dlHorton. 

(3) Une approximation de la largeur moyenne du bassin (AIL) a éga
lement été utilisée comme indice de forme du bassin. A et L ont la 
même signification qu1en (1). 

Ces trois indices de forme représentent un inconvénient majeur 
si on désire les utiliser dans une analyse de régression qui exige au 
départ 1 1 indépendance des variables utilisées. On a mentionné aupa
ravant que la longueur du cours d1eau était fortement reliée régiona
lement à la superficie du bassin. Bowden et Wallis (1965) ont émis 
des doutes quant à la validité de 1 lusage de ces trois indices dans 
une analyse factorielle car la longueur ajoutera du poids à 1linf1uen
ce de la superficie du bassin et, dans ces conditions, il n1est pas 
certain qu10n ait tenu compte de l linf1uence de la forme du bassin. 

(4) Le rapport d1é1ongation de Schumm (1956) est exprimé comme 
étant le quotient du diamètre d1un cercle ayant la même superficie 
que le bassin par la longueur maximum du bassin parallèle à la prin
cipale artère de drainage. 

(5) Le rapport de circularité (C) de Miller (1953) 
comme étant le quotient de la superficie du bassin par 
cie d1un cercle ayant le même périmètre que le bassin: 

est défini 
la superfi-
C = 4 II AIP 

(6) L1indice de compacité (Kc) est le rapport entre le périmètre 
du bassin et le périmètre d1un cercle ayant la même superficie que 
le bassin: Kc = P/2 ~ 

2 

(7) Chorley et al. (1957), considérant le cercle comme non repré
sentatif de la forme d1un bassin, ont suggéré la fonction du IIl emn is

cate ll comme standard de référence. Le degré de similarité entre la 
forme du bassin et celle du 1I1 emniscate ll est mesuré par le rapport 
entre le périmètre de ce dernier et le périmètre réel du bassin. 
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D) Choix du coefficient de forme 

Même si beaucoup d'articles traitent des coefficients de forme 
du bassin, très peu d'études ont été effectuées dans le but d'évaluer 
l 'efficacité réelle de ces indices à traduire l 'influence de la forme 
du bassin sur les caractéristiques de l'écoulement. 

Morisawa (1958) a effectué une étude en ce sens pour 25 bas
sins du Plateau des Appalaches. Des régressions furent calculées en
tre le rapport de la lame d'eau écoulée à celle précipitée et cinq ca
ractéristiques de la forme géométrique du bassin (1, 2, 4, 5 et 7 de 
la section 2.1.3c). Seuls les rapports d' é1ongation de Schumm et de 
circularité de Miller ont un coefficient de corrélation significatif 
au niveau de probabilité de 5%. Cependant, 1 lerreur de 11estimation 
est très élevée, dans les deux cas, puisque d'autres facteurs influen
cent considérablement 1 'écou1ement des bassins. Une autre étude de 
Morisawa (1959) démontre qu ' i1 existe une relation statistique en
tre le débit moyen annuel, le débit maximum horaire pour la période 
d'observation et les rapports d 'é1ongation et de circularité. 

A la lumière de ces études, le rapport de circularité de Miller 
semble le plus représentatif de la forme du bassin. Ce rapport est 
préféré à celui de Schumm, lequel utilise une mesure très subjecti
ve de la longueur maximale du bassin. 

E) Relation entre le rapport de circularité de Miller et 11indice 
de compacité de Grave1ius 

Le rapport de circularité (C) et 11indice de compacité (Kc) 
peuvent s'exprimer sous la forme des équations suivantes obtenues à 

partir de leur définition: 

C = 4 A TIl et Kc = p 

2v;-A 
(2.1.1) 
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L'équation de droite devient identique à celle de gauche lors
qu'on la transforme pour obtenir l'inverse du carré de Kc: 

et on obtient: 

C = 1/Kc2 

(2.1.2) 

(2.1.3) 

Le rapport de circularité est surtout utilisé par les géomorpho
logues américains tandis que l'indice de compacité est d'usage géné
ralisé en Europe. L'indice Kc varie généralement de 1.0 pour un cer
cle à 1.12 pour un carré et jusqu'à une valeur approximative de 1.9 
pour les bassins très allongés, alors que C prend les valeurs corres
pondantes suivantes: 1.0,0.78 et 0.28. 

2.1.4 Relief du bassin 

Le relief du bassin est généralement caractérisé par les altitu
des minimum, maximum et moyenne, par la "dénivelée" totale et moyen
ne, par la pente moyenne du bassin ainsi que par la répartition de 
l'aire du bassin en fonction de l'altitude. Il est particulièrement 
important de connaître la nature du relief du bassin puisque celui-ci 
exerce une forte action sur les facteurs climatiques et par consé
quent sur l'écoulement. A l'instar de la forme du bassin, il influ
ence considérablement le temps de concentration du ruissellement de 
surface et, par conséquent, la forme de l 'hydrogramme de crue. Des 
phénomènes, tels que l'érosion et le transport de solides dans les 
cours d'eau, dépendent en partie du relief. De même, l'utilisation 
des terres est en partie conditionnée par le facteur pente. Lull et 
Sopper (1966) ont très bien mis en évidence la relation étroite qui 
existe entre le relief du bassin, l'altitude, le couvert forestier, la 
profondeur des dépôts meubles, la précipitation et la température; ils 
ont démontré, pour le nord-est des Etats-Unis, que la variation spatia~ 
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le de l 1 écoulement moyen annuel et saisonnier était fortement influen
cée par le degré de forestation des bassins versants (deuxième fac
teur en importance), laquelle variable intègre l linf1uence des fac
teurs mentionnés plus haut. 

Benson (1962) a également démontré 1 linf1uence du relief 
sur la variation spatiale des débits de crue moyens annuels pour le 
nord-est des Etats-Unis. Un indice de la pente du cours dleau princi
pal a été utilisé pour caractériser le relief du bassin. Il est à no
ter que la pente moyenne du bassin et la pente moyenne des tributaires 
sont également fortement reliées au débit de crue moyen annuel et que 
les différences observées entre les 
pas statistiquement significatives. 
principal comme indice du relief du 
considérations dlordre pratique. 

A) Courbes hypsométriques 

coefficients de corrélation ne sont 
Le choix de la pente du cours dleau 

bassin a donc été suggéré pour des 

i) Définition et représentation 

Le relief est souvent caractérisé par la courbe hypsométrique 
du bassin. Elle est établie en portant sur un graphique 1 laire du 
bassin ou le pourcentage de llaire, au-dessus ou au-dessous dlune 
altitude donnée, en regard de cette altitude. Llexamen dlune cour
be hypsométrique laisse donc supposer l la1lure du relief ou la dis
tribution des superficies des sections horizontales du terrain en 
fonction de 1laltitude. 

Pour obtenir une représentation non-dimensionnelle de la courbe 
hypsométrique, on exprime 1 labscisse par le rapport entre la super
ficie (a) comprise entre une ligne de contour et le périmètre in
férieur du bassin et la superficie totale du bassin considéré (A); 
, lordonnée représente le rapport entre la dénivelée (h) entre le 
point le plus bas du bassin et une ligne de contour quelconque et la 
dénivelée totale (0). La courbe hypsométrique résultante (figure 
2.1.1) permet donc la comparaison des formes de bassins de drainage 
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de superficie et dlélévation différentes. Cette méthode de représen
ter la courbe hypsométrique est celle préconisée par Langbein et aZ. 

(1947) et par Strah1er (1952). 

ii) Applications de l lanalyse hypsométrique 

Langbein et aZ. (1947) mentionnent plusieurs applications hy
drologiques de la courbe hypsométrique. On admet généralement que 
certaines variables hydrométéoro10giques telles que 1 lépaisseur et 
1 léquivalent en eau du couvert de neige, la précipitation moyenne 
annuelle, 11écoulement ainsi que la température montrent certaines 
variations significatives avec 1laltitude; la relation aire-altitu
de permet donc dlobtenir une meilleure valeur moyenne de ces diffé
rentes variables sur l lensemb1e du bassin. A l laide de cette rela
tion, il est également possible dlobtenir 1 la1titude moyenne ainsi 
que la hauteur moyenne du bassin au-dessus de 1 lexutoire ou de la 
station de jaugeage (voir hauteur moyenne du bassin, formule 2.1.7 
et, par le fait même, cela constitue une mesure de la pente moyenne 
du bassin. Eng1and et Onstad (1968) ont également utilisé la 
courbe hypsométrique pour caractériser la distribution verticale 
et horizontale des différents types de sols et ainsi subdiviser 
un bassin de drainage en différentes unités relativement homogè-
nes par rapport aux types de sols, aux formes de terrain et à 11u
tilisation des sols. De plus, on verra plus loin (2.1.4.D.i) que 
la distribution des aires du bassin en regard de 1 laltitude est re
quise pour l lobtention du rectangle équivalent et de 11indice de 

pente de Roche. 

Strahler (1952) utilise la courbe hypsométrique pour étudier 
1 lévolution géomorphologique des bassins de drainage. La forme de 
la courbe hypsométrique varie graduellement alors que le degré dlé
volution du bassin de drainage passe du stade de jeunesse (non-équi
libre) au stade de maturité et de vieillesse. La figure 2.1.2 repré
sente les différentes courbes hypsométriques correspondant aux stades 

dlévolution mentionnés ci-haut. 
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Les chiffres mentionnés sur la figure 2.1.2 représentent la va
leur de l 'intégrale hypsométrique définie par Strahler comme étant 
la superficie comprise sous la courbe hypsométrique. 

Un bassin de drainage durant le stade de jeunesse est caracté
risé par le fait qulune forte proportion de sa superficie est locali
sée dans les terres hautes sous forme de plateau. Les espaces inter
fluves sont larges et l 'érosion nia pas encore transformé le plateau 
supérieur en de nombreuses vallées. La valeur de l'intégrale hypso
métrique est très élevée, ce qui révèle qulune forte proportion de 
la masse du bassin nia pas été érodée. 

La courbe du centre (figure 2.1.2) . représente le relief d'un 
bassin de drainage ayant atteint le stade de maturité. La courbe 
hypsométrique démontre un stade d'équilibre dans les processus d'éro
sion et de transport des solides par le réseau de drainage. Il 
existe une certaine similitude entre les courbes hypsométriques de 
bassins ayant atteint le stade d'équilibre et situés dans des ré
gions fort différentes (Strahler, 1952). Les espaces interfluves 
de ces bassins sont étroits et il ne reste plus d'évidence de la 
surface plane originale. 

A mesure que l'érosion poursuit son oeuvre, le relief est apla
ni et le bassin atteint le stade de vieillesse. Cependant, la forme 
de la courbe hypsométrique nlest pas altérée et conserve un état d'é
quilibre. La valeur de l'intégrale hypsométrique ne subit pas de di
minution significative à l'exception des cas où la phase "monadnock" 
se développe (courbe III de la figure 2.1.2), c'est-à-dire lorsque 
des masses de roches plus résistantes à l'érosion surplombent la plai

ne environnante. 

Strahler (1952) a fixé arbitrairement les valeurs limites de 
l 'intégrale hypsométrique pour les différents stages d'érosion des 

bassins de drainage, soit: 
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phase de non-équilibre (jeunesse) 
phase d'équilibre (maturité, vieillesse) 
phase "monadnock" (vieillesse) 

0.60 et plus; 
0.60 et 0.35; 
0.35 et moins. 

Strah1er (1952) a également fait ressortir les relations entre 
l'intégrale hypsométrique et certaines caractéristiques topographiques 
de bassins versants du troisième et du quatrième ordres. Ainsi, les 
bass i ns versants ayant attei nt 1 e stade d' équ il i bre et caractéri sés 
par un relief peu accentué, des pentes douces et des faibles densités 
de drainage ont une valeur élevée de l'intégrale hypsométrique. Par 
contre, les bassins versants ayant un fort relief, des pentes abrup
tes et des densités de drainage élevées, seront cacactérisés par de 
faibles valeurs de l'intégrale hypsométrique. 

L'utilité de l'intégrale hypsométrique ayant été démontrée, 
il convient d'en déterminer la valeur. C'est une mesure directe 
de la hauteur moyenne du bassin au-dessus de l'exutoire ou de la 
station de jaugeage, et également un auxiliaire du calcul de la 
pente moyenne du bassin. 

Strah1er (1952) suggère d'autres applications de la courbe 
hypsométrique, telles que le calcul de la charge de sédiments trans
portés hors du bassin en fonction des pentes du bassin et le calcul 
de l'étendUe des différents types de végétation (lorsqu'une zona
tion verticale des espèces végétales existe). 

iii) Méthodes d'obtention des courbes hypsométriques 

Deux méthodes sont généralement utilisées pour l'obtention des 
courbes hypsométriques: a) planimétrie (méthode aire-courbes de 
niveau); b) emploi d'un quadrillage (méthode des intersections). 
Ces deux méthodes sont décrites par Cartier et Leclerc (1964). Les 

courbes hypsométriques obtenues par ces deux méthodes pour le bassin 
de la rivière Eaton furent comparées et trouvées pratiquement identi
ques (Cartier et Leclerc, 1964). La méthode du quadrillage sera donc 



utilisée pour 11 obtention des courbes hypsométriques puisqu ' el1e est 
la plus rapide. La procédure à suivre est cependant légèrement modi
fiée. Au lieu de compter le nombre d'intersections du quadrillage 
entre chaque partie successive de courbes de niveaux, 1 'a1titude à 

chaque intersection du quadrillage sera notée et, par la suite, une 
courbe de distribution de fréquences cumulées des altitudes sera éta
blie; une telle courbe exprimée en valeur moyenne des altitudes ain
si échantillonnées correspond à 1 'a1titude moyenne du bassin. Deux 
raisons principales justifient le choix de cette procédure. En pre
mier lieu, cette procédure requiert un nombre moins élevé de points 
d ' échantil1onnage (minimum de 20 à 25 points) pour obtenir avec la 
même précision 1 'altitude moyenne du bassin tandis qu'environ une 
trentaine de points sont requis pour obtenir une courbe hypsométrique 
de précision maximum. En deuxième lieu, la même procédure sera adop
tée pour l'obtention des courbes aire-distance et aire-pente; l'é
chanti1lonnage pour les altitudes, les distances de transport et les 
pentes sera donc effectué dans une même opération à partir du même 
quadrillage. 

B) Altitudes caractéristiques du bassin 

i) Altitudes maximum et minimum 

Les altitudes maximum et minimum du bassin sont relevées direc
tement sur la carte topographique. Ces deux données sont indispensa
bles pour 1 'obtention de la dénivelée totale du bassin (0). 

ii) Altitude moyenne 

L' a1titude moyenne du bassin peut s'obtenir de trois manières 
différentes, telles que décrites par Cartier et Leclerc (1964): 

méthode aire-courbes de niveau; 
méthode des intersections; 
utilisation de la courbe hypsométrique. 
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Les deux premières méthodes sont approximatives puisqu'elles uti
lisent l'altitude moyenne entre deux courbes de niveau comme étant la 
moyenne de leurs altitudes respectives Hl + H2' ce qui n1est pas 

2 

exact à moins que l'altitude du terrain ne varie linéairement entre 
deux courbes de niveaux. 

La courbe hypsométrique est donc ordinairement préférée pour 
obtenir 1 'altitude moyenne du bassin. Lorsqu'elle est tracée en va
leurs absolues (altitude vs surface), on "planimètre" l'aire au
dessous de cette courbe et on divise ce chiffre par la superficie 
totale du bassin pour obtenir l 'altitude moyenne. Cependant, on peut 
éviter de planimétrer l 'aire sous la courbe en utilisant la moyen-
ne de 1 'échantillon des altitudes. L'altitude moyenne obtenue de 
cette matière n1est pas significativement différente de celle obte
nue par l'emploi de la courbe hypsométrique. 

iii) Altitude médiane du bassin 

L'altitude médiane du bassin est l'altitude sur la courbe hyp
sométrique qui correspond à 50% de la superficie totale du bassin. 
Elle est généralement inférieure à 1 'altitude moyenne et traduit 
mieux l'influence de l'orographie sur les divers facteurs climati
ques tels que la température, la précipitation, etc ... 

C) Pentes moyennes du bassin 

La pente d'un bassin de drainage est un des facteurs majeurs 
influençant le temps de parcours du ruissellement de surface et de 
1 'écoulement retardé et est donc en rapport étroit avec l'amplitude 
et la durée d'une crue. Vu 1 1 importance de ce facteur et la diffi
culté de trouver un indice définissant adéquatement la pente moyenne 
du bassin, il n1est donc pas surprenant de constater que plusieurs 



84 -

méthodes ont été suggérées pour définir ce facteur topographique. 
Une liste détaillée de ces différentes méthodes est donnée par les 
auteurs suivants: Langbein et al. (1947), Golding et Low (1960), 
Lawrenson et al., (1963), Cartier et Leclerc (1964) et Coulson 
et Gross (1967). 

Les différentes méthodes disponibles peuvent être classées en 
trois groupes suivant le type de pente moyenne obtenu, soit l'in
clinaison générale du bassin, la pente moyenne réelle du bassin et 
un indice de pente du bassin. 

i) Inclinaison et orientation générale du bassin 

L'orientation et l'inclinaison du bassin de drainage influen
cent plus particulièrement la valeur de l'insolation potentielle, 
mesure fondamentale de la quantité d'énergie solaire disponible à 

la surface de la terre. Cette forme d'énergie est très importante 
et souvent prépondérante dans les processus hydrologiques tels que 
l'évaporation, la transpiration et l'ablation de la neige ainsi que 
pour le contrôle de la croissance et de la succession de la végéta
tion. Le flux d'énergie solaire en un point quelconque est relati
vement facile à mesurer; cependant, cette énergie varie considéra
blement d'une surface à une autre et une mesure ponctuelle de son 
intensité s'avère une valeur limitée. L'hétérogénéité spatiale de 
l'énergie solaire est en grande partie attribuable aux variations 
de l'irradiation du faisceau solaire causées par l'extrême variabi
lité de l'inclinaison des surfaces terrestres par rapport à la di
rection du faisceau solaire selon Lee, (1963). Ce dernier a dé
montré que l'influence des facteurs topographiques par rapport à 

l'incidence de l'énergie solaire directe est à son maximum sous les 
latitudes médianes. Geiger (1957) a également souligné le fait 
que les surfaces ayant des inclinaisons différentes ne reçoivent pas 
la même quantité d'énergie solaire; il a aussi explicité que l'im
portance de l'exposition est à son maximum dans les latitudes médianes 

et croît avec l'altitude. 
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La radiation solaire étant un facteur important de l'évapora
tion et de la transpiration des végétaux, elle influence donc indi
rectement le débit spécifique d'un cours d'eau. Lee (1963) a dé
montré, pour 12 petits bassins de drainage répartis dans trois ré
gions géographiques, que les débits mensuel et annuel moyens étaient 
inversement reliés à la radiation potentielle modifiée pour tenir 
compte de 1 'orientat~on et de l 'inclinaison moyenne du bassin ver
sant. Une analyse de covariance des données annuelles a montré 
que 92.5% de la différence dans les débits annuels de ces douze 
bassins est associée à la différence de leur insolation potentiel
le. 

Il existe des valeurs tabulées pour l 'insolation potentiel
le sur une surface horizontale en fonction de sa position géogra
phique et du temps. Lee (1963) présente des formules permettant 
de corriger ces valeurs pour l'orientation et l'inclinaison de la 
surface considérée. 

Il est relativement facile de déterminer l 'orientation et l'in
clinaison d'une surface et ainsi son potentiel de radiation. Par 
contre, un bassin de drainage est constitué d'une multitude de sur
faces différemment orientées et inclinées et qui, de plus, peuvent 
être masquées de la radiation solaire par la topographie adjacente. 
La difficulté d'obtenir une mesure significative de l'exposition 
moyenne ou équivalente d'un bassin de drainage est responsable du 
fait que ce facteur ait été négligé dans la description quantitati
ve des caractères physiques du bassin de drainage. 

Lee (1963) a suggere une méthode pour déterminer l'exposition 
du bassin; elle requiert considérablement moins d'efforts que tou
tes les autres méthodes actuellement utilisées et qui, de plus, four
nit une mesure significative de ce facteur. 
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Cette méthode consiste à définir l'orientation et l'inclinaison 
d'une surface plane qui recevrait exactement la même quantité de ra
diation solaire que le bassin versant lui-même. L'inclinaison et 
l'orientation de la pente d'une telle surface permettraient donc la 
détermination rapide d'un index de radiation pour le bassin concer
né. Ce plan est défini comme étant la surface ajustée statistique
ment (techniques des moindres carrés) au périmètre du bassin et 
peut être calculé en exprimant une série de points équidistants le 
long du périmètre en termes de leurs coordonnées et en résolvant 
l'équation de régression multiple linéaire suivante: 

H - a + k - l Xl + k2 X2 (2.1.4) 

où: H = l'altitude; 

a = une constante; 
kl = la pente du plan dans la di recti on de l'axe nord-sud (Xl) ; 

k2 = la pente du plan dans la direction de l'axe est-ouest (X2)· 

L'orientation (b) de la droite de pente maximum par rapport à 

l'axe des X (nord-sud) est définie par: 

(2.1.5) 

et l'inclinaison maximum (k) par: 

k - k - 1 (2.1.6) 
.,....Co-s~b 

Lee (1963) et Cou1son (1967) ont obtenu un ajustement sta
tistique de ce plan fort satisfaisant (coefficient de corrélation 
supérieur à 0.90). Ce fait ne constitue pas cependant une preuve 
irréfutable de la valeur de cette méthode. 
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Lee (1963) compara donc les résultats obtenus par cette mé
thode simplifiée à ceux obtenus par l'étude détaillée de la topo
graphie et des effets d'ombrage des formes de terrains adjacents. 
Les résultats obtenus par les deux méthodes se comparent favorable
ment puisque les divergences excèdent rarement 3 à 4%. Cependant, 
la méthode a été vérifiée uniquement pour de très petits bassins 
(inférieurs à 150 acres) et la validité de la méthode pour de plus 
grands bassins reste à démontrer. 

D'après Lee (1963), les résultats obtenus par sa méthode sont 
très près de ceux obtenus par la méthode de Horton (1932). Cette 
dernière consiste à déterminer les composantes nord-sud et est-ouest 
de la pente globale du bassin et à déterminer la pente résultant du 
plan passant par ces deux droites et l'orientation de ce plan par 
rapport au nord. On peut utiliser les mêmes équations que celles 
préconisées par Lee (1963). La composante nord-sud de la pente 
globale du bassin est obtenue par le décompte du nombre d'intersec
tions entre les lignes de contour et les lignes d'un quadrillage o
rientées nord-sud en tenant compte du nombre d'intersections avec les 
pentes orientées vers le nord et du nombre d'intersections avec les 
pentes orientées vers le sud. La composante nord-sud de la pente 
globale du bassin est obtenue par le produit entre l'intervalle des 
contours et la différence entre le nombre d'intersections obtenues 
ci-haut, divisé par la longueur totale des lignes du quadrillage 
orientées nord-sud à l'intérieur du bassin. La composante est-ouest 
de la pente globale du bassin est obtenue de la même manière mais en 
utilisant le nombre d'intersections entre les lignes de contour et les 
lignes du quadrillage orientées est-ouest. Les résultats obtenus par 
ces deux méthodes sont du même ordre de grandeur pour les bassins de la 
rivière Eaton en amont de la rivière Clifton ainsi que pour celle-ci. 
La méthode de Horton est plus rapide pour les bassins versants infé
rieurs à 100 milles carrés (160 kilomètres carrés) environ à l'échel
le 1: 50,000 ou pour des bassins beaucoup plus étendus lorsque des 
cartes à plus grande échelle sont utilisées. Par contre, pour de très 
grands bassins, la méthode de Lee est plus rapide puisqu'elle ne néces-
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site que les coordonnées d'une cinquantaine de points équidistants le 
long du périmètre (quelle que soit la superficie du bassin) et parce 
que les calculs peuvent être effectués à l'aide d'une calculatrice é
lectronique. 

Une autre mesure de la pente globale du bassin peut être obtenue 
par l'emploi de la notion de hauteur moyenne du bassin. Cet indice 
de pente globale du bassin s'exprime ainsi: 

2 D 
L 

où: L = longueur du cours d'eau principal; 
D = HMAX - HM1N . 

(2.1.7) 

La pe~te déterminée par cette méthode est du même ordre de gran
deur que celle obtenue par les méthodes de Lee (1963) et de Horton 
(1932). Cette pente se déduit très rapidement de la courbe hypsomé
trique. Cette méthode ne donne pas cependant 1 1orientation du bassin, 
donnée importante pour évaluer 1 'effet de 1 'insolation sur les carac
téristiques de 1 'écou1ement des bassins versants. Une mesure approxi
mative de 1 'orientation générale du bassin pourrait être effectuée en 
mesurant "azimuth de la droite reliant l'exutoire au point le plus 
élevé du bassin. 

ii) Pente moyenne du bassin 

Les pentes des différentes surfaces d'un bassin versant influen
cent considérablement le temps de parcours du ruissellement direct et 
ainsi l 'amplitude et la durée d'une crue. 

Bien que les pentes varient considérablement à l'échelle d'un 
bassin versant, on caractérise ordinairement ce facteur par un nom

bre unique, soit pente moyenne du bassin. 
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Du point de vue théorique, la pente moyenne du bassin serait 
donnée par la formule suivante: 

s = l E (s dA) A 

où "s Il est la plus grande pente de 11aire dA. 

(2.1.8) 

Plusieurs méthodes sont utilisées pour déterminer la pente 
moyenne du bassin, les principales étant les suivantes: longueur 
des lignes de contours (Cartier et Leclerc (1964), méthode des 
intersections (Horton, 1932) et échantillon de pentes perpendi
culaires aux lignes de contours (Lins1ey et aZ., 1949). 

(1) Méthode de la longueur des lignes de contour (Cartier et Le
clerc, 1964) 

La première méthode est probablement la plus ancienne et donne 
une valeur approchée de la pente moyenne théorique telle que définie 
ci-haut. Elle est obtenue de la façon suivante: la pente moyenne 
entre une paire donnée de courbes de niveau est égale à la différen
ce constante de cotes "0" entre les courbes, divisée par la distan
ce moyenne entre les courbes; la distance moyenne entre une paire 
donnée de courbes de niveau équivaut à 11aire intermédiaire divisée 
par la longueur moyenne des courbes; pour le bassin pris comme un 
tout, connaissant la longueur totale des courbes de niveau, la pente 
moyenne s'exprime alors par la formule: 

S = 0 El pieds/mille (ou rn/km) 
-A-

où: El: la longueur totale des courbes de niveau; 

(2.1.9) 

A: la superficie totale du bassin de drainage (Cartier et 
Lec 1 erc, 1964). 
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Cette méthode donne généralement de bons résultats. Cependant, 
mesurer les lignes de contours représente une tâche laborieuse et 
difficile, particulièrement lorsque le relief est très accentué; 
c1est pourquoi d'autres méthodes moins laborieuses ont été suggé
rées. 

(2) Méthode des intersections (Horton, 1932) 

Cette méthode consiste à calculer le nombre de lignes de con
tours traversant les lignes nord-sud et est-ouest d'un quadrillage 
juxtaposé sur la carte topographique du bassin versant. La pente 
moyenne du bassin (5) est obtenue par 1 'application de la rela
tion suivante: 

où: N = 

d = 

L = 

8 = 

sec 8 = 

5 = N d sec 8 
-L-

(2.1.10) 

nombre total d'intersections entre les lignes de con
tours et les lignes du quadrillage; 
dénivelée constante entre deux lignes de contours suc
cessives; 
longueur totale des lignes du quadrillage à l'intérieur 
du bassin; 
angle moyen d'intersection entre les lignes de contours 
et de quadrillage; 
1.571, sécante moyenne des angles variant de 0 à 90 degrés. 

Pour simplifier la procédure, on utilise la valeur de 1.571 
pour la sécante moyenne. 

Cette méthode, beaucoup plus rapide que la méthode de la longueur 
des lignes de contours, donne des résultats qui lui sont comparables 

(Horton, 1932). 
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(3) Echantillonnage des pentes perpendiculaires aux lignes de contour 
(Linsley et aZ.~ 1949) 

Cette méthode mesure la pente perpendiculaire aux lignes de 
contours en plusieurs points du bassin. Les points peuvent être choi
sis à 1 1 intersection des lignes dlun quadrillage juxtaposé au plan 
topographique du bassin ou à partir de coordonnées obtenues à llaide 
de tables de nombres aléatoires. La valeur moyenne de cet échantil
lon représente la pente moyenne du bassin. Lins1ey et aZ.~ (1949) 
suggère un minimum de cinquante points pour obtenir la meilleure va
leur possible de la pente moyenne. Coulson et Gross (1967) ont 
démontré, pour deux bassins expérimentaux de l IAlberta, qulil nly 
a aucune différence entre les résultats obtenus avec 50 points et 
ceux obtenus en utilisant 500 points. Ces auteurs ont également 
montré que les résultats obtenus par cette méthode sont presquliden
tiques à ceux obtenus au moyen de la technique de la longueur des 
lignes de contours. La méthode par échantillonnage est, dans tous 
les cas, moins laborieuse que la méthode de la longueur des lignes 
de contours et que celle de Horton lorsque le bassin étudié à une 
grande superficie et un relief accidenté. Lee (1963) suggère un 
instrument fort utile pour llévaluation rapide des pentes du bassin. 
Un cercle est tracé sur une règle transparente en indiquant son cen
tre et deux diamètres perpendiculaires 1 lun à llautre. La dimension 
du cercle dépend du degré de précision recherché, de 1 léchelle de la 
carte utilisée et de 11 intervalle des contours. Ainsi, pour obtenir 
une précision .01 pi./pi., le diamètre du cercle est évalué de la 

manière suivante: 

DIAM = d x 12 
Echelle x .01 (2.1.11) 

Ainsi, lorsque les cartes au 1:50,000 (avec des intervalles 
de contours de 25 pieds) sont utilisées, le diamètre du cercle re
quis pour obtenir une augmentation de pente .01 pi./pi. pour chaque 
ligne de contour croisant le diamètre du cercle est le suivant: 
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DIAM = 25 x 12 = .01 x 50,000 0.6 pouce (2.1.12) 

La pente au point échantillonné est obtenue en plaçant le 
centre du cercle en ce point et en orientant le diamètre du cercle 
(figure 2.1.3) perpendiculairement aux lignes de contours dans la 
direction de l'écoulement. Le nobre de lignes de contours traver
sant le diamètre du cercle correspond à la penteexprimée en centiè
me de pied de dénivellation par pied de distance horizontale. 

Cette méthode représente un sérieux avantage sur les méthodes 
précédentes puisqu'elle permet d'obtenir une distribution de fré
quence des pentes du basin et ainsi le poucentage d'aire du bassin 
ayant une pente égale ou supérieure à une valeur spécifiée (Linsley, 
et aZ.~ 1949). De telles représentations graphiques des pentes (fi
gure 2.1.4) permettent de comparer rapidement les bassins entre eux 
et, combinées aux courbes hypsométriques, elles permettent de visua
liser complètement le relief du bassin. 

D) Rectangle équivalent et indice de pente 

i) Rectangle équivalent 

La notion de rectangle introduite par Roche (1963) permet de 
comparer facilement des bassins entre eux au point de vue de l'in
fluence de leurs caractéristiques sur l'écoulement. On suppose que 
l'écoulement sur un bassin donné est approximativement le même (à 

conditions climatologiques égales) que sur un rectangle de même su
perficie ayant même coefficient de compacité et même répartition 
hypsométrique, étant entendu que la distribution des sols et de la 
végétation et la densité du drainage sont respectées dans les dif
férentes aires comprises entre les courbes de niveau. Il s'agit donc 

d'une transformation purement géométrique dans laquelle le contour 
du bassin devient un rectangle de même périmètre, les courbes de ni
veaux deviennent des droites parallèles aux petits côtés du rectangle 
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\ 

Fig. 2.1.3. Mesure deio pente a un point d'échantillonnage du bassin. 
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et l'exutoire un des petits côtés du rectangle. 

Soit: 

P et A 

On définit alors: 

l L = A e e 

1. 
L = e K a2 

c 
1. 12 

1. 

le = K A2 

C 

1. 12 

la largeur et la longueur du rectangle équi
valent; 

le périmètre et l'aire du bassin versant; 

l'indice de compacité. 

(2.1.13) 

(2.1.14) 

(2.1.15) 

[1 +~1 -(~~12y2] (2.1.16) 

[1_~2] (2.1.17) 

Il est plus commode de calculer le par: le = ~ - Le 
2 

(2.1.18) 

Il est également possible de résoudre les équations 2.1.14 et 
2.1.15 sans avoir recours à l'indice de compacité; on les combinent 
pour obtenir les équations quadratiques suivantes: 

de même (2.1.19) 
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p + (p2 
1 

Le = 16 A)2 (2.1. 20) 
4 

P _ (P 2 1 

le = 16 A)2 (2.1.21) 
4 

Le rapport (le/Le)' utilisé seul ou en conjonction avec la 
superficie du bassin, peut servir d'indice de forme purement géo
métrique du bassin puisqu'il dépend uniquement de la valeur de 
l'indice de compacité de Gravelius (voir les équations 2.1.16 et 
2.1.17). Roche (1963) présente un diagramme la valeur de Le 

en regard des valeurs de Kc; ce diagramme peut servir au cal~ul 
des dimensions du rectangle équivalent pourvu que l Ion connaisse 
Kc et l 'aire du bassin. 

Le tracé des droites de niveau du rectangle équivalent décou
le directement de la répartition hypsométrique cumulée. La dis
tance (x) entre chaque droite de niveau et le petit côté repré
sentant le haut du bassin s'obtient en multipliant par Le les frac
tions de surface cumulée. 

ii) Indice de pente 

x = a 
Le A 

(2.1.22) 

Clest pour tenir compte de la forme de la courbe hypsométrique 
(donnée capitale pour l 1 écoulement et surtout pour le ruissellement) 
que Roche (1963) a introduit un indice de pente plus artificiel que 
la pente moyenne: cet indice, à son avis, rend mieux compte de l'in
fluence du facteur pente sur le régime hydrologique du bassin. L'in
dice de pente proposé est la somme des racines carrées des pentes 

moyennes de chacun des éléments pondérées par la surface concernée, 
soit: 



où: = 

1 ç 
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L:x. [H. - (H. - 1)]-! 
l l l 

X. 
l 

longueur du rectangle équivalent; 

(2.1.23) 

la distance entre chacune des lignes de niveaux; 

H. et H. - 1 = altitudes des lignes de niveaux successives. 
l l 

La pente définie par [Hi - ~~i - 1) ] est une mesure di recte 

l 

de la pente de la courbe hypsométrique comprise entre les altitudes 
Hi et Hi-l. La pente de la courbe hypsométrique entre les diverses 
tranches d'altitudes représente la pente réelle du terrain a condi
tion que le bassin ait une largeur constante et ait donc la forme d'un 
rectangle, ce qui en réalité se produit très rarement, d'où l'appella
tion "indice" de pente. 

L'indice de pente peut aussi être calculé directement a partir de 
la courbe hypsométrique. L'indice de pente équivaut alors à la somme 
des racines carrées des pentes moyennes de la courbe hypsométrique pri
ses entre des tranches d'altitudes successives et pondérées par la sur
face concernée et le rectangle équivalent permettrait de déterminer sur 
quelle longueur on doit appliquer la dénivelée totale en vue du calcul 
de 1 'indice de pente. Le rectangle équivalent et la courbe hypsométri
que se complètent (figure 2.1.5) puisque le premier représente une vue 
du plan du bassin réduit à une forme rectangulaire et le second une vue 
de face du même bassin. On pourrait donc se passer de représenter gra
phiquement le rectangle équivalent puisque la vue de face représentée 
par la courbe hypsométrique permet de visualiser plus facilement le 
relief du bassin. Par contre, le rectangle équivalent, tracé en coor
données non-dimensionnelles, permet de comparer facilement les bassins 
entre eux du point de vue compacité. 

La longueur du rectangle équivalent (Le) dans le diagramme 
a la figure 2.1.5 est ramenée à une valeur identique pour tous les 
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bassins, soit 1.0 ou 100. Seule la largeur, exprimée en fraction 
de la longueur du rectangle équivalent, sera variable d'un bas
sin à l'autre et indiquera le degré de divergence de compacité 
entre les différents bassins. Tel que mentionné dans la section 
précédente, le rapport le/Le dépend uniquement de l'indice de 
compacité. La courbe de relation entre ces deux variables peut 
donc être traçée de façon définitive (figure 2.1.6). 

En résumé, nous proposons que pour les cours d'eau étudiés, 
le relief d'un bassin soit caractérisé graphiquement par sa cour
be hypsométrique et le rectangle équivalent correspondant. De 
plus, les pentes moyennes du bassin telles que définies à la sec
tion 2.1.4C et l'indice de pente de Roche défini par l'équation 
2.1.23, seront déterminés jusqu'à ce qu'un nombre suffisant de 
données permettent de définir par analyse de régression lequel 
de ces paramètres traduit le mieux l'influence du relief sur les 
diverses caractéristiques de l'écoulement. 

2.2 CARACTERES PHYSIQUES DU RESEAU DE DRAINAGE 

2.2.1 Longueur des cours d'eau 

La longueur des cours d'eau ou des tronçons de cours d'eau 
est une propriété dimensionnelle révélant la grandeur caractéris
tique des divers éléments d'un réseau de drainage. La connais
sance de la longueur des cours d'eau est un élément essentiel de 
la détermination des courbes aire-distance, de l'étude morpholo
gique du réseau de drainage, de l'établissement du profil en long 
des cours d'eau et du calcul des pentes et du temps de concentra
tion du ruissellement. 

La longueur des cours d'eau se mesure directement à partir 
des cartes topographiques en utilisant un curvimètre ou une poin
te sèche. Il existe, cependant, plusieurs définitions de la lon
gueur des cours d'eau et il importe d'utiliser systématiquement la 
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même de façon à obtenir des valeurs comparables entre elles. 

Une première définition correspond à la longueur des lignes 
bleues apparaissant sur les cartes; cette longueur dépend donc 
de la fidélité de transcription du cartographe et de la saison 
de la cartographie. La deuxième méthode de mesure consiste à 
prolonger les lignes bleues vers la ligne de partage des eaux et 
à insérer de nouveaux cours d'eau lorsque les crénelures des li
gnes de contours indiquent la présence d'une vallée ou d'un che
nal; cette méthode est sujette aux mêmes erreurs que la précé
dente mais les résultats obtenus avec les cartes à grande échelle 
ne sont pas statistiquement différents de ceux obtenus en mesurant 
les cours d'eau directement sur le terrain (Schneider, 1961; Mo
risawa, 1958). 

L'erreur engendrée en utilisant la première méthode est im
portante lorsque les bassins étudiés sont de dimensions restreintes 
(bassins expérimentaux) et elle devient négligeable lorsque les 
bassins sont très grands. 

Une troisième méthode consiste à prolonger les cours d'eau, 
indiqués en bleu sur les cartes, jusqu'à la ligne de partage des 
eaux en suivant une trajectoire perpendiculaire aux lignes de con
tours. La longueur ainsi obtenue sera systématiquement toujours 
plus grande ou égale à la longueur réelle du cours d'eau. 

Pour les petits bassins expérimentaux, il serait préférable 
d'utiliser la deuxième méthode. Pour les autres bassins, la pre
mière définition de la longueur sera utilisée. L'erreur ainsi in
troduite étant systématique, une forte corrélation existe entre 
cette longueur et la longueur réelle du cours d'eau pour une région 
donnée (Smart et Surkan, 1967). 
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La longueur totale du cours d'eau principal d'un bassin d'or
dre spécifié comprend la longueur des lacs qui interrompent la 
continuité de ce cours d'eau. La longueur des lacs sera mesurée 
le long d'une ligne droite reliant l 1 entrée du cours principal 
dans le lac à la sortie de celui-ci. 

2.2.2 Profil longitudinal des cours d'eau 

On exprime graphiquement le profil longitudinal d'un cours 
d'eau en portant en ordonnée l'altitude (en pieds ou en mètres) 
en regard de la distance (en miles ou kilomètres) mesurée à 

partir de l 1 embouchure. Les données sont obtenues directement 
à partir des cartes topographiques. Les distances sont mesurées 
de l 1 embouchure à chaque ligne de contour équidistante de 50 
pieds (approximativement 15 mètres). 

Le profil est généralement formé d'une série de tronçons de 
droites reliés entre eux et de pentes variables, dont l'allure 
est généralement concave vers le haut. Le profil indique une 
décroissance générale de la pente du cours d'eau de l 1 amont vers 
l'aval. Cependant, ceci nlest pas toujours vrai, principalement 
lorsque 1 'évolution des pentes est contrôlée par certains traits 
géologiques. 

2.2.3 Pente des cours d'eau 

La pente des cours d'eau d'un bassin de drainage se réfère 
uniquement à la pente du cours d'eau principal puisqu'aucune con
sidération nlest donnée aux pentes des tributaires. Tel que men
tionné auparavant, la pente du cours d'eau principal varie tout 
au long de sa longueur et il serait préférable de représenter la 
pente du cours d'eau par une valeur unique. 
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Plusieurs méthodes sont proposées dans la littérature; seu
les les principales seront exposées ici. Les méthodes choisies 
sont celles décrites par Laurenson et aZ. (1963). 

A) Pente globale 

Dans une première méthode, la pente (Sl) est égale à la 
dénivelée totale entre la source et l 1 embouchure du cours d'eau, 
divisée par la longueur du cours d'eau. Cette méthode n1est pas 
recommandée car de courts segments du cours d'eau, ayant une for
te pente, exercent une influence sur la valeur de la pente (Sl) 
qui est disproportionnée par rapport à l 'influence réelle qu'ils 
exercent sur le temps de transport d'une particule d'eau. 

B) Pente utilisant la notion de "hauteur moyenne du cours d'eau" 

La deuxième méthode utilise le profil longitudinal du cours 
d'eau principal. Cette pente (S2) est déterminée en traçant une 
droite partant de l 1 embouchure du cours d'eau localisée sur le pro
fil de telle sorte que la hauteur moyenne de cette droite corresponde 
à la hauteur moyeAne du profil longitudinal du cours d'eau principal. 
Cette hauteur est obtenue en planimétrant l 'aire sous la courbe du 
profil et en divisant cette aire par la longueur du cours d'eau. 
La pente (S2) équivaut donc à deux fois la hauteur moyenne du pro
fil difisée par la longueur du cours d'eau. D'après Laurenson et aZ. 

(1963), cette procédure donne des résultats valables lorsque les 
pentes abruptes sont localisées uniquement dans la partie supérieure 

du cours d'eau. 

C) Pente équivalente 

Taylor et Schwarz (1952) ont proposé une mesure de la pente 

du cours d'eau (S3) qui correspondrait à un chenal de pente uni

forme possédant la même longueur, les mêmes caractéristiques hydrau
liques et un temps de transport équivalent au cours d'eau actuel. 
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En prenant pour hypothèse que la rugosité et le rayon hydraulique 
sont constants sur la longueur totale du cours d'eau, la pente (S3) 
se calcule par la formule suivante: 

où l . , 
l 

= 

= 

[

L 1. ] 
S3 = L(l;/Si!) 

longueur des tronçons individuels du cours d'eau; 

longueur totale du cours d'eau; 

si = pente de chaque tronçon du cours d'eau. 

(2.2.1) 

Cette équation (2.2.1) est basée sur l 1 hypothèse que la vi
tesse est proportionnelle au carré de la pente et fournit donc une 
définition plus rationnelle de la pente du cours d'eau que les in
dices précédents. 

Taylor et Schwarz (1952) ont démontré que cette mesure de 
pente était un des facteurs contrôlant la variabilité du temps de 
réponse et du débit de pointe de l 'hydrogramme unitaire d'un bas
sin versant à l'autre. 

0) Indice de pente de Benson 

Benson (1959; 1962) a proposé un indice de pente (S4) 
qui représente la pente globale de la partie centrale du cours 
d'eau, excluant 10% de la partie inférieure et 15% de la partie 
supérieure de sa longueur totale. Cette pente se calcule très ra
pidement puisqu'elle représente la dénivelée entre ces deux points 
divisée par 75% de la longueur totale du cours d'eau. La pente, 
pour cette partie du cours d'eau, fournit la meilleure corrélation 
entre les débits de crue de diverses fréquences de récurrence et 
la superficie totale du bassin versant. Au total, 91 indices de 
pentes du bassin, représentant dans chaque cas la pente entre deux 
points différents le long du cours principal, furent analysés par 
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la méthode de régression multiple. Cette étude a été effectuée pour 
des cours d'eau de la Nouvelle-Angleterre et il est fort possible 
que cette mesure soit également peu représentative de l'influence 
du relief sur les débits de crues d'autres régions car elle dépend 
largement de la forme du profil des cours d'eau. 

Pour chaque région morphologique, il faudrait déterminer lequel 
de ces indices reflète le mieux l 'influence de la partie du cours 
d'eau sur les diverses caractéristiques de l'écoulement. 

2.2.4 Sinuosité des cours d'eau 

La sinuosité des cours d'eau est définie par le rapport en
tre la longueur totale du cours mesurée le long de son tracé réel 
et la longueur obtenue en omettant les méandres et les coudes mi
neurs. Cette dernière mesure dépendra en grande partie du jugement 
de l'opérateur. Pour éliminer toute subjectivité, Sribnyi (1961) 
suggère de mesurer la longueur du cours d'eau sur deux cartes, dont 
une est à grande échelle (ex.: 1:50,000) et 1 lautre à petite é
chelle (1:500,000) au niveau de laquelle on élimine les méandres 
et les coudes d'importance secondaire. La valeur de la sinuosité 
varie de 1.0 pour les cours d'eau exempts de méandres à plus de 
1.25 pour les cours d'eau très sinueux. Sribnyi prétend que la 
sinuosité affecte matériellement la longueur que doit parcourir 
l 'onde de crue avant d'atteindre son niveau culminant. De plus, 
durant le passage de 1 'onde de crue, la sinuosité affecte la résis
tance à 1 'écoulement, même pour un niveau élevé, lorsque les méan
dres mineurs sont complètement submergés. 

On a mentionné, dans une section précédente, la relation qui 
existe entre la longueur et la superficie des cours d'eau. Cette 
relation prend la forme suivante: 
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(2.2.2) 

où: L longueur; 
A = superficie; 

n et c = constantes. 

Une valeur de n égale à 0.5 est une indication que la simili
tude géométrique entre ces deux dimensions est conservée d'un 
bassin à l'autre ou à l 'intérieur d'un même bassin (Hack,1957). 
Une valeur de n supérieure à 0.5 indique que le bassin change de 
forme générale vers l'aval en y devenant plus allongé et plus é
troit. Smart et Surkan (1967) ont souligné le fait que non seu
lement le changement de forme du bassin vers l'aval influence 
l lexposant de cette relation mais également la sinuosité du cours 
d'eau vu qu ' e1le engendre une augmentation de la longueur de plus 
en plus importante vers la partie aval du bassin. 

2.2.5 Courbes !laire-distance" ou caractéristiques de forme 
du drainage d'un bassin 

La forme du drainage d'un bassin est caractérisée par la dis
tribution des superficies ayant égal temps de transport par rapport 
à l'exutoire. Une amplification d'aire près de l 'exutoire augmente 
le temps de concentration de 1 'écoulement tandis qulune concentration 
d'aire à la tête du bassin produit l 1 effet contaire à conditions 
égales. Cet indice de forme du drainage est plus représentatif que 
l 'indice de forme purement géométrique du bassin (voir discussion, 
section 2.1.3B). 

Les lignes d'égal temps de transport à la station de jaugeage 
peuvent être obtenues par 11 emp1oi des calculs hydrauliques basés 
sur les formules de Manning ou Kutter (Snyder, 1938). Cependant, 
ces formules entraînent une certaine erreur; de plus, elles sont 

laborieuses et rarement utilisées en pratique. 
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Les lignes d'égal temps de transport sont donc souvent rem
placées par les lignes d'égale distance. Ce procédé ne tient pas 
compte des variations de pente et du rayon hydraulique des cours 
d'eau, facteurs qui modifient considérablement le temps de concen
tration de l'écoulement; par contre, il requiert moins de travail. 

A) Méthodes d'obtention des courbes "aire-distance" 

Les courbes "aire-distance" ont deux utilisés principales: 
elles servent à l'obtention d'indices de forme du drainage d'un 
bassin et du cheminement du ruissellement de surface dans les mo
dèles pluie-débit ou encore dans les modèles de crues de fonte de 
neige. Trois méthodes différentes peuvent être utilisées pour 
obtenir la courbe de répartition des aires en fonction des dis
tances à partir de l'exutoire. 

La première méthode consiste à indiquer, sur chaque cours d'eau, 
les distances à partir de l'exutoire ou de la station de jaugeage 
et à relier les points de même valeur pour obtenir les courbes d'é
gale distance. En planimétrant l'aire comprise entre chaque paire 
consécutive de lignes d'égale distance, on peut construire le gra
phique aire-distance en portant la superficie tributaire cumulée 
en fonction de la distance de parcours le long du drainage, distance 
mesurée à partir de la station hydrométrique pour le bassin total 
ou à partir des confluents respectifs pour les divers tributaires. 

Golding et Low (1960) utilisent une autre définition de 
la courbe aire-distance en considérant les superficies des bassins 
tributaires du cours principal en regard de la longueur mesurée 
le long de celui-ci. Un gros tributaire va donc faire monter su
bitement l'aire contributoire du réseau de drainage en fonction de 
la longueur mesurée à partir de la ligne de partage des eaux et le 

long du cours principal. 
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Laurenson et az.~ (1963) suggèrent une troisième procédure, 
laquelle est une extension de la méthode proposée par Busby et 
Benson (1960) pour déterminer la courbe aire-distance. Les dis
tances à partir de l'exutoire sont échantillonnées aux points d'in
tersection d'un quadrillage superposé à la carte topographique du 
bassin versant. La distribution des fréquences cumulées des lon
gueurs, exprimée en pourcentages, représente la courbe aire-distan
ce telle que déterminée par la oremière méthode mentionnée. No
tons que cette méthode, plus rapide que la première, sera donc 
plus souvent utilisé pour obtenir les courbes aire-distance des 
bassins de drainage. 

B) Indice de forme du drainage d'un bassin 

i) Aire au-dessus de la courbe aire-distance 

L'aire comprise au-dessus de la courbe aire-distance est uti
lisée comme indice de la facilité de concentration du ruissellement. 
Langbein et aZ. (1947) obtiennent cet indice (Id) en subdivisant 
le bassin en 50 à 75 sous-bassins et en faisant la somme des produits 
de l'aire Ai de chaque sous-bassin par la distance li mesurée le 
long des cours d'eau séparant la station hydrométrique du point mi
lieu du cours d'eau qui dessert le sous-bassin considéré: 

Id = L: A. . 1. , , 
Ils ont vérifié, au cours de leur étude, que ce degré de subdivision 
était suffisant pour obtenir une valeur rapprochée de la valeur li
mite exacte. L'étude de 340 bassins variant de 1.64 à 7797 milles 
carrés, situés dans la région nord-est des Etats-Unis, a permis de 
tracer un graphique de Id en milles cubes en fonction de la super
ficie A des bassins de drainage en milles carrés; une courbe de ré
gression moyenne fut obtenue dont l 'équation est: 
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Id = 0.90 A 1.56 (2.2.3) 

Des valeurs de Id plus grandes que celles données Dar l'équa
tion indiquent un bassin moins compact que la moyenne tandis que 
des valeurs plus faibles que celles-ci indiquent des bassins plus 
compacts. 

ii) Longueur caractéristique LCA 

Snyder (1938) a défini LCA comme étant la distance le long 
du cours principal à partir de la station de jaugeage jusqu'à un 
point situé vis-à-vis du centre de gravité de la projection du 
bassin sur un plan horizontal. La détermination de ce centre de 
gravité peut se faire graphiquement en découpant sur un carton 
d'épaisseur constante la forme du bassin de gravité par suspen
sion à partir de divers points du carton. Snyder (1938) utili
se cette valeur de LCA pour la détermination des paramètres de 
1 'hydrogramme synthétique. 

Une meilleure valeur de LCA est obtenue à partir de la cour
be aire-distance. On définit donc: 

(2.2.4) 

Busby et Benson (1960) ont développé une nouvelle méthode 
pour déterminer la valeur de LCA . Cette mêthode consiste à obte-
nir un échantillon des distances de transport à 1 'intérieur d'un 
bassin à l'aide d'un quadrillage. La valeur moyenne de cet échan
tillon est équivalente à la valeur de LCA . Aucune mesure de super
ficie n1est requise puisque la mesure à chaque intersection du qua
drillage est représentative de 1 'aire d'un carré du quadrillage. 
Les auteurs ont comparé les résultats obtenus par cette méthode à 

ceux obtenus par la méthode plus élaborée de Langbein et al.~ (1947). 
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Dans tous les cas où plus de 20 points furent uti1isês, les diffê
rences observées étaient inférieure à ± 2.7%, ce qui révèle un es
timé non-biaisê. Les résultats obtenus par cette méthode pour le 
bassin et quelques sous-bassins de la rivière Eaton ont été compa
rés à ceux obtenus par Cartier et Leclerc (1964); les différences 
n'étant pas significatives, cette méthode est recommandée pour la 
détermination de Id et de LCA pour les bassins du Québec. 

Les caractéristiques de forme de drainage du bassin, Id et 
LCA' sont fortement reliées à la superficie du bassin et à la lon
gueur du cours principal (Langbein et aZ., 1947; Gray, 1961). 
Pour obtenir un indice de forme de drainage du bassin indépendant 
des a~tres caractères physiques, Laurenson et aZ. (1963) ont 
suggérê d'exprimer la longueur moyenne de transport (L CA ) sous 
forme non-dimensionnelle en la divisant par la racine carrée de 
la superficie du bassin. Une deuxième mesure de la forme du drai
nage est présentêe par ces auteurs, soit l 1 écart-type de la distri
bution de frêquence des distances de transport. 

Bowden et Wallis (1965) ont signalé le fait que l 1 écart-type 
n1est pas indêpendant de la superficie du bassin et ont proposé 
le rapport suivant: 

= 
écart-type l 

coefficient de 
variation 

(2.2.5) 

Ce rapport, tout en êtant indépendant des autres caractères phy
siques du bassin, prêserve la variabilitê inhérente aux diverses 
formes de drainage des bassins versants. 

Ecart-type de la distribution des fréquences des distances de transport. 
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D'autres facteurs de forme de drainage du bassin utilisant L
CA 

sont couremment employés. Par exemple, Snyder (1938) a introduit 
le facteur (LLCA)k pour le calcul des paramètres de l'hydrogramme 
unitaire synthétique; un exposant de 0.30 fut déterminé Dar l'étu
de de bassins localisés dans les hautes-terres des Appalaches tan
dis qu1un exposant de 0.36 fut calculé pour les bassins de centre 
et du nord de l'Atlantique (Taylor et Schwartz, (1952). Cependant, 
11emploi du terme LL CA dans les études hydrologiques représente 
peu d'avantage sur l'emploi de L ou de LCA seul puisque ces deux 
termes ne sont pas indépendants et par conséquent devraient être 
exclus de toute analyse dimensionnelle. Gray (1961) a trouvé la 
relation suivante entre ces deux termes pour des cours d'eau du cen
tre des Etats-Unis et de la région de l 'Atlantique nord et central: 

L
CA 

= 0.54 L 0.96 (2.2.6) 

2.2.6 Lacs et marécages 

La présence de lacs et de marécages sur un bassin versant 
joue un rôle important dans la modification du régime de l'écou
lement d'un cours d'eau. Ces surfaces lacustres jouent un rôle 
similaire aux réservoirs artificiels, soit celui de régulariser 
l 1 écoulement en diminuant ainsi les risques de crues et d'étiages 
sévères. La présence de lacs en abondance est également un fac
teur important à considérer dans le calcul des pertes par évapo
ration. La lame d'eau annuelle écoulée sera moindre pour un bas
sin versant possédant de vastes étendues lacustres que celle d'un 
bassin exempt de lacs. 

Bien que l'influence des lacs sur l 'écoulement soit un fait 
admis, peu d'efforts ont été faits pour évaluer cette influence 
sous forme d'un indice. Dans quelques études de régression entre 
l 1 écoulement et les facteurs qui le conditionnent, on tient uni
quement compte de la superficie des lacs exprimée en pourcentage 
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de la superficie totale du bassin (Benson, 1962; Lu11 et Sopper, 
1966; Benson et Mata1as, 1967). Signalons aussi que 1 1 écoulement 
est également influencé par la position des lacs par rapport à 

11exutoire (Cou1son, 1967). 

2.3 ETUDE MORPHOLOGIQUE DU BASSIN ET DU RESEAU HYDROGRAPHIQUE 

L'étude quantitative des caractères morphologiques des bassins de 
drainage a connu un essor marqué durant la dernière décade grâce aux 
travaux des géomorpho1ogues américains tels que Strah1er (1964) et 
ses associés de 11Université Columbia. L'analyse dimensionnelle for
me la base de 1 1 étude de 1 laspect géométrique et mécanique des bassins 
de drainage. La similitude géométrique est un aspect important de 11a
na1yse dimensionnelle appliquée à 1 'étude morphologique des bassins de 
drainage par Strah1er (1958: les systèmes de forme de terrain ayant 
évolué sous 1 'inf1uence des mêmes processus et matériaux géologiques, 
ils possèdent un degré élevé de similitude géométrique, un attribut qui 
rend possible la reconnaissance et la classification des formes de ter
rains. Les mesures d'éléments linéaires tels que la longueur des cours 
d'eau ou des tronçons de "tha1wegs", le périmètre du bassin versant 
et le relief permettent de comparer, au point de vue de leurs dimensions, 
des unités topographiques géométriquement analogues. Les mesures de su
perficies représentent le produit de deux éléments de longueurs. Les nom
bres non-dimensionnels tels que 1 1 ordre des cours d'eau, le rapport de 
confluence et le rapport des longueurs, les mesures d ' ang1es et de pen
tes permettent enfin de comparer la forme des bassins de drainage indé

pendamment de leurs dimensions absolues. 

L'application des principes de mathématique statistique à 11étude 
morphologique est essentielle si 1 Ion désire arriver à des conclusions 
significatives. L'analyse statistique est tout particulièrement utile 
pour établir un mode d ' échantil1onnage des éléments à mesurer ainsi que 
pour l 'analyse des distributions de fréquence de ces mesures et leurs 
descriptions en termes objectifs et utiles. Les tests statistiques ner-
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mettent de comparer plusieurs échantillons dans le but d'établir s'ils 
appartiennent ou non à différentes populations. De plus, l'application 
de l'analyse de régression permet d'établir s'il y a une relation quel
conque entre deux ou plusieurs variables. 

L'étude morphologique des bassins de drainage, vue dans cette op
tique, est susceptible de faciliter la synthèse régionale de l'étude 
de l'écoulement. Plusieurs auteurs ont déjà démontré la relation qui 
existe entre le climat, l'évolution morphologique du bassin versant et 
les caractéristiques de l'écoulement (Maxwell,1960; Morisawa, 1962; 
Potter, 1953; Carlston, 1963, 1966; Chorley, 1957; (Taylor et Schwarz, 
1952; Potter,1953; Chorley,1957; Maxwell, 1960; Benson, 1962; Mori
sawa, 1962; Car1ston, 1963 et 1968; Farvolden, 1963; Lull et Sopper, 
1966; Benson et Matalas, 1967). 

Les deux chapitres précédents sont indispensables pour procéder 
à l'étude morphologique, vu que les différentes méthodes disponibles 
pour obtenir une valeur quantitative des caractères physiques y ont 
été discutées. Les données ainsi obtenues seront maintenant utilisées 
pour définir les caractères morphologiques des bassins versants. Cer
taines courbes caractéristiques telles que la courbe hypsométrique et 
le profil longitudinal des cours d'eau ont été traitées dans les chapi
tres précédents et leurs utilités dans l 'analyse morphologique ont dé
jà été mentionnées. La présente section traitera donc de la classifi
cation des cours d'eau, des lois morphologiques et des différentes me
sures caractérisant la texture du drainage ainsi que des relations po
tentielles entre la géomorphologie et l 1 écoulement des cours d'eau. 

2.3.1 Classification des cours d'eau 

La première étape dans l 'analyse morphologique des bassins 
versants consiste à classifier les cours d'eau suivant un ordre 
spécifique. Cette classification reflète le degré d'importance 
des affluents dans un bassin et indique la ramification du réseau 

hydrographique. 
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Horton (1945) a propos~ un sch~ma selon lequel un cours 
d'eau sans affluent est d'ordre 1; tout cours d'eau ayant au moins 
un affluent d'ordre lest d'ordre 2 et celui ayant un affluent d'or
dre x devient d'ordre x + l, etc ... Un "thalweg" garde son or
dre depuis sa source jusqu'à l 1 embouchure à un confluent; on lève 
l 'indécision en donnant l 1 ordre supérieur au plus long des deux 
affluents formateurs (Dubreuil, 1966) ou encore au cours d'eau 
drainant la plus grande superficie. 

Strahler (1953) a modifié le schéma de Horton dans le but 
d'éliminer cette imprécision. Il donne l 'ordre ~ à un tronçon 
de rivière formé de deux affluents (~-l) (figure 2.3.1). Dans 
ce schéma, un cours d'eau ne garde pas nécessairement le même 
ordre depuis sa source de sorte qu10n peut parler de l 1 ordre des 
tronçons de cours d'eau. Le bassin versant et les sous-bassins 
prennent l 1 ordre du tronçon dy cours d'eau à l'exutoire. 

Il est donc plus avantageux d'utiliser la classification 
de Strahler. L'emploi de cette classification nécessite cepen
dant une reformulation des lois morphologiques énoncées par 
Horton (1945) pour qu'elles demeurent valides. 

L'utilité de la classification des cours d'eau repose sur 
l 1 hypothèse suivante: si un échantillon assez grand est étudié, 
l'ordre des cours d'eau est directement proportionnel aux dimen
sions du bassin versant et du chenal ainsi qu1au débit au point 
étudié dans le réseau. Aussi, deux bassins versants présentant 
chacun un régime hydrologique différent peuvent être comparés 
par rapport à des points correspondants dans leur géométrie par 
l'emploi de l'ordre des cours d'eau. 

2.3.2 Lois morphologiques 

A) Loi de l 1 ordre des cours d'eau 

Après avoir classifié les cours d'eau, la deuxième étape 

consiste à compter le nombre de cours d'eau de chaque ordre. La 
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loi du nombre de cours d'eau de Horton (1945) exprime simple
ment que le nombre des cours d'eau de chaque ordre forme, dans 
un bassin, une série géométrique inverse. Cette loi de Horton 
et les autres qui seront énoncées ne représentent que des ajus
tements à des résultats observés sur des échantillons et consti
tuent donc simplement une tendance moyenne qui, pour un bassin 
donné, peut admettre une certaine dispersion (Dubreui1, 1966). 

Cette loi est exprimée par la relation suivante: 

Nu = Rc s-u 

Nu = nombre de tronçons de cours d'eau d'ordre U; 

Rc = rapport de confluence; 
s = ordre du tronçon le plus élevé. 

(2.3.1) 

Cette équation représente une droite sur graphique semi-10garith
mique et Rc est 1 'anti10g de la pente de cette droite (figure 
2.3.2). 

Le rapport de confluence varie dans la plupart des cas sui
vant que 1 Ion adopte la classification de Horton ou celle de 
Strah1er. Bowden et Wallis (1965) ont déterminé que les rap
ports de confluence obtenus à partir des deux schémas étaient 
comparables pour les cours d'eau qu'ils ont étudiés. Par contre, 
Guisti et Schneider (1965) et Shreve (1966) sont arrivés à 

une conclusion contraire. Shreve (1966) a notamment établi à 

partie des données de 246 bassins versants que, dans 85% des cas, 
11 uti1isation de la classification de Strah1er donne un meilleur 
ajustement à une série géométrique inverse. 

Les lois de Horton représentent simplement 11 app1ication géo
morphologique d'un processus de marche au hasard découlant de la 
définition de 1 1 ordre des cours d'eau. Leopold et Langbein (1962) 
et Milton (1967) ont reproduit des réseaux de marche au hasard 
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possédant les mêmes lois statistiques que les réseaux de drainage. 
Seuls les rapports non-dimensionnels sont contrôlés par des facteurs 
géomorphologiques. Ainsi, le rapport de confluence est fonction 
de la densité de drainage et de la relation angulaire à la jonction 
de deux segments de "tha lwegs Il (Mi Hon, 1967). Le rapport de 
confluence augmente sensiblement avec la superficie des bassins 
versants du même ordre et devient constant au-delà d'une certaine 
superficie limite. 

La valeur du rapport de confluence est relativement stable, 
variant peu d'une région à l'autre (3.0 à 5.0), sauf lors que 
le développement du réseau de drainage a été contrôlé par des fac
teurs géologiques (Strahler, 1958). 

Le rapport de confluence est un indice de la forme du réseau 
de drainage du bassin et, comme tel, influence grandement l'allure 
de l'hydrogramme de crue. 

B) Loi de la longueur des cours d'eau 

La longueur moyenne des tronçons des cours d'eau est une 
propriété dimensionnelle caractérisant l 1 ordre de grandeur du ré
seau de drainage. La longueur moyenne des cours d'eau du premier 
ordre et la superficie contributoire forment la cellule de base de 
tout bassin versant. Puisque les bassins du premier ordre démon
trent une forte tendance à être géométriquement similaires, peu 
importe alors la propriété de dimension qui est cohisie pour ca
ractériser la grandeur des systèmes qu10n désire comparer d'une 
région à l'autre. 

La loi de la longueur des cours d'eau, énoncée par Horton 
(1945), exprime simplement que les longueurs moyennes de chaque 
ordre s'ordonnent selon une série géométrique directe dont le pre
mier terme est la longueur moyenne des cours d'eau du premier or

dre. 
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L = L R u-l 
u l L (2.3.2) 

Lu - longueur moyenne des cours d'eau d'ordre u; 

Ll = longueur moyenne des cours d'eau du premier ordre; 

RL = rapport des longueurs. 

Comme dans le cas de la loi de l 'ordre des cours d'eau, cet
te équation donne une étroite sur graphique semi-10garithmique et 
le rapport des longueurs est 1 'anti1og de la pente de cette droite 
(Figure 2.3.3). 

Selon Strahler (1964), la vérification des lois de Horton 
est une indication que la similitude gêométrique est préservée 
dans les bassins d'ordre croissant. Hack (1957) a jeté quelques 
doutes sur cette théorie vue que la longueur des cours d'eau est 
reliée à la superficie par une loi exponentielle à la puissance 
0.6: 

L = 1.4 A 0.6 (2.3.3) 

Rappelons ici qu1un exposant de 0.5 est requis pour préser
ver la similitude géométrique à l'intérieur d'un bassin versant. 
Smart et Surkan (1967) ont expliqué la raison pour laquelle l'ex
posant peut dévier de 0.5 (Voir 2.2.4). 

~e rappartdeslongueurs, lorsEjue le schéma de classifica
tion de Strah1er est utilisé, ne donne pas des résultats compa
rables à ceux obtenus par 11emp1oi du schéma' de Horton (Bowden 
et Wallis, 1965). Strah1er (1958) obtient une série géométri
que directe lorsqu ' il utilise la longueur totale des tronçons de 
cours d'eau de chaque ordre au lieu de la longueur moyenne des 
cours d'eau. Cette loi est fonction, cependant, de la loi du nom
bre de cours d'eau énoncée précédemment puisque: 
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~ L = N L u u u (2.3.5) 

Broscoe (1959) utilise la longueur moyenne cumulée des tron
çons de cours d'eau d'ordre spécifique pour obtenir des résultats 
comparables à ceux obtenus par l'emploi de la classification de 
Horton. Ainsi, la longueur utilisée pour les bassins du deuxième 
ordre est la somme de la longueur moyenne des tronçons de cours 
d'eau du premier ordre et de celle des cours d'eau du deuxième or
dre, la longueur utilisée pour les bassins du troisième ordre est 
la somme des longueurs moyennes des tronçons du premier, deuxième 
et troisième ordre et ainsi de suite pour les bassins d'ordre su
périeur. 

Il existe d'autres lois géomorphologiques, telles la loi des 
superficies introduite par Schumm (1956) et la loi des pentes 
moyennes des cours d'eau proposée par Horton (1932). Malgré le 
fait que ces lois ne soient pas étudiées dans ce texte, mention
nons que la loi des longueurs suffit à caractériser l 'ordre de 
grandeur des bassins versants puisque, régionalement, les lon
gueurs, les superficies et les pentes sont statistiquement liées. 

2.3.3 Densité de drainage 

A) Facteurs contrôlant la densité de drainage 

La densité de drainage est définie comme étant le rapport 
entre la longueur totale des tronçons de cours d'eau de tout or
dre et la superficie (A) du bassin de drainage. 

(2.3.5) 

= densité de drainage; 

= longueur totale des tronçons de cours d'eau d'ordre u; 

s = l'ordre le plus élevée; A = superficie du bassin. 
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La densité de drainage est un autre indicateur de l'échelle 
de grandeur des formes de terrains de sorte que les facteurs con
trôlant la densité de drainage contrôlent également les dimensions 
caractéristiques des bassins de drainage d'un ordre spécifié (Strah-
1er, 1964). 

Melton (1957) a déterminé, par analyse de régression multi
ple et de corrélation, que les principaux facteurs contrôlant la 
densité de drainage étaient par ordre d'importante: un indice de 
pluie efficace, la capacité d'infiltration, le couvert végétal et 
l'intensité du ruissellement de surface. En général, les régions 
constituées de matériaux très perméables ou très résistants à 

l'érosion, protégées par un couvert végétal dense et ayant un fai
ble relief, sont caractérisées par une faible densité de drainage. 
Par contre, là où les matériaux du sous-sol sont imperméables ou 
peu résistants à l'érosion et possèdent un couvert végétal peu 
fourni et un relief accentué, la densité de drainage sera très 
élevée, particulièrement dans les régions de pluies intenses. 

Carlston (1966) a déterminé expérimentalement une relation 
mathématique entre ces divers facteurs pour 15 cours d'eau locali
sés dans la région climatique humide subtropicale de l'est des 
Etats-Unis. Ainsi, le débit de base des cours d'eau est directe
ment proportionnel à la "transmissibilité" du bassin versant, 
laquelle est inversément proportionnelle au carré de la densité 

de drainage: 

-2 Qb ex T ex WO d 
9 ho 

(2.3.6) 

où Qb = débit de base par unité de longueur du cours d'eau; 

T transmissibilité du bassin (taux de mouvement de l'eau 
dans la zone saturée et non-saturée et taux d'entrée de 
l'eau dans le sol); 
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w = recharge (fonction de la précipitation et de la capa-
cité d'infiltration); 

Dd = densité de drainage; 

ho = hauteur de la nappe au-dessus du cours d'eau adjacent; 
œ = signe de proportionnalité. 

Pour les bassins étudiés, les paramètres W et ho ont été con
sidérés constants (à 1 'exception de quatre bassins exclus de 11é
tude) et 11équation (2.3.7) devient: 

Qb = 2.8 ° -2 (2.3.7) 

Car1ston a également mis en relief que la densité de draina
ge est fonction de 1 'intensité du ruissellement de surface, reflé
té par le débit de crue, ou de la transmissibilité du terrain. 
Ainsi, 

2 Q œ _1 œ Dd crue T (2.3.8) 

La densité de drainage est donc le produit de l'interaction 
complexe existant entre les facteurs climatiques, les caractères 
physiques du bassin et 11écoulement résultant de ces conditions. 

B) Evaluation de la densité de drainage 

Bien qu'à première vue il semble facile d'obtenir une mesure 
précise et significative de la densité de drainage, il en est au
trement en pratique. En effet, la mesure de la longueur totale 
des cours d'eau à partir des cartes topographiques est sujette à 

deux risques inhérents à la fidélité de transcription du cartogra
phe et à 1 'éche1le de la carte: 
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(1) les cours d'eau d'ordre inférieur ne sont pas toujours repré
sentés sur la carte et certains cours d'eau ne sont pas carto
graphiés jusqu'à leurs sources; 

(2) Les sinuosités des cours d'eau sont d'autant plus atténuées 
que l 'échelle diminue. 

Ces sources d'erreurs ont été constatées par plusieurs auteurs 
dont Mor;sawa (1958), Schoneider (1961), Oubreuil (1966),' Gre
gory (1966) et Scheidegger (1966). La densité de drainage ne 
peut être calculée directement car la longueur totale des cours 
d'eau est sous-estimée. Ce problème est résolu par l'utilisation 
des photographies aériennes et par des visites sur le terrain pour 
compléter 'e réseau hydrographique du bassin versant. Cette pro
cédure laborieuse et coûteuse peut être adoptée pour les bassins ex
périmentaux. Cependant, pour les bassins de plus grandes étendues, 
il sera plus pratique d'évaluer la densité de drainage par l'emploi 
des lois morphologiques (Oubreuil, 1966). La densité de drainage 
d'un bassin 

où: Rc = 

Rl = 

's = 

As = 

d'ordre Os se calcule à partir de la relation suivante: 

Os = ls x l s - Q 
As l-p 

(2.3.9) 

p = Rc (2.3.10) 
R, 

rapport de confluence; 

rapport des longueurs; 

longueur du tronçon de cours d'eau d'ordre le plus éle

vé (s); 

surface du bassin d'ordre o. 

Malgré l'emploi de cette formule, l 'imprécision existe toujours 
car l 1 ordre le plus élevé des tronçons de cours d'eau (5) est connu 

à un ou deux ordres près; de plus, la dispersion des lois morpholo-
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giques peut être très élevée dans certains cas, affectant ainsi la 
précision des rapports utilisés dans la formule. La valeur ainsi ob
tenue doit donc être considérée comme un indice de la densité de 
drainage réelle du bassin. 

D'autres mesures de la texture du drainage sont mentionnées dans 
la littérature. Schumm (1956) utilise la réciproque de la densi
té de drainage multipliée par 5280 pour obtenir le nombre de pieds 
carrés requis pour maintenir un tronçon de cours d'eau long d'un 
pied. Horton (1932) utilise le nombre de tronçons de cours d'eau 
par unité de surface (F) pour caractériser la texture du drainage. 
Une relation existe entre la densité de drainage et la fréquence (F) 
des tronçons de cours d'eau. Melton (1957) a déterminé la rela
tion suivante pour 156 bassins de drainage couvrant une gamme très 
variée de conditions climatiques et de caractères physiques: 

2 F = 0.694 Dd 

2.4 ASPECTS BIOGEOPHYSIQUES DU MILIEU TERRESTRE 

(2.3.11) 

L'objectif de cette section est d'étudier la répartition de la 
flore et de la faune sur le territoire d'un bassin hydrographique et 
de mettre en évidence les éléments qui en sont responsables. Cette 
étude biogéographique tentera de faire ressortir les rapports exis
tant entre les différents types de flore ou de faune et leur environ
nement. Elle permettra ainsi de délimiter les grandes aires de répar
tition des principales espèces végétales et fauniques. On insistera 
davantage sur la répartition de la végétation plutôt que sur celle de 
la faune, celle-ci lui étant étroitement liée. Ajoutons que seul le 
milieu terrestre sera ici considéré, le milieu aquatique et certaines 
de ses interactions avec 1 1 écosystème terrestre étant étudiés ultérieu

rement (voir chapitre 6). 

Il convient d'aborder en premier lieu la notion de zone biogéo
graphique. Celle-ci peut être définie comme une subdivision de terri
toire comportant une homogénéité géologique, géomorpho1ogique et c1i-
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mati que caractérisée par une distribution régulière des sols et de la 
végétation. La zone biogéographique résulte d'une intégration de dif
férentes composantes: latitute, relief, nature de la roche-mère, type 
de sol, réseau de drainage, altitude, végétation. Les interrelations 
de chacune de ces composantes détermineront un type de paysage caracté
risant la zone biogéographique. 

Rousseau (1952) définit celle-ci comme un élément géographique, 
plus ou moins large, identifiable au moyen d'éléments communs ou ana
logues (ex.: la toundra, la tafga, la zone tempérée). Chaque zone 
est caractérisée par un type de végétation dominant représentant la vé
gétation climatique ou "climax" (végétation ayant atteint un équili
bre final avec le sol et le climat de son milieu). 

Chaque grande zone comporte toutefois plusieurs écosystèmes (ma
rais, dunes, tourbières, etc.) qui abritent chacun une ou plusieurs 
associations végétales différentes dépendant des composantes locales. 
Le climat est généralement considéré comme le principal facteur déter
minant tel type de végétation mais, en certains cas, la topographie, 
la géologie ou les propriétés physiques et chimiques du sel seront 
les facteurs prédominants pour tel autre type de végétation. Ainsi, 
certaines espèces se rencontrent uniquement dans les marécages et d'au
tres au sommet des montagnes; parallèlement, les affleurements de cal
caire ou de serpentine, les sables ou les argiles seront caractérisés 
chacun par une flore particulière. 

Avant d'étudier la répartition de la végétation et de la faune 
dans un bassin, il est indispensable de considérer de façon globale 
les grandes zones biogéographiques de l'ensemble du Québec. On procé
dera donc à l'analyse de chacune des composantes de ces grandes zones: 
relief, géologie, dépôts de surface, climat, sol et végétation. Ensui
te, on tentera de transposer cette analyse à l'échelle d'un bassin hy
drographique, lequel peut constituer une petite partie d'une grande 
zone biogéographique ou englober plusieurs zones différentes. 
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2.4.1 Description et analyse des composantes des grandes zones 
du Québec 

A) Relief 

Le relief est une composante de base du paysage de la végéta
tion et de la géomorphologie est sans doute la mieux exprimée dans 
les classifications de paysages mises au point par Jurdant (1964). 
Les méthodes reposent sur 1 'uti1isation des photos aériennes pour 
faire des relevés sur le paysage en combinant la nature de la vé
gétation et du relief pour définir les unités morphologiques, géo
logiques, topographiques et pédologiques. 

Au Québec, on distingue 3 grands ensembles topographiques. 
Ces ensembles topographiques se présentent comme des pénéplaines 
ou plate-formes fortement marquées d'empreintes glaciaires et s'é
tageant en escaliers de part et d'autre du Saint-Laurent (voir 
figure 2.4.1). 

1) La plate-forme inférieure correspond à la zone des basses ter
res du Saint-Laurent. Son altitude moyenne varie de 90 à 180 m, 
sauf dans la région de Montréal où elle est inférieure à 15 m. 
Elle couvre toute la plaine du Saint-Laurent, le rebord des Ap
palaches, les bords de 1 'estuaire et la plaine du lac Saint-Jean. 
Sa surface est assez plane, sauf dans sa partie occidentale où 
elle est surmontée par des collines isolées qui s ' é1èvent par
fois jusqu'à 550 m (monts Saint-Hilaire, Yamaska, Rougemont). 
Cette zone est la plus densément peuplée du Québec. 

2) La plate-forme moyenne comprend la majeure partie du plateau 
1aurentien et du plateau appalachien. L'altitude moyenne varie 
de 180 à 600 m. 
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a) ~~_E!~!~~~_!~~~~~!i~~, qui fait partie du bouclier canadien, 
a une altitude variant autour de 450 m et son étendue est 
très importante. La régularité de sa surface n'est inter
rompue que par quelques saillies tel le Mont Tremblant. 
La partie sud du bouclier accuse un relief plus marquée; 
son altitude moyenne est de 814 m et cette partie "prélau
rentienne" est localisée selon un axe parallèle au Saint
Laurent. 

b) ~~_E!~!~:f2~~~_~EE~!~~~i~~~~, qui occupe toute la partie 
sud-est du Québec, est moins uniforme et horizontale que 
la précédente. Son altitude varie de 240 à 396 m. L'éro
sion n'y a pas laissé une surface parafitement plane mais 
plutôt bosselée. On trouve à sa surface, çà et là, des 
éléments non érodés de certains plis. Le tout s'ordonne 
en rengées S.-O.jN.-E., c'est-à-dire suivant la direction 
générale des plis appalachiens. 

3) La haute plate-forme dont l'altitude moyenne est supérieure à 
600 m est plus difficile à cerner car il n'en reste que des 
lambeaux. On la retrouve dans les Monts Schickshocks en Gaspé
sie: Mont Jacques-Cartier (1268 m), Mont Albert (1150 m), 
Mont Logan (1135 m). Un massif semblable existe au nord de la 
ville de Québec dans le parc des Laurentides. Le Mont Tremblant 
(960 m) au nord de Montréal et le Mont Marie-Victorin (1128 m) 

dans le nouveau Québec peuvent être rattachés à cette plate-for

me. 

Notons que ces unités topographiques ont été modifiées par 
l'intervention des glaciers qui les ont érodées et qui y ont laissé 
des dépôts d'une valeur considérable pour la végétation. 

B) Géologie 

La nature de la roche-mère peut avoir une influence prépondé
rante sur la répartition de la végétation bien que cette dernière 
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soit davantage reliée au climat lorsqu'elle a atteint son équilibre 
final (climax). 

En effet, la roche-mère est à l'origine du processus de pédo
génèse ou de formation des sols. Au début de sa formation, le sol 
dépendra du type de roche-mère et donnera par conséquent une végé
tation particulière. 

Ainsi, les roches du massif précambrien, qui sont souvent gra
nitiques et acides, donnent une flore pauvre quant au nombre d'es
pèces mais riche en oxyloxérophytes: composées, éricacées, graminées 
et gymnospermes. 

A l 'intérieur du massif appalachien, on trouve des enclaves im
portantes de serpentine dans les comtés de Mégantic, Beauce, Wolfe 
et Richmond. Les silicates magnésiens de la serpentine déterminent 
une végétation particulière. Quelques espèces de la flore sont en 
effet liées à ce genre de substrat; "Pillaea densa, Adiantum peda
tum". 

Notons également que les affleurements de calcaires cristallins 
dans certaines parties du bouclier canadien semblent cofncider avec 
la présence de cédrières. 

Quant aux dépôts de surface que l Ion retrouve dans la vallée 
du Saint-Laurent, ils sont constitués de particules de roches qui 
ont été arrachées et transportées par les glaciers. Ces dépôts ser
viront de substrat à un mélange de plantes très diverses. 

i) Grandes zones géologiques du Québec 

Sur le plan géologique, le Québec comprend trois grandes uni

tés structurales: le bouclier canadien, les basses-terres du 

Saint-Laurent et la zone appalachienne (voir figure 2.4.2). 
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figure 2.4.2. Les grandes unitês structurales de la province de Québec. 
lGrandtner, 1~66. d'aprês Blanchard, 19601 
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1) Le bouclier est constitué de roches précambriennes que l'on 
classe parmi les plus vieilles et les plus résistantes du 
globe. Les unes sont d'origine ignée comme les granites et 
les basaltes, les autres d'origine sédimentaire comme les 
grès, les schistes et les calcaires; toutes s'avèrent forte
ment métamorphisées. On y trouve fréquemment des gneiss, des 
calcaires cristallins et des quartzites. 

Il existe aussi sur le bouclier quelques lambeaux de roches 
primaires, anciens manteaux sédimentaires. Ce sont des schis
tes et calcaires qui ont été conservés et qu'on retrouve dans 
la cuvette du lac Saint-Jean, la partie sud-est de la baie 
James et les "grabbens" de Baie Saint-Paul et de la Malbaie. 

2) Les basses-terres apparaissent comme une zone effondrée selon 
les lignes de faille que l'on distingue au nord (faille Logan) 
et au sud-est (faille Champlain); cette zone renferme divers 
sédiments~ Les roches sous-jacentes se composent presqu'entiè
rement de roches sédimentaires du Cambrien et de l'Ordovicien 
disposées horizontalement: des schistes, des calcaires et des 
grès. Les collines montérégiennes, qui surplombent la ré-
gion de Montréal, sont composées de roches ignées plus ré
sistantes à l'érosion. 

3) Les Appalaches sont formées essentiellement de roches sédi
mentaires paléozofques (schistes calcaires, grès cambro-or
doviciens). Des roches volcaniques du même âge sont inters
tratifiées avec des roches sédimentaires et affleurent en 
divers endroits. Cet assemblage de roches sédimentaires et 
volcaniques a été fortement plissé, bouleversé et envahi 
par une grande variété de roches ignées, des péridotites en 
particulier. De plus, de grands amas intrusifs de granite 
du Dévonien forment quelques unes des hautes montagnes du 
centre de la péninsule de Gaspé et on rencontre des masses 
de serpentine (roche intrusive ignée et altérée) dans le 
centre et l'est de la Gaspésie et dans les Cantons de l'Est. 
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ii) Dépôts de surface 

Au début de l'époque quaternaire, le Québec tout entier fut 
envahi par les glaciers. Le relief préglaciaire fut d'abord re
couvert par une épaisse couche de dépôts morainiques. Ces dépôts 
se composent de débris "multidimensionnels" et non stratifiés 
(argile, limon, sable, caillou, etc.) connus sous le nom de "ti"". 
Une seconde forme d'accumulation glaciaire consiste en dépôts de 
sables, de graviers et de cailloux plus ou moins stratifiés résul
tant de l'action de l'eau de fusion pendant les époques de fonte 
des glaciers. On donne à ces amas le nom de dépôts fluvio-glaciai
res. 

A mesure que les glaciers reculaient vers le nord, les eaux 
marines (mer de Champlain) envahissaient les basses-terres du 
Saint-Laurent jusqu'au niveau de 600 pieds environ. Pendant cette 
période de submersion marine, des sédiments se sont accumulés: il 
y eut ainsi des dépôts d'argile dans les endroits les plus profonds 
de la mer, et des dépots de sable et gravier sur des rivages. 

Dans les plateaux 1aurentiens et appalachiens recouverts de 
dépôts morainiques, on y trouve aussi de petites étendues de sables 
et graviers fluvio-glaciaires ainsi que de minimes enclaves de sé
diments lacustres. La plate-forme 1aurentienne, formée de roches 
acides, contient des dépôts de till souvent sablonneux et parsemés 
de roches très dures, rendant ainsi cette zone peu fertile. Par 
ailleurs, les assises primaires des Appalaches et des basses-terres 
du Saint-laurent ont fourni des matériaux dérivés de schistes ten
dres, de calcaires marneux et de conglomérats qui ont donné des com
plexes assez fertiles permettant à une végétation plus exigeante de 
s'établir. 

Les basses terres du Saint-Laurent sont recouvertes en majeu
re partie de sédiments argileux, sableux et limoneux provenant de 
la mer de Champlain. Enfin, mentionnons que le long des principaux 
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cours dleau, des alluvions récentes se sont déposées. Ces dépôts 
se composent principalement de sable fin ou grossier ou dlargile sa
blonneux. Les alluvions récentes forment généralement des sols ri
ches en matière organique et slavèrent ainsi très fertiles. 

La figure 2.4.3 montre, de façon générale, les principaux dé
pôts de surface du Québec méridional. 

iii) Influence des dépôts de surface sur les sols 

Les dépôts morainiques fournissent une grande variété de sols, 
suire à la diversité des matériaux et aux modes de drainage naturel. 

Les sols morainiques entrent surtout dans le groupe des Iigl ey_ 
solsll humiques ou celui des IIgleyso1s11 éluviés. Les sols morai
niques modérément bien drainés se classent dans les IIbrunisols ll ou 
dans les IIpodzols ll humo-ferriques où les matériaux sont acides. 
Le caractère pierreux ou la trop faible profondeur constituent 
des limitations importantes pour llagriculture: ces limitations 
sont souvent associées à un relief prononcé ou à un excès dlhumidité. 

Les brunisols mélaniques sont les plus fertiles tandis que 
les brunisols dystriques et les meilleurs podzols humo-ferriques 
sont parfois fertiles. 

C) Cl imat 

Le climat est 1 lune des composantes les plus importantes de 
1 1 écosystème. Il a une influence directe sur la nature des sols 

et la végétation. 

Les éléments du climat sont surtout la température et les 
précipitations dont les fluctuations sont à la fois quotidiennes 
et saisonnières. La latitude, llaltitude, la position littorale 
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ou continentale, les courants marins, la pression, l'insolation 
sont autant de facteurs qui influencent le déplacement des masses 
d'air et qui déterminent la répartition du budget de chaleur et de 
précipitations en un endroit donné. 

Pour chaque zone, on doit considérer la température annuelle 
moyenne, la température moyenne de janvier, la température moyen
ne de juillet, les précipitations totales, le nombre de jours sans 
gelée, le nombre annuel moyen de degrés-jours de croissance, la 
moyenne annuelle de l 1 évapotranspi ration potentielle. Tous ces 
éléments serviront à déterminer la vocation d'une reglon (agricole 
ou forestière) et le type dominant de végétation qui la caractéri
se. 

Nous verrons également plus loin que l 'impact du climat slexer
ce d'abord sur la roche-mère et est à l'origine des processus de for
mation des sols; les régimes pédologiques sont en effet raccordés 
aux régimes climatiques. 

i) Grandes zones climatiques du Québec 

Le territoire québécois peut être divisé en 3 grandes zones cli
matiques auxquelles sont étroitement reliées les zones de végétation: 
la toundra, la ta~ga ou zone subarctique et la zone tempérée ou humi
de. 

1) Toundra (Climat de type E, d'après la classification de KBopen) 
C1est le climat typique des régions nordiques où il ne pousse 
qu1une végétation de mousses, de lichens et d'arbustes. La tem
pérature moyenne varie entre 500 F et -250 F. En général, les 
maxima et les minima atteignent respectivement 800 F et -500F. 
La précipitation varie entre 10 et 20 pouces annuellement. Du
rant l'hiver, la durée d ' inso1ation journalière est très courte 
et, durant l'été, les jours sont longs et ensoleillés. 
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Les marécages abondent du fait que le sol demeure gelé d'une ma
nière permanente (pergelisol), sauf une couche supérieure de 
2 ou 3 pouces durant l'été. La limite sud du pergelisol discon
tinu cofncide avec l'isotherme de 30°F pour la température moyen
ne annuelle. 

2) Tafga (Dfc, d'après KBppen) 
La température moyenne se maintient entre 60°F et -150F. Les 
maxima et minima atteignent 85° et à -45°F respectivement. L'été 
est court. Seuls les mois de juin, juillet et août ont une tem
pérature moyenne au-dessus de 50°F. Des gelées peuvent se pro
duire même durant les mois les plus chauds. 

La forêt couvre la majeure partie de la région. L'épinette, 
le sapin, le mélèze et le peuplier croissent dans sa partie 
méridionale ainsi que dans certains endroits à l'abri du vent 
et du froid rigoureux ou à l'embouchure des rivières. Dans 
sa partie nord, seuls les lichens, les mousses et les arbustes 
peuvent survivre. 

3) Type tempéré (classe Dfb, d'après KBppen) 
Le climat tempéré se trouve au sud du 500 parallèle où se si
tue la zone la plus chaude et la plus humide de la province. 
Ce climat continental humide est caractérisé par une température 
moyenne au-dessus de 50°F durant une période d'au moins 4 mois. 
La saison de croissance varie entre 60 et 160 jours. La tempéra
ture moyenne de janvier fluctue entre OOF et 20°F et la tempéra
ture moyenne de juillet entre 50°F et 700 F. Les températures 
les plus élevées se rencontrent dans la partie sud du Québec, 
c'est-à-dire dans la région de Montréal. Elles sont aussi re
lativement élevées dans les bassins du fleuve Saint-Laurent, de 
la rivière des Outaouais et du lac Saint-Jean à cause de l'humi
dité qui se dégage de ces nappes d'eau. Dans le plateau des 
Laurentides et dans certaines parties de la chaîne des Appala
ches qui ne subissent pas l'influence de la mer, l'air est moins 
humide. Il absorbe moins de radiations et la température varie 
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énormément. L'insolation y est intense durant le jour et le re
froidissement par radiation plus rapide durant la nuit. L'es
tuaire du Saint-Laurent (de l'Ile d'Orléans au golfe) subit 
1 'influence maritime; conséquemment, les variations annuelles 
et journalières y sont relativement faibles. 

La précipitation annuelle varie de 30 à 50 pouces; elle décroît 
du sud au nord et de la mer vers l'intérieur. Mentionnons que 
la température et la précipitation dans cette zone tempérée sont 
propices à la croissance d'une flore forestière dense et variée 
ainsi qu'à l'agriculture. 

Les figures 2.4.4 et 2.4.5 indiquent la température moyenne 
annuelle et la précipitation totale annuelle pour les différen
tes zones du Québec méridional. La figure 2.4.6 montre la lon
gueur annuelle moyenne de la saison de végétation. Le tableau 
2.4.1 présente enfin les caractéristiques climatiques du Québec 
méridionnal. 

ii) Climat et agriculture 

Si les caractères morphologiques et pédologiques ont un rôle à 
jouer dans l 'utilisation du territoire, la connaissance des varia
tions climatiques qui sly produisent a pour sa part une importance 
fondamentale puisqu'elles conditionnent l 'utilisation du territoire 
et lui imposent des limites. Ainsi, les activités agricoles d'une 
région sont fortement liées aux conditions climatiques qui y préva

lent. 

La carte agro-climatique (figure 2.4.7) fait apparaître les 
régions à vocation agricole ainsi que les régions à vocation exclu
sivement forestière. Cette carte a été dressée à partir de facteurs 

thermiques et hydriques. 
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Figure lA.3. Les dépôts àe surface du Québec méridional (Grandtner, 
T966,d ' aprês Ladouceuret Grandtner, 1961). 
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Figure 2.4.5. Précipitation totale annuelle du Québec méridional. 

Figure 2.4.6. Longueur annuelle moyen~e de la saison de végétation 
lG'randtner, 1%6, d'après l'Atlas du Canada, 19571-. 



TABLEAU 2.4.1: Caract~res climatiques de quelques régions du Québec Méridional 

Région de Montréal Région de Québec Gaspésie 

Plaine de Montréal Laurentides Appalaches Cap-Chat Troi s-Ri vi~res 

Température moyenne annuelle 40-43 39 39-40 39-40 38 
(oF. ) 

Température moyenne dll jui llet 70 65 
( F.) 

65 64-68 63 62-68 

Température moyenne dll janvier 12.5 10 10 8-12 12 5-12 
( F.) 

Précipitation totale annuelle 36-40 40-42 40-42 38-46 35 35-55 
(pouces) 

Période sans gel (jours) 125-150 115-120 115-125 100-120 ? 80-140 
Période de végétation 3000-3400 

(degrés - jours) 
2250-2500 2700-3000 3000 2250 
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L'indice thermique repose sur l 'utilisation des degr~s-jours 
de croissance. Le degr~s-jours sont calcul~s en fonction de la 
longueur de la saison de v~g~tation et de la temp~rature moyenne 
quotidienne lorsque celle-ci est sup~rieure à 420 F. Les valeurs 
varient de 3500 degr~s-jours dans la r~gion de Montr~al à 1500 
degrés-jours dans le parc des Laurentides. En Gasp~sie, elles pas
sent de 2500 à 1000 degr~s-jours au fur et à mesure que 1 Ion slp'
loigne des côtes. Il faut noter l 1 effet important du relief (ma
ssifs montagneux et vall~es) sur la valeur de cet indice thermique. 

Le critère hydrique repose sur le fait que, très souvent, les 
plantes manquent d'eau pour assurer la pleine turgescence de leurs 
cellules et pour v~hiculer les masses hydriques n~cessaires aux be
soins de l '~vapotranspiration potentielle. Ce critère correspond à 

100 fois le nombre annuel moyen de mois d~ficitaires d~termin~s à 

l laide des bilans hydriques. 

L'indice des degr~s-jours est consid~r~ comme fondamental et per
met de d~limiter les zones agro-climatiques que lion a reproduites sur 
la figure 2.4.7. 

Les zones à vocation agricole sont celles qui b~n~ficient d'au 
moins 2500 degrés-jours. Cette masse thermique est nécessaire à la 
plupart des cultures. Si elle nlest pas atteinte, il nlest pas sou
haitable d ' imp1anter dans la r~gion une agriculture de type industriel. 

Il faut toutefois exclure, de la r~gion agricole, les terres qui 
ont un relief assez accident~ et qui sont bois~es d'essences diverses 
où pr~dominent les feuillus. La carte agro-climatique nlest valable 
que si elle vient compl~ter des cartes p~dologiques, topographiques, 
~conomiques ou autres. Ainsi, les terres qui doivent être consid~rées 
comme vraiment agricoles sont celles qui correspondent aux sols de clas
se let 2 d~finies par 1 1 Inventaire canadien des terres (1967). Ces 
sols comportent peu ou pas de facteurs limitatifs pour 1lagriculture: 
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terrains plats ou à pente très douce, sols profonds, bien drainés et 
dotés d'une bonne capacité de rétention. 

Les zones à vocation forestière sont celles qui ne bénéficient 
pas de 2500 degrés-jours pendant la saison de végétation; elles sont 
essentiellement composées de résineux dont 1 laspect varie avec les 
conditions climatiques. A 1 'intérieur de ces zones~ il y a des micro
climats locaux favorisent des cultures marginales de type artisanal; 
lesquelles peuvent fournir au marché régional quelques produits agri
coles mais ne correspondant pas à une vocation agricole extensive. 

0) Pédologie 

Le type de sol est la résultante des facteurs suivants: climat, 
organismes végétaux et microscopiques, roche-mère, topographie, âge 
du sol, activités humaines. Parmi ces facteurs, le climat est sans 
contredit le facteur principal puisqu ' i1 détermine les grandes ré
gions pédologiques. 

Avant de décrire les grandes régions pédo10giques du Québec, il 
convient d'aborder la notion de I pédoc1imax". 

On appelle pédoc1imax un sol ayant terminé son évolution et se 
trouvant en équilibre avec le climat et la végétation à condition 
que celle-ci ait atteint son propre climax, c'est-à-dire, qu ' e11e 
soit stabilisée et en équilibre avec le climat. Ce type de sol, ap
pelé aussi sol zonal, est directement sous le contrôle du climat et 
de la végétation mais indépendant de la roche-mère. On le rencontre 
par exemple sous des climats froids et humides où décomposition des 
matières organiques à la surface est lente. 

Tous les sols n'atteignent cependant pas cette maturité du pédo
climax. En effet, certains types de sols font exception à cette loi 
de 1 'évo1ution des sols. Les sols intrazonaux, par exemple, sont des 
sols dont 1 'évo1ution est étroitement conditionnée par les caractères 
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particuliers de la roche-mère ou de la topographie et non pas par le 
climat ou la végétation. On trouvera sur certains types de roche-mère 
des sols évolués mais différents des sols qui caractérisent habituel
lement cette zone. Ainsi, les calcaires suffisamment tendres et sou
mis à l'érosion ne donneront jamais naissance à un sol pédoc1imax mais 
à un rendzine. Il en est de même pour des bas-fonds, caractérisés par 
la présence permanente d'un plan d'eau, dans lesquels se développeront 
des sols marécageux d'un type spécial ("gleyso1s"). Nous verrons plus 
loin que les sols intrazonaux recouvrent de grandes étendues de terri
toire au sud du Québec. 

Enfin, on rencontre des sols azonaux. Ces sols sont soit non dé
veloppés, soit très jeunes; ils sont indépendants du milieu bioclima
tique. Comme exemples de sol azona1, mentionnons les sols alluvionnai
res (Irégoso1s") formés sur les abords immédiats des rivières et les 
1ithosols sur les sommets des montagnes où il y a des affleurements 
rocheux. 

On peut reconnaître, comme indicateur majeur d'une zone géogra
phique de sol, le sol dit zonal. Le pédoclimax (ou sol zonal) dé
terminera les grandes zones pédologiques. Ajoutons, par ailleurs, 
que la description objective des sols de cette même zone doit tenir 
compte des espaces occupés par les sols zonaux ou intrazonaux, fa
laises, dunes, tourbières, marécages, etc ... 

i) Les zones pédoclimaciques du Québec 

Du nord au sud du Québec, on reconnaît généralement 5 zones pé
doclimaciques (figure 2.4.8). A la distribution horizontale des 
sols, slajottte la "zonalité" verticale. 

1) Zone de toundra 
Elle recouvre l IUngava et le Labrador. Cette zone est caracté
risée par des sols minces et tourbeux dont le sous-sol est cons
tamment gelé (pergélisol). Les basses températures et les mau-
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vaises conditions de drainage ont favorisé le développement d'une 
couche tourbeuse à la surface du sol. Au niveau alpin des Shick
shocks et de quelques montagnes du Parc des Laurentides, on trouve 
quelques fois des sols qui comportent des caractéristiques simi
laires à celles de la toundra. 

2) Zone de transition toundra-podzol 
Cette zone se situe au sud de 570 latitude Nord et est délimitée 
au sud par une ligne reliant Fort George sur la baie James (lati
tude 540N.) à la rivière Eskimo (latitude 520 N.) orès du détroit 
de Belle-Isle. Elle s'étend sur un territoire granitique, dénudé, 
occupé actuellement par une végétation naine. On y rencontre, en 
mosa1que, les sols de toundra, les "podzols rankers" de même 
que des 1ithosols développés sur le substrat précambrien. On re
trouve aussi cette zone à l'étage subalpin caractérisé par des 
sols humiques silicatés. 

3) Zone des podzols 
Elle représente la zone pédologique la plus étendue au Québec. 
Elle couvre la majeure partie de la plate-forme laurentienne 
ainsi que les régions les plus élevées des Appalaches. C'est 
dans les régions les plus humides de la province que le proces
sus de podzolisation est le plus intense; en effet, la forte 
pluviosité accentue l'appauvrissement des couches superficielles 
du sol par percolation. A de basses températures et dans un mi
lieu acide, l'humus s'accumule en une couche épaisse et acide 
appelée "mor". L'intensité du processus de podzo1isation res
te toutefois variable puisqu'on rencontre des podzols humo-fer
rugineux à alios, indiquant un stade très avancé de podzolisa
tion, et puisqu'on peut déceler sur une roche mère calcaire et 
dans des conditions topographiques particulières des sols qui 
ont échappé complètement à ce phénomène (sols azonaux). La 

végétation climatique des sols de cette zone correspond à la fo
rêt coniférienne où dominent l'épinette noire, l'épinette blan
che et le sapin. A l'intérieur de cette zone, on doit distin
guer l'enclave de la région du lac Saint-Jean, caractérisée par 
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des matériaux limono-argileux et argileux déposés par l'ancienne 
mer "Laflamme" et sur lesquels se sont développés des gleysols 
(sols azonaux). 

4) Zone des brunisols dystriques - podzols humo-ferriques 
La limite sud de cette zone longe les rebords méridionaux des 
Laurentides et se dirige vers le lac Champlain après avoir longé 
les contreforts des Appalaches. Comme sa végétation, cette zone 
est une zone de transition entre les podzols et les brunisols 
mélaniques; ceux-ci occupant surtout les flacs de vallées et 
ceux-là occupent une forte proportion de la plate-forme appala
chienne. 

5) Zone des brunisols mélaniques - luvisols brun-gris 
Cette zone correspond à la forêt feuillue et englobe toute la 
plaine de Montréal. 

Les luvisols brun-gris sont clairsemés dans la plaine de Montréal. 
Ils se confinent aux côteaux graveleux calcaires (ex.: Sainte
Philomène de Châteauguay) ainsi qu'aux pentes de sols limono-ar
gileux des croupes morainiques calcaires. 

Sur le sommet et les pentes de ces croupes morainiques, là où 
domine l'association végétale érable à sucre-hêtre, on rencontre 
des brunisols mélaniques. On peut les considérer comme des sols 
résistant aux phénomènes de la podzo1isation à cause de leur for
te réserve en carbonates de calcium et de magnésium. 

On rencontre parfois des bruniso1s dystriques typiques mais ceux
ci sont confinés aux mamelons graveleux à réaction acide qui émer
gent de la plaine çà et là et aux terrasses graveleuses adossées 
aux flancs des prédominances montérégiennes. 

Une grande partie des sols de cette zone appartient aux sols in
trazonaux. Ces derniers couvrent une grande proportion des prin-
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cipales étendues en cultures du Québec. Ils occupent la majeure 
partie du territoire inondé par les eaux de la mer Champlain 
ainsi que les étendues planes ou déprimées de la plate-forme appa
lachienne. Les terres basses et argileuses sont occupées par 
des gleysols caractérisés par un horizon humifère bien minérali
sé. Une fois drainés, ces gleysols deviennent très productifs. 

Par contre, en milieu rural drainé, ce sont surtout des sols 
hydromorphes organiques qu10n rencontre. Ils sont de deux ty
pes: les sols organiques et les gleysols humiques. 

Enfin, parmi les sols azonaux, on observe des lithosols dans 
les Appalaches et les Laurentides tandis que les sols alluvion
naires (régosols) se trouvent aux abords immédiats des cours 
d1eau et slavèrent très fertiles. 

Pour résumer, les tableaux 2.4.2 et 2.4.3 présentent les grandes 
zones pédologiques du Québec. 

E) Végétation et faune 

Nous avons déjà mentionné que la répartition de la végétation 
est le résultat de l 1 interaction de différents facteurs naturels tels 
que le relief, la roche-mère, les dépôts de surface, les sols et sur
tout le climat. Ajoutons que la végétation dépend également de llin
tervention d1agents extérieurs tels les coupes, les feux et surtout 
les défrichements effectués par 1 1 homme pour llagriculture ou pour 
llurbanisation. 

Nous nous proposons ici d1étudier la répartition des grands ty
pes de végétation au Québec, plus particulièrement celle de la végé
tation forestière. Nous considérerons également, mais de façon plus 

brève, la faune dont la répartition est fortement conditionnée par la 
forêt qui lui fournit abri et nourriture. 



TABLEAU 2.4.2: Caractéristiques des sols zonaux du Québec 

Types de sol Cl imat Végétation Sol Fert il ité et Vocation 
productivité 

Toundras Très froid, Sec (Ungava) Mousses Sol très mince Aucune Pêche et chasse 
Humide (Labrador) ° 0 Lichens Surface tourbeuse Industrie minière 
T emp. moy. an.: 26 - 32 F. Arbustes nains Sous-sol constaMuent 
Préei. moy. an. : 10-30 po. gelé 
Jours sans gel: peu ou pas 
Temp. moy. juillet: 42°_51° F. 

Toundras-podzols Temp. moy. juillet: 50°_65° F. Forêts subareti- Sa 1 très mi nce Faibles Pêche et chasse 
Prée i. moy. an. : 20-30 po. ques Lithoso1s, substrat Industrie minière 
Saison de végétation: 60 jrs Mousses et lichens précambri en 
env. Epinette et sapin: 
Poss i bi 1 ité de gel en tout nains mais plus 
temps gros dans les val-

lées 

Podzols humo- Froid et humide Forêt boréale co- Couches épaisses de ma- Faible fertilité Agriculture familiale 
ferri ques Temp. moy. été: 500 _580 F. n iféri enne: épi - tières organiques et d'hu- Productivité mo- marginale: industrie 

Préci. moy. an.: 28-56 po. nette noire, épi- mus brut (mor) yenne avec app1i- laitière 
Jours sans gel: 60-120 nette blanche et Horizon d'accumulation cation de chaux, Surtout: exploitation 
Evaporation: faible sapin parfois cimenté en alios fumier et engrais forestière 

ferrugineux Pêche 
Structure et sol peu Industrie minière 
développés 

Bruni so'l s Temp. moy. a 0 Mixte: érable il Couches mi nces de matiè- Fertilité faible Culture mixte et plus an.: 36
0
.40

0 
F. 

dystriques Temp. moy. été: 60 -63 F. sucre, hêtre, me~ res organiques peu dé· a moyenne diversifiée que zone 
Préei. an. : 30-49 po. risier, pruche, composées Productivité mo- précédente 
Evaporation: faible pin blanc, épinet- yenne a bonne paturages, Cultures frui-
Jours sans gel: 100-125 te blanche et rou- avec amendements tières, Forêts, Mines 

ge calcaires et fu- Expansion de petites in-
au sud: tilleul, miers dus tri es 
frêne blanc, orme 
d'Amérique 

Luvisols Temp. moy. an.: 400 _430 F. Feuillus: érable Absence relative de Bonne fertil ité Culture mixte et 
brun-gris Temp. moy. été: 630 -660 F. à sucre, hêtre, matières organiques Productivité très spécialisée. Les 

Temp. moy. juillet: 680 _70 0 F. érable rouge, non décomposées bonne en maints terres noires de 
Précipitation: 35-40 po. orme, tilleul, Présence d'une couche cas avec des fu- cette zone offrent de 
Evaporation: relativement frêne blanc, chê- d'humus minéralisé mures grandes possibilités. 
forte ne blanc, noyer (mull ) Industrie sous toutes 
Jours sans gel: 125-150 cendré Sol plus épais que ses formes est très 

les types précédents active 

Brunisols Idem Idem Horizon d'humus miné- Fert i l ité bonne Cultures mixtes et 
mêlaniques ralisé (mu11) relative- il très bonne spécialisées, diverses: 

ment épais, noir Demande moins de betteraves a sucre, hou-
chaux et de fumu- b10n, cultures maraîchères, 
re que le précé- etc. 
dent 



1-

2-

3-

4-

5-

TABLEAU 2.4.3: Principaux types de sol du Québec méridional l . 

Région Types de sol Texture 

Plaine de t-1ontréa 1 G1eyso1s humiques argileuse 

Podzols humo-ferri- sableuse 
ques 
Sols organiques 
a 11 uvionna ires 

Région de Québec- Podzols humo-ferri- sableuse 
Lac St-Pierre ques 

Gleysols humiques argil euse 

Estuaire du St- Podzols humo-ferri- sableuse ou 
Laurent (mince ques graveleuse 
bande de terre Gleysols tourbeux parallèle au fleuve) et acides 

Laurentides et Podzo l s humo- ferri- sableuse 
Bouclier Canadien ques 

Brunisols dys Lri-
ques 

Appalaches Bruniso1s dy,triques 
(partie méridionale) 

(partie septentrionale) Podzols humo-ferri-
Ques 

Source: Roger W. Baril In: Annuaire du Québec 1972 
"Les régions p.dologiques du Québec" 

Rel ief Drainage 

uni mauvais 
ondulé il 
valonné 
uni 

uni 

terrasses bon 

plaines 
(riv. Oue 11 e 
et Trois-
Pistoles) 

bon 

bon 

Substrat Remarques 

ferti 1 i té élevée 

faible fertilité 

cultures maraîchères 

roc ou ti 11 problèmes de drainage 
remanié 

calcaire Végétation: feuillus 
Grenvi lle 
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Dansereau (1959) reconnaît au Québec cinq zones bioclimatiques: 
la toundra, la ta'ga, la forêt boréale canadienne, les bois-francs et 
l 'érablière laurentienne (voir figure 2.4.9). Cette répartition 
est avant tout fonction du climat. Les zones correspondent à des ban
des latitudinales réparties du nord au sud. On retrouve à l'intérieur 
de ces grandes zones des écosystèmes abritant une ou plusieurs asso
ciations végétales et dépendant de la topographie et des sols. 

A la tonalité latitudinale de la végétation, slajoute également 
la zonalité altitudinale. Tout comme pour les sols, une augmentation 
en altitude peut correspondre à une augmentation en latitude. 

1) Toundra arctique et alpine 
La toundra arctique se caractérise par une absence quasi-complète 
d'arbres, les éléments ligneux étant limités aux broussailles ou 
arbustes. La présence du pergélisol donne naissance à de nombreux 
marécages lors du dégel de la couche superficielle en été. Les 
mousses y croissent abondamment. Les lichens (Cladonia) se ren
contrent dans les endroits secs et même sur les formations ro
cheuses telles que les crans de gneiss. Les dépressions contien
nent des tourbières herbeuses où poussent des linaigrettes en 
été. Dans les endroits bien drainés et à l labri du vent, on 
trouve une végétation composée d'herbes et d'arbustes ne dépas
sant pas deux pieds de hauteur que l Ion désigne sous le nom de 
prairie arctique. 

La principale espèce animale de cette région est le caribou qui 
y séjourne lors de ses migrations d'été. Il se nourrit principa
lement de Cladonia appelé d'ailleurs communément "mousse de 
caribou". On y rencontre des lemmings et autres petits rongeurs 
qui se nourrissent d'écorce de bouleau arctique (Betula grandu
losa) ainsi que quelques animaux sédentaires tels que le renard, 
la logopède et l'hermine. La toundra est le lieu de reproduction 
de nombreux oiseaux qui se nourrissent de baies, bourgeons, raci
nes, insectes, etc. 



151 -

o 

\~ t~ 
\ 

* i 

\ t 
t * t 

\ • \ t t t t 
\ 
~ 

~ érabllù. 

~ Sola-franca 

[LI] Forêt Canadienne 

f~· #! ~~"~'d Taï;l/ll 

E.îJ • '>. Taïga· toundra 

EJ .... Toundra 0 200101_ 

c:J 1 
P.lou~e !I,ctIQue·alpln. 0 ;no~_ 

Fig. 2.4.9. Zones de végétation du Qufbec (D'après Rousseau, 1952; 
Rowe, 1959; Oansereau, 1959). 

~--------.--------------------------------------------------~ 



152 -

La végétation alpine des Monts Shickshocks en Gaspésie ressemble 
à celle qui prévaut au nord du 60e parallèle. Ainsi, le Mont 
Albert est un plateau de serpentine où se sont formées des tour
bières dans les cuvettes. On y trouve quelques arbustes rampants 
(saules et bouleaux nains) mais la végétation la plus luxuriante 
est représentée par une pelouse de laîches très verdoyante. 

2) Ta'ga subarctique 
La ta'ga subarctique est une bande latitudinale s'étendant du 
550 au 500 de latitude Nord. Elle consiste en une forêt clair
semée dont les arbres dispersés poussent sur un sol couvert de 
lichens. Ces arbres ne constituent pas une forêt mais plutôt 
un "parc" de conifères: épinette noire (Picea mariana) sur
tout mais aussi épinette blanche (Picea glauca) et sapin (A
bies balsamea). Ces arbres sont de courte taille et croissent 
sur un tapis de Cladonia dans les habitats secs et sur un tapis 
de Sphagnum dans les lieux humides. En plus des conifères, on 
trouve des arbustes tels que le bouleau arctique (Betula glan
dulosa) et les aulnes (Al nus crispa et Rubus chamaemorus). 
En ce qui concerne la faune, la tafga est le domaine du caribou. 

N.B.: Toundra-tafga 
Au nord de la tafga, approximativement entre le 580 et le 550 de 
latitude Nord, se trouve une sous-zone où la toundra alterne 
avec la tafga. Cette sous-zone est désignée sous le nom de 
zone hémiarctique. La toundra recouvre les sommets ou les hautes 
terres alors que la ta'ga recouvre les vallées ou les berges des 
rivières. 

Les mêmes types de végétation que la tafga se retrouvent à l'é
tage subalpin dans la péninsule de la Gaspésie et sur les hau
teurs du Parc Provincial dans les Laurentides. 

Notons qu'il existe une enclave à 1 'intérieur de la tafga. La 
région est de la baie James constitue, en effet, un ilôt de cli
mat tempéré dans 1 1 immense tafga qUébécoise mais clest beaucoup 
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plus son sol argileux que son climat qui permet une croissance 
forestière de valeur marchande (Rowe, 1959). 

3) Forêt boréale canadienne 
Cette forêt s'étend au sud du 500 de latitude Nord. Elle est 
bornée au nord par la tafga subarctique et au sud par la forêt 
mixte. Elle recouvre une grande partie du plateau 1aurentien 
et quelques secteurs des Appalaches. Elle est caractérisée par 
sa densité, la pureté de ses associations et sa couverture 
continue sur le sommet des collines précambriennes. Cette fo
rêt est largement exploitée et constitue le peuplement végétal 
le plus important pour la vie économique du Canada. L'espèce 
la plus importante est 11 épinette noire (Picea mariana) mais 
1 'épinette blanche (Picea glauca), lu sapin baumier (Abies 
ba1sama), lu mélèze (Larix 1aricina) et lu pin gris (Pinus 
banksiana) sont également relativement abondants. On y trou
ve aussi des cèdres (Thuya occidentales), des pruches (Tsuga 
canadensis) ainsi que quelques feuillus: bouleau blanc (Betu
la papyrifa) , sorbier (Sorbus americana), bouleau merisier 
(Betu1a 1utea), tremble (Popu1us tremu10ides). Les feuillus 
sont toutefois plus fréquents dans la partie sud que dans la 
partie nord. Grandtner (1966) divise cette forêt en deux do
maines: la pessière (épinettes), correspondant à la partie 
septentrionale, et la sapinière, correspondent à la partie méri
dionale de la zone. Notons que la sapinière se retrouve, en 
outre, dans certaines parcelles des Appalaches, notamment dans 
le haut des comtés de Montmagny, 11 Is1et et Be11echasse. 

De façon générale, 1 'association épinette-sapin-bouleau se ren
contre surtout sur les sols bien drainés et occupe les pentes 
douces du bouclier canadien. Dans les endroits où 11 é1évation 
est supérieure à 600 m et sur les stations mal drainées, on ren
contrera les pessières à sphaignes. Les plantes herbacées de 
la forêt coniférienne sont les pyro1es, les orchidées, les gaul
théries, les violettes, etc ... La flore est conditionnée par 
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la nature acide des roches affleurantes qui exclut de nombreuses 
espèces calcicoles. 

Les abords des rivières sont communément occupés par des peu
pliers (Populus tremoloides, Populus balsamifera) ainsi que 
par des petits saules, des fougères et plusieurs formations 
herbacées. 

Clest dans les divers écosystèmes de la forêt boréale que vi
vent les animaux à fourrure tels que vison, castor, lynx, lou
tre, loup et hermine. La forêt boréale est le domaine par 
excellence de l'orignal. L'association bouleau blanc et sapin 
lui fournit de la nourriture en quantité, particulièrement les 
bourgeons de viornes (Viburnum lantanoides) et du bois barré 
(Acer pensylvanicum) qui lui permettront de subsister pendant 
l'hiver. 

Signalons enfin la présence d'une enclave à l 'intérieur de la 
forêt boréale: la région du lac Saint-Jean est située dans des 
terres basses recouvertes en grande partie de couches d'argiles 
et de sables marins d'une épaisseur considérable déposés par 
l'ancienne mer Laflamme. Cette région possède un climat plus 
doux que celui de la région environnante à cause de la présence 
des eaux du lac qui ont un effet adoucissant sur le climat. A 
cause de ces différents facteurs, la végétation de cette région 
est différente de celle de la forêt boréale environnante. Il 
s'agit d'une forêt mixte entourée de tout côté par la forêt co
niférienne. Les principales associations forestières sont le 
pin blanc, le bouleau jaune, le bouleau blanc, l 'érable rouge 
et le frêne noir. Une bonne partie de cette région a été déboi
sée pour l 'exploitation agricole parce que la topographie et le 
sol sly prêtent. 

4) La forêt tempérée ou mixte 
La zone située au sud de la forêt coniférienne fait partie de 
la région forestière "Grands-Lacs Saint-Laurent" (Rowe, 1953). 
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Cette forêt peut être subdivisée en deux sous-zones: la forêt 
des bois francs et la forêt laurentienne. 

a) La forêt des bois-francs 
Dansereau (1959) désigne sous le nom IIforêt des bois
francs" la forêt occupant les zones ou les sites les plus 
froids de la forêt tempérée. Grandtner (1966) la désigne 
sous le nom d'érablière à bouleau jaune. Cette forêt occu
pe les contreforts des Laurentides et les Appalaches. On 
là rencontre également dans l'enclave du lac Saint-Jean où 
elle atteint 490 de latitude vers le nord et 650 de longi
tude vers l'est. Cette forêt constitue une unité de tran
sition entre la forêt coniférienne et l'érablière lauren
tienne (voir plus loin). 

Les principales espèces forestières qui la caractérisent 
sont l'érable à sucre (Acer saccharum) et le hêtre (Fa
gus grandifolia) et, ensuite le bouleau jaune (Betula 
lutea), le bouleau blanc (Betula papyrifera) et le sa
pin (Abies balsamea). On trouve, en sous-bois, l'érable 
de Pennsylvanie (Acer pensylvanicum), l'érable à épi 
(Acer spicatum), le coudrier (Crylus cornuta). 

Ce type de forêt est lié aux sols podzoliques à moder. Ces 
sols sont plus acides que ceux de la forêt laurentienne et 
se sont développés sur des dépôts glaciaires (till) et 
fluvio-glaciaires. On la retrouve aussi sur les sols bru
nisoliques (sols bruns podzoliques). 

A l'intérieur de cette sous-zone des bois francs, on ren
contre des sous-associations forestières reliées à des con
ditions topographiques, géomorphologiques et pédologiques 
particulières. Ainsi, les dépressions formées de sols or
ganiques sont occupées par une sapinière à thuya ou par une 
pessière noire à mélèze. Les hauts versants sont générale-



156 -

ment occupés par 11 érab1ière à hêtre (vivant sur des podzols 
humo-ferriques), les bas versants par la sapinière à bouleau 
jaune (se développant sur des dépôts morainiques) et les 
moyens versants par 1 lérab1ière à bouleau jaune. Les 
plaines de délavage, les kames et les eskers sont colo-
nisés par la pinède blanche à pin rouge et la sapinière 
à épinette rouge. Le long des berges des rivières, nous 
retrouvons des peuplements composés de peupliers à feuil-
les delto'des et dlérables rouge; de plus, des au1naies 
sont disséminées ici et là le long des ruisseaux. 

b) Llérab1ière 1aurentienne 
Llérablière laurentienne est confinée aux basses-terres du 
Saint-Laurent. Elle occupe entiêrement la plaine de Montréal 
et se prolonge vers 1 lest en une mince bande parallèle au 
fleuve jusqulaux environs de la ville de Québec. Toutefois, 
la majeure partie de cette couverture forestière naturelle 
a été déboisée pour les besoins de 1lagricu1ture. Ce qui 
reste du couvert forestier original est plus continu dans 
les croupes de piémont, les rebords de plateaux et apparaît 
en lambeaux dans la plaine sur les dépôts de ti11 glaciaire, 
les terrains mal drainés et les traînées de sable. 

Cette forêt se compose exclusivement dlarbres à feuilles 
caduques: érable à sucre (Acer saccharum) et hêtre (Fa
gus grandifolia) et, ensuite, til1eur (Ti1ia americana) 
et frêne (Fraxinus americana). La forêt 1aurentienne repo
sur des sols brunisols mélaniques à mu1l faiblement acides 
et, dans certains cas, sur des bruniso1s dystriques à moder 
un peu plus acides. Elle comporte quelques sous-associations 
dont les principales sont: 

- 1 lérab1ière à caryers que lion retrouve dans les sites 
les plus chauds de la plaine argileuse de Montréal; elle 
ne dépasse pas ou peu vers 1 lest, la rivière Richelieu et 
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le lac Saint-Pierre et, vers 11 0uest, la ville d'Ottawa; 
cette association se compose de caryers (Carya cordiformis), 
de chênes rouges i gros fruits (Quercus macrocarpa) et 
d 'érab1es noirs (Acer nigrum); 
- 1 'érab1ière i orme (U1mus damericanus) sur des tills 
imparfaitement drainés; 

1 'érablière i tilleul sur des til1s bien drainés; 
- 1 'érab1ière i hêtre, celle i bouleau jaune et celle i 

tilleul, qui occupent des ti11s glaciaires respectivement 
sur le sommet des croupes, les pentes et le bas des pentes; 
- la cédrière (Thuya occidenta1is) qui colonise les affleu
rements de calcaire et les dépressions où le calcaire est 
sous-jacent; 
- les sapinières et les cèdrières dans le fond des ondula
tions; 
- l'érablière argentée i érable rouge située sur les allu
vions récentes ou sur les sols généralement inondés lors 
des grandes crues du printemps; 
- la saulaie noire qui se rencontre en bordure des cours 
d'eau où le niveau d'eau reste haut toute l'année; 
- la pessière noire i mélèze composée d'épinette noire et 
de mélèze dans les tourbières i sphaignes; 
- les peupliers sur des étendues sableuses en bordure des 
cours d'eau; 
- 1 'érablière i chêne rouge et/ou même la chênaie boréale 
au sommet des collines dans les endroits secs; 
- 1 1 orme qui persiste souvent dans les champs cultivés. 

La forêt mixte comporte en outre une gamme très riche d'es
pèces dans la strate arbustive et herbacée. Au printemps, 
avant la feuillaison, le parterre des forêts est recouvert 
d'une abondance de plantes surtout bulbeuses ou rhizomateu
ses: érythrone, clay tonie, trille, dycentre, ail des bois, 
etc. Avec la feuillaison progressive, le tapis herbacé est 
privé de lumière et ces plantes disparaissent et sont rempla
cées par d'autres plus éparses: eupatoire, cinna, aster et 

verge d'or (Dansereau, 1972). 
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Les rivages et la plaine de débordement renferment plu
sieurs associations herbacées. De fait, en bordure des 
rivières, le foin bleu et l 'herbe à liens bordent les 
haies de cornouillers et d'aulnes tandis que les prairies 
sont submergées de rouches. Dans les forêts où l 1 orme 
est associé à l 'érable rouge, à l 'érable argenté et au 
frêne noir, la strate inférieure est composée de bleuets 
géants, de nerpruns, de houx, de populages, de fougères, 
de choux puants, d'eupatoires, d'orties du Canada, etc ... 
Les étendues sableuses, en bordure des cours d'eau, sont 
occupées par des peupliers auxquels s'agrippent l 1 herbe à 

puce et la vigne; des élymes et sanicules y croissent 
aussi. 

Enfin, la flore arbustive ou herbacée des endroits maré
cageux comprend des eupatoires, des iris versicolor, plu
sieurs espèces de saule et une multitude de carex (Danse
reau, 1972). 

La forêt tempérée mixte (érablière laurentienne et bois
francs) est l'habitat du chevreuil. Celui-ci se rencon
tre principalement sur le rebord du bouclier canadien à la 
limite de la forêt boréale ainsi que dans certains secteurs 
du plateau appalachien. Sa distribution est conditionnée 
par l 'épaisseur de la neige au sol qui s'avère parfois une 
limite dans ses déplacements en hiver. 

Outre le chevreuil, on retrouve danc ces forêts plusieurs 
mammifères: (lièvre, raton-laveur, martre, castor, écureuil, 
tania, etc ... ) ainsi qu1une myriade d'oiseaux (fauvettes, 
grives, etc ... ). 

La zone de 11érablière laurentienne constituant la zone 
la plus développée (agriculture, urbanisation) et la 
plus densément peuplée du Québec est évidemment la zone 
dont la faune a été le plus perturbée par l 'action de 



159 -

1 'homme. Ainsi, le chevreuil est une espèce qui a été con
sidérablement réduite. 

2.4.2 Transposition sur le bassin hydrographique 

Le réseau hydrographique du Québec peut se diviser en trois 
grands bassins ou régions hydrographiques: 

1. Le bassin du Saint-Laurent (fleuve, estuaire et golfe) qui 
subdivise en versant nord et versant sud; 

2. Le bassin versant de la baie James - baie d'Hudson; 
3. Le bassin versant de la baie d'Ungava. 

se 

Chacun de ces grands bassins comprend plusieurs rivières formant 
elles-mêmes d'autres bassins hydrographiques. Ces bassins sont évi
demment compris dans des zones bioc1imaciques différentes selon leur 
latitude, leur relief, leur climat, leurs sols, etc. 

Les rivières du bassin versant de la baie James - baie d'hudson 
ont des bassins caractérisés par une végétation de type toundra ou 
ta?ga sauf la partie sud-est du bassin de la baie James qui appartient 
à la forêt boréale coniférienne. Les bassins de la baie d'Ungava sont 
également inclus dans les deux zones de végétation toundra et ta?ga. 

Si l'on considère le bassin du Saint-Laurent, on constate que 
le versant nord du fleuve a des caractéristiques biophysiques diffé
rentes de celles du versant sud. 

Le versant nord est occupé, en majeure partie, par le bouclier 
canadien. Seule une mince bande de terre en bordure du fleuve appar
tient à la zone des basses-terres du Saint-Laurent. Sur le versant 
sud, les basses-terres s'étalent plus largement tandis que les Appa
laches occupent la partie sud-est de ce versant. 
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Sur le versant nord, les pentes sont généralement plus fortes 
que sur le versant sud. Ainsi, les rivières prenant naissance ou 
s'écoulant totalement dans le bouclier canadien ont des pentes as-
sez fortes. Sur le versant sud, les cours d'eau s'écoulant presqu1en
tièrement dans les Appalaches ont des pentes moyennes et ceux dont 
la majeure partie s'écoule dans les basses-terres présentent des 
pentes faibles. 

Sur le plan climatique, on retrouve des différences assez mar
quées entre le versant nord et le versant sud; ces différences slex
pliquent principalement par la différence de latitude et d'altitude 
entre les deux versants. La tempéràture moyenne annuelle du versant 
sud est supérieure à celle du versant nord et les périodes de jours 
sans gel et de végétation sont plus longues dans le premier que dans 
le second. Les effets de ces variations climatiques se manifestent 
au printemps par un décalage dans le temps du dégel des rivières le 
long du Saint-Laurent; le décalage moyen entre la crue de la rive 
nord et celle de la rive sud est estimé à 15 jours. La différence 
climatique se manifeste également par les possibilités agricoles of
fertes par les deux versants. Sur le versant sud, les bassins Yamas
ka et Richelieu se trouvent dans la région la plus chaude du Québec 
méridional, soit la plaine de Montréal; cette région possède la plus 
longue durée annuelle d' inso1ation (2000 à 2100 heures) et le plus 
grand nombre de degrés jours de croissance (3000 à 40000). En plus 
de ce climat favorable, la fertilité des sols argileux des basses-terres 
contribue à donner au versant sud une vocation nettement agricole. 

Le versant nord est défavorisé sur le plan thermique ainsi que 
sur le plan pédo10gique; les dépôts morainiques du bouclier, peu pro
pices à 1lagricu1ture, confèrent à ce versant une vocation forestière. 

La majeure partie du territoire du versant nord est donc monta
gneuse et boisée. Le territoire est voué à la récréation, à la con
servation et à l'exploitation forestière. La végétation forestière 
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qui caractérise la partie septentrionale des bassins du versant nord 
est la forêt boréale (sapin, épinette, mélèze). La forêt des bois
francs peuple la partie centrale des bassins du versant nord situés 
en amont de Québec alors que dans la partie inférieure de ces bassins, 
les basses-terres, situées en bordure du fleuve, ont été défrichées 
à des fins urbaines ou agricoles. 

Sur le versant sud, .le territoire boisé est relativement moins 
important puisque la plaine fertile du Saint-Laurent s'étalant plus 
largement dans les terres a été presqu'entièrement défrichée pour 
les besoins de l'agriculture. Les superficies boisées sont locali
sées sur les hautes terres du plateau appalachien ou encore sur 
les quelques étendues des basses terres non propices à l'agricultu
re. La végétation forestière naturelle de la partie sud-ouest du 
versant sud est 1 'érablière laurentienne qui se compose presqu'exclu
sivement de feuillus alors que celle de la partie orientale est cons
tituée par les bois-francs. 

Bassin de la rivière Yamaska 

Afin de mieux illustrer la description des caractères biophysi
ques d'un bassin, prenons l 1 exemple du bassin de la Yamaska qui a 
été l'objet de plusieurs études. 

Le bassin de la Yamaska a une superficie totale de 1896 milles 
carrés. Ce bassin est caractérisé par sa vocation agricole. Il 
existe, toutefois, à l 'intérieur de ce bassin, deux zones distinctes 
ayant chacune des caractéristiques qui leur sont propres. 

Au point de vue topographique, la majeure partie du territoire 
du bassin, soit sa partie nord-ouest, est comprise dans les basses
terres du Saint-Laurent alors que sa partie sud-est fait partie des 
Appalaches. Les basses-terres représentent 65% de la superficie 
du bassin. Le relief est plutôt uniforme et l'altitude varie de 15 
à 120 m, exception faite des collines montérégiennes. La partie du 
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bassin comprise dans le système appalachien a un relief plus acciden
té et l'altitude peut y atteindre 760 m; 4% du bassin a une altitu
de supérieure à 300 m. 

Au point de vue géologique, les basses terres sont constituées 
de schistes argileux et de calcaires datant de la période cambro-or
dovicienne. Ces formations ont été fortement érodées à l'exception 
des intrusions de roches ignées plus résistantes qui forment les col
lines montérégiennes. 

A l'époque quaternaire, la mer Champlain y a laissé des dépôts 
meubles constitués par de grandes étendues d'argile très fertiles 
ainsi que par quelques dépôts de sables que l'on rencontre de façon 
sporadique dans le bassin. Par ailleurs, certains dépôts moraini
ques laissés par le glacier n'ont pas été recouverts par les dépôts 
marins. 

Les hautes-terres des Appalaches sont caractérisées par la 
présence de roches fortement plissées et faillées: grès, ardoise, 
dolomie et quelques types de roches volcaniques. La majeure par
tie des dépôts de surface sont des dépôts morainiques (till) d'o
rigine glaciaire ou des dépôts fluvio-glaciaires (sables, cailloux, 
graviers plus moins stratifiés). 

La différenciation entre les hautes et les basses-terres exis
te également au niveau climatique. Dans la zone des basses terres, 
la température moyenne annuelle se situe entre 400 et 430 alors que, 
dans les Appalaches, elle varie entre 370 et 41 0

. La période sans 
gel comprend 140 jours dans les basses-terres et 90 jours dans les 
hautes. Le nombre de degrés-jours de croissance équivaut à 3600 
dans les basses-terres et à 3000 dans les hautes-terres. Les préci
pitations totales changent aussi avec le relief: 914 à 1117 mm pour 
les basses-terres et 1117 à 1524 mm pour les hautes-terres. 
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Au point de vue climatique, toute l'étendue du bassin possède 
une vocation agricole. En effet, le territoire jouit du climat le 
plus tempéré au Québec dû principalement à sa situation à l'extrême 
sud du Québec. On y relève un minimum de 130 jours sans gelée. Les 
températures sont nettement suffisantes pour permettre des cultures 
variées allant des céréales aux arbres fruitiers. Toutefois, les 
basses-terres sont dans des zones agro-climatiques plus favorable 
que les hautes-terres. De plus, ces dernières deviennent margina
les pour l'agriculture si l'on considère leurs sols et leur topogra
phie; l'agriculture y est difficilement rentable et il vaut mieux 
conserver à cette partie du bassin une vocation forestière. 

Végétation du bassin 

La totalité du territoire du bassin est située dans la région 
forestière de l'érablière laurentienne qui comprend des espèces 
telles que l'érable à sucre, le hêtre, l'ostryer, le frêne, le ce
risier tardif, l'épinette, le pin blanc, le sapin, la pruche, le 
cèdre, le tilleul, l'orme, le chêne, etc. Trente-cinq pourcent 
(35%) de la superficie du bassin est encore sous couvert forestier. 
Le reste du territoire a été défriché. Toutefois, environ 15% des 
terres défrichées ont été abandonnées à cause de leur non rentabili
té. Quelques-unes se sont régénérées mais la plupart sont restées 
improductrives. 

Les basses-terres, constituées en majeure partie de bons sols 
argileux, ont donc été déboisées à 90% pour les besoins de l'agri
culture. Les quelques étendues boisées qui persistent se rencon
trent sur les dépôts de till morainique et comprennent des espèces 
telles que l'érable, le bouleau et le hêtre. On en rencontre éga
lement sur les étendues de sables déposées par la mer Champlain et 
surmontant les dépôts argileux de la région; leur végétation com
prend le bouleau, le cèdre, le pin blanc, le sapin, l'épinette noi
re, le mélèze, l'aulne, etc. Les parties déboisées de ces terres 
sableuses sont parfois utilisées pour la grande culture et le pacage. 
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La végétation arborescente naturelle de la plaine argileuse, 
aujourd1hui déboisée, était composée d1érable rouge, de chêne, de 
frêne et d1ormes. Certaines étendues argileuses étaient colonisées 
principalement par le pin rouge (ex.: argile Sainte-Rosalie, comté 
de Bagot). De nos jours, seuls quelques ormes ont résisté au défri
chement et peuvent être aperçus dans la plaine argileuse. 

Les terres argileuses ont une très grande valeur agricole bien 
que leur topographie plane occasionne certains problèmes de draina
ge. La majeure partie d1entre elles convient très bien à la grande 
culture, à la bettèrave à sucre, aux légumineuses (trèfle et luzer
ne), au mafs fourrager, au lin et au mil. 

Les terres argileuses situées sur les berges de la rivière 
Yamaska et de ses affluents sont toutefois sujettes aux méfaits de 
llérosion. Ces berges sont déboisées et leurs pentes abruptes d1ar
gile sont facilement érodables. Pour prévenir les dommages de llé
rosion, on considère que les pentes en bordure des cours d1eau de
vraient être laissées en herbage ou reboisées par des espèces telles 
que ,Iaul ne , le saule, le peuplier, le cèdre ou le mélèze. 

Mentionnons aussi que les développements urbains et industriels 
du bassin se sont implantés la plupart du temps sur les bonnes terres 
agricoles des basses-terres. On remarque des concentrations de popu
lation le long des cours d1eau principaux; ceux-ci ont favorisé les 
développements urbains et industriels à cause des avantages liés aux 
ressources hydriques: source d1énergie, alimentation en eau et voie 
de communication. 

Pour conclure, ajoutons que le bassin est constitué par des for
mations naturelles différentes se traduisant par des activités humai
nes différentes. La plaine est utilisée de façon intensive par llhom
me (agriculture, habitat) tandis que la zone montagneuse est exploi
tée de façon extensive notamment à des fins récréatives. 
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INTRODUCTION 

Le but de ce chapitre est d'exposer les connaissances actuelles 
concernant la qualité physico-chimique de l leau dans les différentes 
phases du cycle hydrologique en relation avec le milieu naturel et 
d'expliquer les processus par lesquels l leau acquiert ses caractères 
physico-chimiques observés. Ces connaissances s'avèrent essentielles 
pour quiconque désire prédire les variations spatio-temporelles de ces 
caractères dans le système hydrologique naturel ou modifié par les ac
tivités humaines. 

L'étude simultanée du cycle hydrologique et des caractères ohy
sico-chimique de l'eau permet d'établir les bilans des apports aux 
océans dans le cycle des éléments chimiques; toutefois, pour des fins 
pratiques, les bilans hydriques et physico-chimiques ne seront établis 
qu'à l 'échelle du bassin versant. Les processus de l 'érosion jouent 
un rôle primordial dans la caractérisation de la qualité naturelle de 
l'eau, cette dernière étant le principal agent d'altération des maté
riaux et de loin le facteur de transport le plus important des produits 
de l'érosion. 

Avant d'étudier les caractéristiques essentielles de la qualité 
des eaux atmosphériques, des eaux souterraines et des eaux de surface, 
nous ferons un bref rappel de notions concernant les éléments du cycle 
de l'eau, les zones de stockage du bassin versant et le bilan hydrique. 
De plus, nous rappellerons les principes essentiels de la chimie des so
lutions aqueuses pour comprendre les processus d'érosion chimique des ma
tériaux et l'équilibre entre l leau et son environnement. Dans l'ootique 
d'une méthode d'acquisition des données de la qualité des eaux en vue de 
la connaissance, de la caractérisation et du contrôle de la ressource 
ainsi que de l 'utilisation du territoire, nous insisterons particulière
ment sur les différents facteurs responsables de la variabilité spatio
temporelle des caractères physico-chimique de l'eau. 
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3.1 ZONES DE STOCKAGE 

Avant de procéder à l 'étude de l 'évolution de la qualité de l'eau 
dans le cycle hydrologique, il est essentiel de considérer, du moins 
schématiquement, le système pluie-écoulement d'un bassin versant. 

Le seul dispositif capable à ce jour de reproduire exactement l'é
coulement causé par une pluie est le bassin versant lui-même. Dans les 
différentes études hydrologiques, on tente généralement de simuler l'ef
fet du bassin versant en le décomposant en différentes zones de stocka
ges. On reconnaît généralement quatre zones principales: 

stockage dans le réseau hydrographique (lacs et cours d'eau); 
stockage de surface; 
stockage dans la zone d'évapotranspiration du sol; 
stockage dans les nappes d'eaux souterraines. 

La décomposition théorique du bassin versant en différentes zones 
de stockages met en relief son influence sur la répartition de l'écou
lement dans le temps et dans l'espace. Chaque zone se caractérise par 
une capacité de stockage spécifique ainsi que par une alimentation 
(recharge) et par une vidange contrôlées par les facteurs du climat et 
de la végétation ainsi que par les caractères physiques des sols. 

Il est difficile d'expliciter les lois régissant l 'alimentation et 
la vidange de ces zones ainsi que 1 1 interrelation existant entre elles 
en raison de la grande complexité et de l 1 hétérogénéité des caractéris
tiques physiques de ces différentes zones. Les principaux processus 
physiques en cause sont: l 1 interception, l'évapotranspiration, l'in
filtration, le drainage des nappes et le ruissellement. Bien que ces 
phénomènes puissent être mesurés pour une parcelle de terrain, leur 
variabilité d'un point à 1 lautre du bassin nécessite 1 lusage de métho

des semi-empiriques pour déterminer d'une façon quantitative leurs ca

ractéristiques essentielles moyennes à 1 'échelle du bassin versant. 
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La Figure 3.1.1 indique les différents éléments du cycle de 11 eau 
ainsi que les zones de stockage et d ' écou1ement du bassin versant. Il 
apparaît sur ce schéma que 1 'alimentation des cours d'eau s'effectue 
par quatre voies différentes: les pluies sur les surfaces d'eau libre, 
le ruissellement de surface, 11 écou1ement hypodermique et 11 écoulement 
souterrain. 

En régime dit non influencé, les cours d'eau sont uniquement ali
mentés par les réserves d'eau souterraines; la décroissance des débits 
à 1 1 exutoire est donc fonction du tarissement des nappes. En régime dit 
influencé, la proportion des apports des différents types d'écoulement 
varie considérablement dans le temps et l'espace. 

Dans un système aussi complexe, on imagine aisément que la qualité 
physico-chimique de l leau de pluie sera modifiée de multiples manières 
en fonction des différents trajets parcourus avant d'atteindre le cours 
d'eau. 

3.1.1 Stockage de surface 

Ce type de stockage comprend l 1 interception par le couvert vé
gétal et l leau captée dans les dépressions du terrain. La portion 
de la précipitation qui alimente ce type de réserve ne participe ni 
à 1 'infi1tration ni au ruissellement; clest donc une perte quasi
totale à 1lécou1ement. En effet, 1 leau retenue par la végétation 
et dans les dépressions du sol sera éventuellement évaporée alors 
qulune infime partie de l leau retenue dans les dépressions s'infil

trera dans le sol. 

Les principaux facteurs influencant la capacité dl interception 
du couvert végétal sont le type, la densité, l 'âge de ce dernier 
ainsi que les conditions climatiques et physiographiques ambiantes. 



Fig.3.1.1. CYCLE DE l'EAU. ( Zones d'écoulement et de stockage. ) 
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Plusieurs résultats expérimentaux sur l'interception ont été ac
cumulés par de nombreux chercheurs. Il est cependant difficile 
d'appliquer ces résultats à l'ensemble d'un bassin en raison de 
la grande variété des techniques utilisées. L'interception par 
le couvert végétal est expérimentalement déterminée en mesurant 
la précipitation totale en l'absence de végétation et en sous
trayant l'écoulement le long des troncs d'arbres et à travers les 
interstices du couvert végétal. Linsley, Kohler et Paulhus (1958) 
estiment la capacité d'interception d'une forêt bien développée à 

0.03 - 0.06 pouces. Helvey et Patric (1965) estiment que les 
pertes annuelles dQes à l'interception d'une forêt de bois dur de 
l'est des Etats-Unis équivalent approximativement à 13% de la pré
cipitation totale annuelle. Ce chiffre n'inclut pas l'intercep
tion de la pluie par la litière du sous-bois. Ce dernier facteur 
est inadéquatement estimé de 2 à 5% de la pluie annuelle totale. 

Plusieurs auteurs croient que les pertes infligées au ruissel
lement par l'interception ont peu d'importance, du moins sur une 
base saisonnière ou annuelle. Cette affirmation est basée sur 1 'hy
pothèse que l'évaporation de l'eau interceptée est compensée par 
une réduction de la décroissance de 1 'humidité du sol. Thorud (1967) 
a déterminé expérimentalement que l'application d'eau sur le feuil
lage des végétaux réduit le taux de transpiration des pins Ponderosa 
mais cette réduction ne représente qu'en moyenne 9% de la quantité 
d'eau appliquée. On arrive à des résultats semblables pour le chê
ne, le saule et le tremble chez lesquels la réduction de la transpi
ration varie de 12 à 26%. Les chiffres ci-hauts sont mentionnés 
pour donner une idée de l'importance de l'interception des végétaux 
dans la détermination du taux de rendement d'un bassin forestier. 

Le volume d'eau stocké dans les dépressions du terrain repré
sente une valeur qu'il est impossible de déterminer quantitative
ment. On croit généralement que ce volume peut être considérable 
et avoir une influence sur la répartition de l'écoulement. Le 
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stockage dans les dépressions est ordinairement inclus avec l'in
terception du couvert végétal et le tout est considéré comme des 
pertes initiales au ruissellement de surface. 

Dans certains modèles hydrologiques, on tient compte indirec
tement du sotckage de surface par l'emploi de la notion de "pluie 
nette", c'est-à-dire la pluie disponible pour alimenter l'infil
tration et le ruissellement de surface. Une autre méthode consis
te à combiner le stockage sur les surfaces avec l 'écoulement dans 
les fissures et les chenaux du sol ainsi qu1avec l'infiltration 
dans les premiers pouces du sol pour former une seule zone supé
rieure de stockage ("upper zone storaqe"). 

Une fois la capacité de stockage de surface satisfaite, l'excé
dent de pluie pourra suivre différentes voies: ruisseller en sur
face pour alimenter le réseau hydrographique ou s'infiltrer dans 
le sol pour recharger la zone d'évapotranspiration et la zone des 
nappes souterraines. La capacité d'infiltration des sols sera le 
facteur primordial à considérer dans la détermination quantitative 
du volume d'eau ruisselé et infiltré. La quantité d'eau en stocka
ge sur les surfaces sera ultimement évaporée. 

3.1.2 Stockage dans la zone d'évapotranspiration du sol 

A) Capacité maximum de stockage 

La tranche supérieure limitée au sommet par la surface du sol 
minéral et à la base par la zone de racine principale est appelée 
zone d'évapotranspiration du sol (" so i1 water zone"). La quantité 
d'eau retenue dans cette zone par les forces de cohésion et d'adhé
sion varie sous l 1 influence de l'infiltration et de 1 l évapotranspi
ration. La limite supérieure de stockage permanent dans cette zone, 
sous des conditions de bon drainage, est appelée "capacité au champ". 
Ce degré d'humidité du sol est défini comme étant la quantité d'eau 
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retenue dans le sol après que l'excès d'eau gravitationnel se soit 
écoulé. Sous l'effet de la transpiration des plantes, le taux d'hu
midité du sol peut être abaissé jusqu'à une limite inférieure appe
lée "coefficient de flétrissement". Le volume d'eau disponible aux 
plantes et à l'évapotranspiration est donc la différence entre le 
taux d'humidité à la capacité au champ et le coefficient de flétris
sement. 

La limite supérieure de stockage de cette zone varie principa
lement avec la texture du sol, les sols très fins ayant une capaci
té de stockage beaucoup plus grande que les sols à texture grossiè
re. D'autres facteurs, tels que le pourcentage de matières organi
ques, la nature du sol et les dimensions qéométriques ont également 
une influence considérable sur la capacité de stockage du sol. L'é
paisseur de cette zone dépend du climat, du type de couverture végé
tale et de la position de la nappe aquifère et du roc. 

B) Recharge 

La zone d'évapotranspiration est alimentée par la portion de 
la pluie qui s'y infiltre. Le taux de recharge de cette zone est 
donc contrôlé par le taux d'infiltration, c'est-à-dire la vitesse 
d'entrée de l'eau dans le sol. Il existe un taux maximum à laquelle 
l'eau pénètre dans le sol en un point dans des conditions d'humidi
té données; ce taux est appelé "capacité d'infiltration fp". La 
capacité d'infiltration varie au cours d'une averse, étant maximale 
au début d'une pluie et décroissante exponentiellement vers une va
leur limite f lorsque le profil du sol devient saturé. Horton c 
(1933) exprima la variation de fp en fonction du temps écoulé depuis 
le début de l'averse, par la forme mathématique suivante: 

f = f + (f - f )e-kt 
p c 0 c 

(3.1.1) 



180 -

où k = constante positive 
t = temps en heures 

fo = capacité d'infiltration au début de l laverse en pouces 
par heure. 

L'intégration de cette formule donne le volume d'eau infiltrée 
durant le cours de l'averse en un point donné. 

La courbe de la capacité d'infiltration varie suivant la tex
ture et la structure du sol, son humidité avant l'averse, sa teneur 
en matières organiques, le couvert végétal et la saison. La capaci
té d'infiltration peut donc varier considérablement d'un endroit à 

l lautre et dans le temps selon la saison. L'équation de Horton est 
valide lorsque la pluie nette excède la capacité d'infiltration et 
lorsque le sol est initialement sec. Cette équation ne tient oas 
compte de la variation d'humidité du sol. Betson (1964) modifia 
1 'équation de Horton en y incorporant une fonction de 1 'humidité du 
sol de façon à indiquer le point de départ de 1 léquation, soit la 
limite inférieure d'intégration: 

D + f(sm){ 
}fc + (fo - fc)e-kTdT 

L = f(sm) 

où f(sm) - mS + gS2 

L 

f(sm) 
m et g 
S 

D 

= infiltration totale en pouces 
= fonction d'humidité du sol 
= coefficients 
= index d'humidité du sol variant de 0 à 1 
= durée de l 1 averse 

(3.1.2) 

Cette équation fut encore modifiée pour tenir compte des per
tes initiales dues à 1 1 interception de la quantité totale de pluie 
et de la portion du bassin contribuant à 1 'écoulement de telle sor
te que les formes plus raffinées de l 'équation représente la capaci-
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té d'infiltration moyenne de cette portion du bassin ou encore la 
capacité d'infiltration apparente du bassin. 

D'autres méthodes pour déterminer l'infiltration de masse à 

l'échelle du bassin tiennent compte du fait que la capacité d'in
filtration varie d'un point à l'autre du bassin. La courbe hypo
thétique de distribution des capacités est représentée par plusieurs 
valeurs moyennes ("multi-capacity accounting" de Kohler et Ri
chards, 1962) ou encore par une relation linéaire entre la capaci
té d'infiltration et le pourcentage de superficie du bassin ayant 
une capacité d'infiltration spécifiée (Crawford et Linsley, 1962). 
Plusieurs autres méthodes sont égalements utilisées pour déterminer 
l'infiltration de masse d'un bassin en utilisant les courbes cumulées 
de pluie nette et de ruissellement de surface. 

Une partie seulement de l'infiltration totale est utilisée 
pour combler le déficit d'humidité du sol. Simultanément avec la 
recharge de la zone d'évapotranspiration, il peut y avoir recharge 
des nappes souterraines par l'entremise des pores et des fissures 
non-capillaires ainsi qu'un écoulement latéral "écoulement hypoder
mique" à l'interface de couches de sol de perméabilités différentes. 
Aucune loi n'existe à ce jour pour nous permettre de subdiviser quan
titativement l'infiltration totale dans les différentes voies de 
circulation que peut emprunter l'eau infiltrée à l'échelle d'un bas
sin versant. On a recours à certaines hypothèses simples pour es
sayer de résoudre ce problème. Penman (1948) et Thornthwaite (1948) 
ont été les premiers à adopter 1 'hypothèse qu'aucun ruissellement 
et aucune recharge aux nappes souterraines ne peuvent se produire 
avant que le déficit d'humidité du sol ne soit comblé. Bien que cet
te restriction ne corresponde pas aux phénomènes physiques naturels, 
cette façon de prOCéder permet de maintenir un bilan de 1 'humidité 
du sol très satisfaisant. Cependant, l'utilisation de cette hypothè
se pour la détermination de l'écoulement en période de crue ne donne 



182 -

pas de bons résultats. Une des causes de ceci réside dans le 
fait que cette méthode ne tient pas compte de la portion d'eau in
filtrée qui participe à l'écoulement hypodermique. Ce dernier a 
un temps de réponse intermédiaire entre le ruissellement de surfa
ce et l'écoulement souterrain; le pourcentage d'écoulement hypo
dermique par rapport à l'écoulement total affecte ainsi la forme 
de 1 'hydrogramme. Crawford et Linsley (1962) ont développé une 
procédure permettant d'évaluer le volume de recharge des trois élé
ments mentionnés précédemment en utilisant les données historiques 
de pluie-débit du bassin. Les paramètres-clés de cette méthode 
sont uniquement fonction du rapport entre le volume actuel d'eau 
stocké dans la zone d'évapotranspiration du sol et le volume maxi
mal de stockage de cette zone. Il est à remarquer que c'est une 
des premières études qui a tenu compte de l'écoulement hypodermique 
pour reproduire le débit des cours d'eau. 

C) Vidange 

Le degré d'humidité du sol décroît progressivement sous l'in
fluence de l'évaporation et de la transpiration des végétaux. Ces 
deux éléments, qui représentent la somme de toutes les pertes par 
transformation de l'eau en vapeur, quelque soit le facteur mis en 
jeu, sont réunis en un seul: 
est essentiellement fonction 
végétal et de l'alimentation 

l'évapotranspiration. Ce phénomène 
des facteurs climatiques, du couvert 
en eau, donc du degré d'humidité du 

sol, laquelle limite parfois son action. L'évapotranspiration réel
le, qui apparaît dans les conditions naturelles d'humidité du sol, 
lui est étroitement liée. C'est pourquoi, on a introduit la notion 
d'évapotranspiration potentielle, valeur qui représente la quantité 
d'eau qui serait évaporée et transpirée si les réserves en eau é
taient suffisantes pour satisfaire le pouvoir évaporant de l'atmos

phère. 
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Au fur et à mesure que le sol se dessèche, l 'humidité devient 
plus difficilement accessible et le taux de mouvement vers la zone 
de racine décroît, ce qui réduit ainsi le taux d'évapotranspiration. 
Plusieurs chercheurs ont précisé que l 'évapotranspiration réelle dé
croît linéairement avec le degré d'humidité dans la zone des racines; 
cependant, cette relation linéaire n'est valide qu'à l'intérieur de 
certaines limites. 

Le taux d'évapotranspiration réel est parfois déterminé en sé
parant le sol en deux zones. Le dessèchement du sol dans la zone 
supérieure se produit au taux potentiel alors que, dans la zone in
férieure, les pertes ont lieu à un taux décroissant proportionnel 
au taux potentiel. Il est donc nécessaire de connaître l'état d'hu
midité du sol pour déterminer l'évapotranspiration réelle. Le degré 
d'humidité du sol peut être mesuré directement ou obtenu en mainte
nant un bilan. Il est à remarquer qu'à l'instar de l'infiltration, 
l 'humidité peut varier considérablement d'un point à l'autre du bas
sin; ceci dépend principalement des types de sols et de leurs pro
fils. Certains auteurs emploient donc les mêmes concepts pour déter
miner 1 'humidité moyenne pour l'ensemble d'un bassin que ceux utili
sés pour l'infiltration de masse. 

0) Zone de rétention 

La zone de rétention du sol ne semble pas exercer une grande 
influence sur le bilan hydrologique. Cette zone est le domaine ex
clusif des eaux suspendues; elle ne présente aucun lien hydraulique 
avec les couches inférieures. Cette zone sert à véhiculer l'excès 
d'eau gravitationnelle de la zone d'évapo-transpiration vers la zone 
de saturation permanente. L'épaisseur de cette zone varie considé
rablement et peut même devenir insuffisante dans les cas où il y a 
existence de nappes aquifères peu profondes. 
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3.1. 3 Stockage dans la zone de saturation 

Dans la zone de saturation, les pores et les fissures des 
formations rocheuses et des dépôts meubles sont entièrement sa
turées d'eau. On appelle "aquifère" une formation (ou un grou
pe de formations) saturée qui laisse circuler facilement l'eau. 
Notons que les calcaires, les dolomies, les grès mal cimentés et 
les sables et graviers peuvent être de bons aquifères tandis que 
les roches cristallines et métamorphiques sont en qénéral de pau
vres aquifères. Les argiles sont très poreuses mais, à cause de 
la petitesse des pores, elles sont relativement imperméables. 

Suivant la présence ou l'absence d'une surface phréatique, 
on a un aquifère à nappe libre ou à nappe captive. La limite su
périeure d'un aquifère à nappe libre est une surface d'équilibre 
dont la pression en tout point est égale à la pression atmosphé
rique tandis que celle d'une nappe captive est soumise à des pres
sions plus élevées à cause des formations supérieures imperméables. 

La plupart des aquifères sont d'assez grande étendue et équi
valent à des réservoirs d'emmagasinement d'eau souterraine. Une 
particule d'eau qui pénètre dans ce réservoir naturel en ressort 
sous l'action de la force de gravité. Le volume d'eau annuel qui 
entre ou qui sort du réservoir ne représente qu'une petite frac
tion seulement de la capacité totale de stockage. Il est donc uti
le de classer les réserves d'eaux souterraines en quatre grandes 
catégories (Castany, 1963), déterminées essentiellement par le 

rythme des précipitations: 

les réserves régulatrices; 
1 es réserves géologiques; 

les réserves naturelles; 
les réserves d'exploitation. 
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Les réserves régulatrices représentent la quantité d'eau li
bre emmagasinée par l'aquifère au cours d'une recharge importante 
par alimentation naturelle. Elles subissent donc l'effet du ryth
me saisonnier ou interrannuel des précipitations. Les réserves ré
gulatrices sont en rapport étroit avec l'amplitude des fluctuations 
de la surface piézométrique. 

Les réserves géologiques ou profondes sont en relation avec 
le cycle pluriannuel des précipitations. Bien qu'alimentées moins 
souvent que les réserves régulatrices, elles sont plus considéra
bles et permettent une exploitation régularisée sur des périodes 
de plusieurs années. 

Les réserves naturelles sont constituées de la totalité de 
l'eau libre contenue dans une nappe aquifère. Elles sont donc éga
les à la somme des réserves géologiques et régulatrices. 

La totalité des réserves naturelles ne peut être exploitée 
pour des raisons techniques et de sécurité. La réserve d'exploi
tation est donc constituée de la quantité d'eau libre pouvant être 
obtenue de l'aquifère compte tenu des limitations imposées plus 
haut. Elle est déterminée par les réserves régulatrices et une 
partie des réserves géologiques. 

A) Capacité de stockage 

La détermination directe des réserves naturelles d'un aquifè
re requiert des travaux de forage extensifs et des essais de débits 
de manière à préciser les dimensions de 1 'horizon aquifère, le coef
ficient d'emmagasinement, le coefficient de perméabilité, la trans
missivité et le rayon d'action fictif. La capacité de stockage dé-
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pend donc de la nature des formations géologiques du bassin. 
La propriété la plus importante du roc est la porosité car 
elle affecte la capacité de stockage, le taux de recharge et le 
taux de vidange d'un aquifère. Elle est donc une mesure directe 
de la capacité de stockage de la nappe aquifère. Cependant, une 
partie seulement de cette eau peut être drainée ou pompée alors 
que les forces intermoléculaires et de tension superficielles re
tiennent une portion de l'eau. Le volume d'eau ainsi drainé cor
respond donc à la porosité efficace ou débit spécifique. Les va
leurs de la porosité efficace dépendent de la grosseur des grains, 
de la forme et de la distribution des pores ainsi que de la compac
tion du matériau lui-même. 

B) Alimentation 

La précipitation est la principale source d'alimentation des 
horizons aquifères. Une partie seulement de l'eau infiltrée at
teint les nappes d'eau souterraines. Comme il a déjà été mention
né, la détermination quantitative de la recharge à partir de modè
les mathématiques est basée uniquement sur des règles empiriques 
guidées par le jugement de l 1 hydrologue. En général, les paramètres 
ainsi déterminés nlont pas de signification physique, d'où l'impos
sibilité d'obtenir ces paramètres par observation sur le terrain. 

L'alimentation et la vidange des nappes souterraines peuvent 
être estimées à partir de l 'observation des fluctuations de niveau 
de la nappe phréatique par détermination des caractéristiques hy
dro1ogiques de l'aquifère à l laide d'essais de débits. Cependant, 
cette méthode est difficile d'application et coûteuse lorsque~le 
bassin est constitué de plusieurs aquifères. 

Les lysimètres fournissent une autre méthode de déterminer 
l 1 infiltration efficace. Toutefois, ces mesures renferment des 
erreurs dont la principale est la suivantes: absence de ruissel-
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lement de surface et hypodermique, ce qui occasionne une suréva
luation de l'infiltration efficace. Les résultats obtenus ne 
sont donc représentatifs que d'une parcelle de terrain; lorsque 
ces données sont généralisées à l'échelle du bassin, les varia
tions des facteurs climatiques, de la texture et de la structure 
du sol introduisent des erreurs très importantes. Sur un bassin 
complexe, plusieurs lysimètres sont requis pour obtenir un bon é
chantillonnage des différentes conditions du sol, d'où le coat 
élevé de cette méthode, ce qui limite son application à grande 
échelle. 

C) Vidange des nappes aquifères 

Deux processus principaux sont considérés dans la vidange 
des nappes aquifères: l'écoulement des eaux souterraines vers les 
ouvrages de captures (réseaux hydrographiques, puits, canaux d'ir
rigation) sous l'influence des gradients de pression et la vidange 
des nappes par l'action de l'évapotranspiration. Pour étudier la 
relation entre la recharge et la vidange des nappes souterraines, 
c'est-à-dire déterminer la fonction de transfert des réservoirs sou
terrains, Dooge (1960) trouve utile de distinguer les aquifères 
en fonction de leurs différents types de recharges et de vidanges. 
Il différencie quatre types de nappes: (1) les nappes profondes, 
(2) les nappes peu profondes (liens hydrauliques avec les cours 
d'eau), (3) les nappes peu profondes (absence de liens hydrauli
ques), (4) les nappes mixtes. 

Dans le cas des nappes peu profondes, il y a recharge directe 
des nappes par précipitation et vidange par évapotranspiration. 
Par contre, les nappes profondes sont alimentées lorsque le degré 
d'humidité de la zone d'évapotranspiration est supérieur à la ca
pacité au champ. De plus, l'extraction par évapotranspiration est 
impossible. Les nappes peu profondes sont subdivisées suivant qu'il 
y a écoulement ou non entre les nappes et la rivière. La recharge 
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par 1 1 entremi se de la rivière est possible lorsque le niveau d'eau 
de cette dernière devient supérieur à celui prévalant dans sa nappe 
alluviale. Les nappes mixtes sont celles qui réagissent comme nap
pe profonde ou peu profonde suivant les fluctuations du niveau pié
zométrique. 

Une telle classification est arbitraire et requiert une recon
naissance hydrogéologique du bassin assez poussée. Cependant, elle 
forme une base objective pour formuler un modèle mathématique des 
nappes aquifères dans le cadre de modèles pluie-écoulement. 

Le stockage est l 1 effet essentiel des nappes sur les débits 
d'apport puisque, en pratique, les vitesses d'écoulement d'eaux sou
terraines sont très faibles et les effets de translation peuvent à 

toutes fins pratiques être négligés. Les différents types de nap
pes sont donc considérés comme des réservoirs souterrains et il est 
ainsi possible de concevoir un bassin de drainage dont le sous-sol 
est constitué d'un ou de plusieurs réservoirs en parallèles ou en 
séries. 

Dans le but d'estimer les débits sortants des aquifères, Dooge 
(1960) décrit une méthode intéressante de cheminement à travers un 
réservoir linéaire. La recharge des nappes est reliée au débit sor
tant par la relation suivante: 

Qn = CoRn - C1Rn_l - C2Qn-l (3.1.3) 

où Co' Cl' C2 coefficients de cheminement 

Qn' Qn-l taux de vidange des nappes lors de la période 
courante et précédente 

Rn' Rn-l le taux de recharge des nappes lors de la pé-
rîode courante et précédente. 
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Les réservoirs linéaires ont la propriété suivante: 

S = K q s (3.1.4) 

S = volume d'accumulation au-dessus du niveau de débit nul 
K = coefficient de délai s 
q = débit sortant de l'aquifère 

Ayers (1962) présenta une discussion fort complète de cette 
méthode. En 1963, il l'appliqua au bassin de la South Branch Thames 
River et obtint des résultats très satisfaisants. 

3.1.4 Bilan hydrique 

L'équation du bilan hydrique s'obtient par l'application du 
principe de conservation de l'eau. Le bilan peut s'effectuer à 

l'échelle du bassin versant, de la parcelle de terrain (case lysi
métrique, évapotranspirométrie) ou d'une colonne verticale de ter
rain s'étendant entre la surface du sol et la surface piézométrique 
(Saint-Martin, 1973). 

A l'échelle du bassin versant, l'équation du bilan peut s'ex
primer sous la forme suivante: 

où 

P = ETR + R + l + G ± ~RH --------- ± ~RS ± ~RZE ± ~RZR ± ~RRN 

P = 

ETR = 

R = 

l = 

G = 
~R = 

Ecoulement 
total du 
cours d'eau 
(E) 

précipitation 
évapotranspiration 
ruissellement de surface 
écoulement hypodermique 
écoulement souterrain 
variation des réserves 

~ ..... _--v----' 
Zone d'aéra
tion 

Zone (3. 1 .5) 
Saturée 
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H = variation des réserves dans le réseau hydrographique 
S = variation des réserves dUes au stockage de surface 

ZE = variation des réserves dans la zone d'évapotranspiration 
ZR = variation des réserves dans la zone de rétention 
RN = variation des réserves dans la zone de saturation 

N.B.: Tous les termes sont exprimés en hauteur d'eau (L). 

En général, seuls la précipitation et 1 'écoulement total du 

cours d'eau sont mesurés. L'équation 3.1.5 ne peut être résolue 
qu1en choisissant un intervalle de temps tel que les variations 

de réserves dans les différentes zones de stockage du bassin soient 
nulles ou négligeables. Le bilan est généralement effectué sur une 
période d'un an 
transpiration. 
serves entre le 

et permet d'estimer les pertes annuelles par évapo

Toutes les erreurs provenant de la variation des ré
début et la fin de 1 'année sont donc reportées sur 

le terme ETR.qui comprend également 1 'évaporation provenant du stoc
kage de surface et du stockage dans le réseau hydrographique. Des 
mesures d'humidité du sol et des fluctuations de la surface piézo
métrique permettraient également d'estimer les variations de réser

ves dans les zones d'aération et de saturation. 

3.2 PROPRIETES PHYSICO-CHIMIQUES DE L'EAU 

3.2.1 Propriétés physiques de l'eau 

A) Molécule d'eau 

o 
C1est une molécule d'un rayon de 1.38 A; elle se compose d'un 

atome d'oxygène et de deux atomes d'hydrogène. Symboliquement, on 
la représente par H20. Sa structure est fonction des caractéristiques 

des atomes qui la composent. 
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L'atome d'oxygène a deux couches d'électrons successives. 
couche (1) est saturée avec deux électrons de spins opposés 
La dernière couche (2), composée de deux sous couches (25 et 2p), 
a six électrons et il lui en manque deux pour être saturée. On la 
représente ainsi: 

[il] 1++1 + 1 + 1 

2S2 2p4 

.. v 
, 

couche externe 

L'atome 
un électron 
électronique 

d'hydrogène possède sur son unique couche électronique 
(lSl). Il manque un électron pour saturer sa couche 

(1 S) . 

Pour parvenir à saturer leurs couches externes et ainsi devenir 
stables, les atomes H et 0 vont mettre leurs électrons externes en 
commun de manière à compléter les paires d'électrons. On aura ainsi: 

Lilltl+1 +[I] + rn 
Couche externe de H20 

... '-__ ---.y,. __ ---J, 

Couche externe de 1 '0 H H 

Il se forme ainsi les liaisons covalentes 0 --- H par mise en commun 
d'un doublet électronique (Fig. 3.2.1a). 

L'attraction électrostatique du noyau d'oxygène est suffisam
ment forte par rapport à celles de chacun des noyaux d'hydrogène 
pour délocaliser à son profit le nuage électronique. Pour un obser
vateur extérieur à la molécule, celle-ci apparaît comme un ensemble 
comportant un pôle négatif (site de l'oxygène) et deux pôles posi-: 
tifs (sites des hydrogènes). Ces deux pôles positifs par répulsion 
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& 
H 

Les :3 orbitales 2p de l'oxygène sont 

dirigées sur :3 axes orthonormés. 

Recouvrement des orbitales IS 

des hydrogènes par 2 orbita

les 2p de O. 

La répulsion coulombienne des 

sites des H transforme l'an

gle de 90 0 en 104 0 27' 

LES COUCHES ÉLECTRONIQUES IS2 a 2S2 DE L'OXYGÈNE NE SONT PAS REPRÉSENTÉES 

o Représentation spatiale de la molécule d'eau. 

H 
\ .. 

H- O:---H-O: 
HI •• 

® Liaison hydrogène _ CV 5tru cture de la glace 1 

, 
LA MOLECULE DI EAU 

Figure 3. 2. 1 . 
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électrique transforment l 'angle normal de 900 en un angle de 
1040 30 1 (Fig. 3.2.1a). 

B) Liaison hydrogène 

Dans le cas de deux molécules d'eau, cette liaison s'explique 
par les deux paires d'électrons libres de la couche externe (2) 
de l 1 oxygène. En effet, si nous rapprochons deux molécules d'eau, 
il va y avoir attraction entre un site positif (H) et le site né
gatif (0) de l lautre molécule. On va assister à la création d'une 
"pseudo-liaison" covalente entre H et 0 par l 1 intermédiaire d'un 
des deux doublets libres de l 1 oxygène (Fig. 3.2.lb). 

Ainsi une molécule d'eau peut être reliée à quatre autres mo
lécules d'eau, deux liaisons par son oxygène et deux liaisons par 
chacun de ses deux hydrogènes. La forme spatiale à quatre direc
tions dans l'espace, la plus stable étant le tétraèdre, correspond 
à celle de la structure de la glace~I ordinaire (Figure 3.2.1c). 

C) Gl ace 

Celle-ci est normalement caractérisée par l 'empilement tétraé
drique des molécules d'eau. Les liaisons hydrogènes qui relient les 
molécules entre elles laissent des cavités entre les molécules et 
donnent une symétrie hexagonale aux cristaux de glace ou de neige. 
Cet espacement da aux larges mailles de la glace lui donne une den
sité inférieure à celle de l leau à OOC. 

Il existe des formes cristallines de glace plus compactes que 
la glace l (ordinaire). Contrairement à la glace ordinaire, elles 
sont toutes plus denses que l'eau. Les travaux de Whalley (1966) 
en ont établi neuf différentes formes cristallines stables ou mé
tastables dans différentes conditions de pression et température. 
Les variations structurales de la glace sont liées aux propriétés 
particulières de la liaison hydrogène. 
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D) Vapeur d'eau 

La vapeur d'eau n1est pas un gaz parfait, à cause des inter
actions entre les molécules de la vapeur;. ceci se constate no
tamment quand les interactions de type dipolaire deviennent très 
importantes lorsqu'on réduit la distance moyenne entre les molé
cules (à pressions élevées ou à saturation de vapeur à des hautes 
températures) . 

Dans des conditions de température et de pression normales, 
la vapeur d'eau suit la loi des gaz réels de Van der Walls: 

p 

V 

T 

pression 
volume 
température 

E) Eau liquide 

(P + ~) 
V 

(V-b) = RT (3.2.1) 

a et b coefficients propres 
à H20 vap 

R 8.32 Joules/mole. oK 

La température de l leau liquide s'étend de OOC à 1000 C. Ces 
deux températures extrêmes de l leau liquide sont relativement éle
vées. En effet, si on les compare (Fig. 3.2.2) à celles des 
composés hydrogénés d'une même série (carbone, aZ9te, oxygène, 
halogènes), on constate que l leau devrait avoir par extrapolation 
une température de fusion de -90oC et une température d'ébullition 
de 750 C. De fait, si on compare les températures aux moments di
polaires propres à chaque molécule, on s'aperçoit que les trois 
molécules HF, H20, NH3 ont un caractère polaire très marqué. Les 

dipôles déterminent des associations relativement stables et, ain
si, des températures de changement de phase élevées; les tempéra-
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Figure 3.2.2. Température de changement de phase en fonction du poids moléculaire. 

M tEoC /.J. M tE oC /.J. M tEOC tFoC /.J. -M tEOC /.J. 

CH4 16 -161 0 NH3 17 -33 1.30 H20 18 100 0 1.87 HF 20 20 1.92 

SiH4 32 -112 0 PH3 34 -88 .5e H2S 34 ~62 -82 1.0 HCI 36.5 -85 1.08 

GeH4 77 -90 0 As:H: 78 -55 .15 H2Se 81 -42 -62 HBr 81 -67 0.78 

SnH4 123 -50 0 SbH3 125 -17 - H2Te 130 -2 -51 HI 128 -35 0.38 

Tableau 3.2.1 Représentation des poids moléculaires (M), moments dipolaires (~), 
des températures de fusion (TF) et d ' ébu11ition (TE) pour la série 
hydrogénée. 

CCF) CCV) 
/.J. cal/mole cal/ mole 

Eau 1436 9729 1.87 

H202 2520 10270 2.2 

Senzene 2375 8092 0 

S02 1769 5960 1.47 

HCN 2009 6027 2.98 

NH3 1352 5581 1.3 

Tableau 3.2.2 Chaleur de fusion (CF) et de vaporisation (CV) et moments dipolai· 
res (~) pour différentes substances. 
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tures de 11eau sont particulièrement élevées (Tableau 3.2.1). 

Chaleur de changement de phase et chaleur spécifique 

Tout comme les températures de fusion et d 'ébu11ition, les 
chaleurs de changement de phase de 11eau sont "anormalement é1e
vées" (Tableau 3.2.2). 

Par ailleurs, la chaleur spécifique de 11eau (lca1/q. degré), 
supérieure à celle de la glace (.5 ca1/g. degré), est également 
beaucoup plus élevée que celle d'autres substances telles que l'a
cide acétique (0.047) et le mercure (0.34). 

La chaleur spécifique de 11eau liquide présente une anomalie 
dans son évolution en fonction de la température: elle passe par 
un minimum vers 350C (Fig. 3.2.3). 

Elle joue un rôle prépondérant dans la régulation thermique 
du système terrestre. On cite par exemple qu1un courant marin de 
100 milles de large et de 0.25 milles de profondeur transporte à 

la vitesse d'un mille/heure entre deux zones à 200 C de différence 
1 'énergie calorifique équivalente à la combustion de 175 millions 
de tonnes de charbon; la production mondiale annuelle ne suffirait 
à ce rythme que pendant 12 heures. 

La constante diélectrique de l leau est due essentiellement à 

sa structure dipolaire. En règle générale, les constantes diélec
triques (€) élevées résultent de moments électriques (r) pro
noncés. 
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Exemp1 e 

Benzène à 250e E: = 2.274 r = a Debye 
Ammoniac à -50oe E: = 22.7 r = 1.44 Il 

Ethanol à 250 e E: = 24.3 r = 1. 70 Il 

Eau à 250e E: = 78.95 r = 1.85 Il 

HeN à 21 0e E: = 95 r = 2.7 Il 

La diminution de la constante diélectrique avec la fréquence 
du champ électrique appliqué au milieu de mesure est le signe d'in
teractions moléculaires fortes. Lorsque la fréquence croît, le mo
ment dipolaire de la molécule a tendance à s'orienter avec le champ 
électrique et a de plus en plus de mal à suivre les oscillations du 
champ. Il s'ensuit une diminution de la constante diélectrique et 
parallèlement un échauffement du liquide soumis au champ (Fig. 
3.2.4). 

Par ailleurs, on note que la glace a, près de son point de 
fusion, approximativement la même constante diélectrique que l'eau 
liquide. 

La constante diélectrique élevée de 11eau (E:) est responsa
ble de son grand pouvoir ionisant. L'effet diélectrique joue sur 
les forces électrostatiques entre les charges. Dans le cas d'ions 
de charges inverses (~+, ~-) séparées par une distance r, la force 
d'attraction slexerçant sur chaque ion s'exprime de la façon suivan
te: 

f(r) = 
e2 ~+ ~-

2 
E: r 

e = charge électronique 

(3.2.2) 

La force d'attraction entre deux ions de siqnes opposés diminue 
lorsqu Ion les introduit dans un milieu tel que 1 leau où E: est 

élevé. 
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Conduct i vité 

La conductance CL) est la capacité d'une substance à condui
re le courant électrique et la conductivité spécifique (Ksp) est 
définie comme étant l'inverse de la résistance mesurée entre les 
faces opposées d'un cube d'un centimètre de côté à une température 
donnée. 

L 1 et Ksp = L . A 
="R T 

(3.2.3) 

L = conductance en mho 
R = résistance en ohm 
A = surface de 1 cm2 

l -- longueur de l cm 
Ksp = conductivité spécifique en mho -1 . cm 

La conductance équivalente (L) est définie par la relation 
suivante: 

L = 1000 Ksp 
C 

Ksp = conductivité spécifique 
C = concentration en équivalent par litre 

(3.2.4) 

Pour une solution simple d'un seul ion, la conductivité Ksp 
est directement proportionnelle à sa concentration C pour une tem
pérature donnée et pour une concentration inférieure à 1000 ppm. 
(La conductivité augmentant de 2% par degré centigrade, on ramène 
toujours la mesure à une température de référence, 18°C ou plus 
généralement 25°C; ceci implique qu'on effectue une mesure de 
température pour chaque mesure de conductivité). La relation s'é
crit (Hem, 1970): 
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Ksp = a C 

Ksp = en micromhos cm- l à 250 C 

C = concentration en mg/l 

(3.2.5) 

Pour une solution multiple, si les proportions des ions sont 
toujours les mêmes, la relation entre la concentration globale S 

et la conductivité est linéaire: 

S = S Ksp (3.2.6) 

Un exemple est donné par Hem (1970) (Fig. 3.2.5 et 3.2.6) 

pour la rivière Gila dont les concentrations couvrent une gamme 
très étendue de 250 mg/l à 3250 mg/l. Le coefficient S est varia
ble suivant la composition chimique des rivières et, d'après Hem, 
va de 0.55 à 0.96. 

Propriétés spectroscopiques 

Dans le domaine du visible, l leau est transparente. Elle ab
sorbe une partie des radiations rouges, ce qui lui confère une cou
leur bleue; dans le domaine de l'ultraviolet, elle est très peu 
absorbante tandis que, dans celui de l 1 infrarouge, son spectre don
ne lieu à de larges bandes d'absorption. Notons que la glace réa
git de manière semblable avec ces trois types de radiations et que 
la vapeur sien différencie en présentant un spectre infrarouge moins 
compl exe. 

Les spectres Il Raman Il de diffusion de la lumière présentent 
aussi une ressemblance eau-glace et une différence avec la vapeur. 

On explique ces fréquences communes à l leau et à la glace par des 
oscillations autour de la position d'équilibre résultant des champs 
de force intermoléculaires significatifs d'un état structuré. 
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Densité 

Celle-ci présente l'anomalie la plus connue de l'eau (Fig. 
3.2.7). L'augmentation de dènsité de OoC à 4°C est contraire au 
comportement de la majorité des substances qui se dilatent par 
chauffage. L'augmentation de la densité du liquide, quoique fai
ble, joue un rôle primordial dans la nature: elle maintient les 
eaux de fonds à 4°C. 

Vi scosité 

La viscosité de l'eau pure à 20°C est de 1,002 cp. Elle dé
croît avec la température. La viscosité présente une anomalie 
dans son comportement vis-à-vis de la pression (Fig. 3.2.8). Gé
néralement, il y a croissance de la viscosité avec la pression. 
Dans le cas de l'eau, la viscosité diminue avec une augmentation de 
la pression puis augmente en passant par un minimum pour des pres
sions plus élevées. 

A la température ordinaire, il semblerait que la pression con
trebalancerait dans un premier temps les contraintes intérieures 
au liquide par écrasement de son organisation moléculaire; ensuite, 
les contraintes externes croissant à nouveau, la viscosité augmente. 
Ce phénomène cesse pour des températures supérieures à 30°C-33°C 
(Kell,1971). 

Tension superficielle 

La tension superficielle de l'eau est de 72.75 dynes/cm à 20°C, 
ce qui correspond à une ascension capillaire de 14.89 cm dans un 
tube de 0.1 mm de diamètre; cette tension superficielle est élevée 
et décroît avec la température (à 100°C, 55.33 dynes/cm). 
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Dans les mécanismes d'érosion, la tension superficielle de 
l'eau a un rôle important. Elle permet l'infiltration de l'eau 
dans les roches, provoquant leur éclatement par le gel ou leur 
dissolution par hydratation. Elle est aussi responsable de la 
forme sphérique des gouttes de pluie et de leur cohésion et, ain
si, de la capacité érosive de la pluie. 

Compressibil ité 

En conditions normales, le coefficient de compressibilité est 
de 4.5 X 10-5 bar-l . On remarque l'importance de la compressibi
lité de l'eau au fait suivant: le niveau des mers serait 40 m 
plus haut si elle était incompressible, immergeant ainsi 5% du sol. 

Ce coefficient présente plusieurs anomalies dans sa variation 
avec la température. En effet, suivant qu'on considère le coeffi
cient isothermal, nous avons un minimum à 46.50 C tandis que, selon 
le coefficient isentropique, le minimum se situe à 640 C (Kell 1971). 

En relation avec ce coefficient, on note que le maximum de 
la vitesse de propagation des ondes sonores dans l'eau est à 740 C. 
En règle générale, cette vitesse diminue lorsque l'on fait croître 
la température. 

3.2.2 Structure de l'eau 

A) Eau pure 

On distingue grossièrement trois types de modèles: 

le modèle continu; 
les modèles intersticiels parmi lesquels ceux de Paulin~ (1957) 

et de Samoilov (1965); 
les modèles composés dont le modèle en "essaim" (cluster). 
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Le modèle continu propose une structure quasicristalline de 
l'eau à l limage de la glace. Chaque molécule d'eau est tétracoor
donnée par pont hydrogène et le degré moyen de distorsion de la 
liaison est le paramètre qui varie avec la température et la pression. 
Le passage entre les différentes espèces structurées (0-40C, 40C -
2000C, 2000C et plus) se ferait de manière continue, le liquide res
tant toujours homogène. 

Le modèle intersticiel de Samoilov (1965) prévoit que des 
molécules isolées peuvent être libérées par vibration ("shaken 100-
se") de leurs positions dans le réseau de la glace ordinaire 1. 
Ces molécules libérées prennent position dans les cavités du réseau. 
Elles sont alors "hydrophobisées" par le champ de haute symétrie 
créé par le réseau dans la cavité. La fraction des sites intersti
ciels occupés est fonction de la température et de la pression. 

D'autres modèles intersticiels ont été envisaqés. On a no
tamment imaginé des regroupements moléculaires d'eau comme dans la 
structure dodécahédrique pentagonale des gaz hydratés; au milieu 
des "cages" (Clathrates) ainsi formées, on retrouve une molécu

le d'eau hydrophobisée (Fig. 3.2.9). 

Le modèle en essaim (cluster model) prévoit que la forma
tion de liaisons hydrogènes dans le liquide est un phénomène "COO

pératif" qui donne lieu à des groupes de dimension variable et de 
durée de vie très courte (10-10s à 10-11 s) suffisante toutefois 
pour définir 1 1 existence d'un "essaim". Les molécules du liquide 
liées et non liées sont alors interchangeables dans la formation 
de ces groupes (Fig. 3.2.10). 

Les trois types de modèles sont encore largement controversés. 
Certa i.ns auteurs estiment même que les modè1 es intersticiel s et en 
"essaim" sont semblables en ce sens qu'il prévoit tous deux l'in-
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tervention de molécules libres. Différents arrangements ont été 
proposés pour améliorer chaque type. Mais, à 1 1 heure actuelle, 
aucun d'entre eux nlest vraiment satisfaisant. 

Néanmoins il semble qulun grand nombre de chercheurs préfèrent 
le modèle en "essaim" et ses dérivés comme étant le plus proche 
de la réalité tout en ne niant pas la valeur des autres types. 

Des essais de synthèse des travaux présentés jusqu'à présent 
à ce sujet ont été faits par Safford et Leung (1971) et par Frank 
(1972) ~ 

B) Eau comme solvant 

La dissolution d'une substance correspond à la destruction 
de sa cohésion qui est assurée par un ensemble de forces coulombien
nes ou électrostatiques. 

La dissolution d'un corps isole les molécules ou ions du 
corps dissocié au sein du solvant et les interactions qui se mani
festent alors entre le solvant et la substance dissoute slapparent
ent à de véritables réactions chimiques. Il s'agit d'une restruc
turation faisant intervenir l 'ensemble des molécules et ions du sol
vant et du soluté. 

Soluté électrolytique (ionique) 

Lorsqu'un ion est en solution aqueuse, son champ électrique 
interagit avec les molécules dipolaires de l'eau. Les molécules 
d'eau sont attirées et entourent l lion d'une ou plusieurs couches 
de sorte que la densité du liquide décroît en allant de l lion vers 
1 lextérieur. On appelle ce phénomène l'électrostriction. (Fig. 
3.2.11). 
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Les sels ont des solubilités différentes dans l'eau; cette 
solubilité s'exprime par la loi d'action de masse et, suivant les 
caractéristiques physico-chimiques (pH,~, T, p), la solubilisa
tion sera différente. 

On distingue deux types d'ions comme soluté dans l'eau. Les 
ions tels Li+, Mg++, Ca++, H+, F- sont appelés "formateurs de 

structure"; ils ne créent pas nécessairement une structure parti
culière dans l'eau mais offrent la capacité de servir de noyaux 
pour la formation d'essaims. Ces ions sont en général entourés d'un 
grand nombre de molécules d'eau formant plusieurs couches. (Fig. 
3.2.12). 

+ + - -Les ions tels K , Cs , Cl , N03, Br sont dénommés "briseurs 
de structure". Ils possèdent une seule couche d'hydratation stable; 
les molécules d'eau qui occupent une position voisine de la premiè
re couche d'hydratation ont une orientation spatiale instable. Cette 
instabilité inhibe la formation d'essaims. 

L'ion formateur de structure, ion de petite taille tels que 
Li+ et H+, s'introduirait dans les cavités structurales de l'eau 
et par électrostriction ressererait le réseau moléculaire d'eau au
tour de lui en distordant les liaisons. L'ion briseur de structure 
tel K+, ne pouvant pénétrer à cause de sa taille à l'intérieur de 
ces cavités, briserait le réseau liquide de l'eau. 

Soluté non-électrolytique 

On a d'abord envisagé à ce sujet la formation d'un "iceberg" 
entourant la molécule non polaire d'un "essaim" de molécules 
d'eau. La molécule non polaire est alors maintenue dans cet es
saim ("hydrophobie bounding") dont les liaisons hydrogène sont 

renforcées. 
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Dans le cas de la structure dodécahédrique pentagonale de 
Pauling (1959), le groupe apolaire est situé à 1 1 intérieur du 
dodécahèdre comme dans une cage. Sa présence tend à stabiliser 
l'eau et à renforcer son caractère cristallin. 

Vers les années 1968, la destruction des liaisons hydrogène 
autour de la molécule insérée est envisagée. 

En fait, la discussion est largement ouverte: la structure 
de l leau peut se contracter, le soluté peut prendre place dans une 
des cavités du réseau de l'eau, le soluté peut introduire des vides 
dans la structure de l'eau, ou encore il peut être comprimé par 
l'eau. 

D'autres chercheurs suggèrent que l'eau, grâce aux propriétés 
de ses liaisons hydrogène dans les trois dimensions, peut avoir 
une fonction intrinséque de stabilisation du vide, ce qui satis
fait plus ou moins la demande stéarique de ni importe quelle molé
cule de soluté. De ce fait, une molécule de soluté contrôlera et 
protègera les ensembles liés par liaisons hydrogène de son voisi
nage, remplaçant par son propre volume une ou plusieurs des cavités 
qui auraient autrement existé. 

C) Eau et interface 

Drost et Hansen (1971) postulent que la structure à 11 intérieur 
doit présenter une durée de vie notablement supérieure à celle de 
1 'entité structurale proposée pour l'eau pure. 

Dans ces conditions, il distingue deux types de surface: les 
surfaces polaires et les surfaces non-polaires. 
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Au voisinage d'une surface polaire, les molécules d'eau sont 
orientées par interactions dipolaires. Ensuite vient une zone in
termédiaire désordonnée et enfin la représentation de la structure 
de 1 leau pure. (Fig. 3.2.13a). 

Au voisinage d'une surface non polaire apparaissent des en
tités structurées telles les cages et les essaims, etc .. en équi
libre avec des molécules d'eau et des vides. Ensuite la zone in
termédiaire de transition désordonnée sépare le voisinage de la 
surface de la structure de l leau pure. (Fig. 3.2.13b). 

3.2.3 E1éments de thermodynamique 

L'approche thermodynamique des transformations physico-chimi
ques et des réactions chimiques nous permet de connaître d'une part 
si un processus particulier est possible (c'est-à-dire s'i1 peut se 
produire spontanément dans certaines conditions) et nous permet 
d'autre part de calculer la composition d'un système actif chimique 
à 1léqui1ibre. 

A) Système 

Un système thermodynamique est un volume dans lequel les trans
formations se développent. A la surface de ce volume s'effectuent 
les échanges énergétiques entre 1 1 extérieur et le système. On dis
tingue les systèmes isolés, fermés et ouverts. 

Le système est dit isolé lorsqu ' i1 n'échange ni énergie, ni 
matière avec le monde extérieur. 

Le système est dit fermé lorsqu ' i1 peut échanger de 11 énergie 
avec 1 1 extérieur sans transfert de matière. La notion de système 
fermé est particulièrement importante, car clest une des hypothèses 
les plus fréquemment faites lors de l 'utilisation des équations 

thermodynamiques. 
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Fig: 3'2'11 Représentation schématique 
de l' é lect rostriction. 

Fig :3·2'12 Représentation schématique d'un 
ion formateur de structures. 

\ 

Fig :3·2'13 Représentation schématique de la structure de l'eau pres d'une surface 
polaire(a) et non polaire(b). 
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Le système est ouvert lorsqu'il peut échanger avec l'extérieur 
de l'énergie et de la matière. 

On peut assimiler un système réactionnel dynamique à un sys

tème fermé si le rapport * (q: volume par unité de temps, V: vo
lume total considéré traversé par le flux q) est suffisamment grand 
par rapport au temps de la réaction. 

Ceci est particulièrement vrai pour les systèmes lents ou 
pour des volumes importants (océans, grands lacs, eaux souterrai
nes dans certains cas). Par contre, cette hypothèse se vérifie 
difficilement dans le cas des eaux courantes. 

B) Eq u il; bre 

Au point de vue cinétique, dans un système fermé, l'équilibre 
est une balance dynamique entre l'état de départ et l'état d'arrivée. 

Au point de vue thermodynamique, c'est un état de stabilité 
maximale vers lequel un système clos arrive par un processus irré
versible. 

A l'équilibre, dans un système fermé, la composition chimique 
d'un système ne peut plus évoluer. 

Un équilibre peut être stable ou métastable mais jamais ins
table; tout processus naturel tend vers un état d'équilibre, il n'en 
provient jamais. 

C) Transformation spontanée et transformation réversible 

On distingue trois types de transformations: 
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le processus naturel qui correspond à un état hors d'équili
bre et s'effectue sans l lapport d'énergie extérieure (ex: 
écoulement calorifique d'un état chaud vers un état froid, 
réactions chimiques ... ); 

le processus auquel il faut fournir de l 'énergie pour qu'il 
ait lieu (ex: électrolyse); 

le processus réversible dans lequel le système se transforme 
par une suite continue d'états d'équilibre. Il évolue par 
des déplacements d'équilibre infiniment petits. 

En fait, la transformation réversible nlest pas réalisable et 
on ne peut que 1 1 imaginer ou au moins essayer de sien rapprocher 
au plus près par des transformations d'états d'équilibre très pe
tites. 

D) Energie interne et premier principe 

Le premier principe est celui de la conservation de l'énergie 
dans un système isolé; l'énergie interne (U) est constante, clest
à-dire qu'il ne peut y avoir création d'énergie à 1 1 intérieur du 
système. La variation (dU) d'énergie interne du système fermé 
correspond à un échange d'énergie avec 1 'extérieur soit sous forme 
de chaleur 6Q soit sous forme de travail 6w, soient les deux: 

dU = 6Q + 6w (3.2.7) 

Par convention, on note de matière positive l 'énergie reçue par le 

système et l'énergie interne s'exprime en joules. 
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E) Entha1 pie 

L1enthalpie 
U et du produit PV 

(H) représente la somme de 11énergie interne 
(P : pression, V: volume): 

H = U + PV (3.2.8) 

L1entha1pie slexprime en joules. 

F) Entropie et deuxième principe 

La thermodynamique statistique précise la notion d1entropie 
(S). L1entropie reflète 1 lordre ou le désordre régnant dans un 
système: elle croît avec le désordre d1un système. On mesure 
1 lentropie en joules par degré Kelvin. 

Dans un système fermé, la variation d1entropie dS est la 
somme d1une composante dSe due aux échanges de chaleurs oQ en
tre le système et 1 1 extérieur à la température T (dSe = d Q/T) 
et une composante dS i due à la création d1entropie au sein du sys
tème: 

Il Y aura création d1entropie 

(3.2.9) 

(dS. > 0) au sein du système 
1 

si celui-ci contient des réactions spontanées et donc créatrices 
de désordre. Si le système ne subit que des réactions réversibles, 
il reste à tout instant en équilibre; le désordre n1est pas accru 
et la production d1entropie dS i sera nulle. 
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Dans le cas d'un système adiabatique (pas d'échange de cha
leur avec l'extérieur: 8Q = 0), la variation d'entropie du sys
tème dS est égale à dS i . 

Considérons un système adiabatique fermé, où une réaction 
physique ou chimique part d'un état a vers un état b et calculons-y 

la variation d'entropie totale: ~Stot = (Sb - Sa)· 

si ~Stot > 0, on va de a à b spontanément. 

Si ~Stot = 0, il y a équilibre entre a et b. 

Si ~Stot < 0, on va de b vers a spontanément. 

G) Enthalpie libre - Energie de Gibbs 

L'entropie dans le cas d'un système adiabatique fermé sert 
de critère d'irréversibilité. Les transformations les plus commu
nément étudiées, dont les réactions chimiques, sont essentiellement 
isothermes ou isobares. la fonction enthalpie libre G va nous ren
seigner dans ce cas. 

IG=H-TS (3.2.10) 

On démontre par calcul que la variation d'enthalpie libre dG équi
vaut à: 

dG = VdP - SdT - TdS. (3.2.11) , 
Dans des conditions de pression et de température constantes, on 
aura: 

dG = T dSi 
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Par l 1 intermédiaire de la variation d'entropie interne, la varia
tion d'enthalpie libre dG devient significative de la présence ou 
de 1 'absence d'irréversibilité au sein du système fermé (p, T 
constants). 

En reprenant l 'exemple précédent, dans des conditions P et T 
constantes, on a: 

Si ilG = Ga Gb < 0, 

Si ilG = Ga Gb = 0, 

Si ilG = Ga Gb > 0, 

On mesure l'enthalpie 

H) Potentiel chimique 

Le potentiel chimique 

la réaction a lieu de a vers b. 

il y a équilibre entre a et b. 

la réaction a lieu de b vers a. 

libre G en joules. 

(~.) d'un composant i appartenant au , 
système est défini par l 1 accroissement de l'énergie interne (U) 
du système thermodynamique suite à l 'addition réversible d'une mole 
du composant i au système dans des conditions constantes d'entropie 
(S), de température (T) et de composition. Le potentiel chimique 
est mesuré en joules par mole. 

Dans les conditions habituelles de température, pression et com
position constantes, le potentiel chimique (~i) du composant i du 
système correspond à 1 1 accroissement de 1 'énergie libre G du système 
thermodynamique produit par l'addition réversible d'une mole du com
posant i au système: 

1..1. - -, p, T et composition 
constantes (3.2.12) 
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Les propriétés du potentiel chimique 

Dans un système thermodynamique en équilibre le potentiel chi
mique du constituant i est le même pour toutes les phases dans les
quelles il est présent. 

Dans un système en équilibre chimique, à pression et tempéra
rure constantes, on peut décomposer 1 'énergie libre de Gibbs comme 
la somme algébrique des potentiels chimiques des constituants du 
système, chaque potentiel étant multiplié par le coefficient stoe
chiométrique correspondant dans la réaction chimique: 

Exemple: aA + bB ~ cC + dO 

(3.2.13) 

1) Idéalité - Activité - Force ionique 

Concept d ' idéa1ité 

Un mélange idéal est un mélange sans interaction d'aucune sor
te entre les molécules, atomes, ions ... C1est ainsi qu10n définit 
les gaz parfaits. 

Un état réel est un lieu d'interaction de type ionique ou mo
léculaire conduisant à l 1 hydratation ou à la formation de complexes. 
Dans le cas de faibles pressions et concentrations, on peut se réfé
rer au cas idéal; les gaz réels suivraient alors la loi des gaz 
parfaits (loi de Mariotte: PV = nRT). 

Pression (Symbole p) 

Dans le cas d'un mélange de gaz parfaits à la température T, 
G. étant 1 'entha1pie libre d'une mole de 1 'espèce i dans le mélan

l 
ge et Go étant l 'entha1pie libre d'une mole de 11espèce ; pure, on 
peut écrire: 
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~i = ~io + RT ln P (3.2.14) 

De ce résultat tiré de la thermodynamique statistique, on définit 
successivement par analogie la fugacité et l'activité. 

Fugacité (Symbole f) 

Dans le cas d'un mélange de gaz réels à la température T, 
l 'équation précédente devient: 

~i = ~io + RT ln (fi) (3.2.15) 

Activité (Symbole a) 

Dans le cas de phases condensées en mélange à la température 
T, la même équation devient: 

~i = ~io + RT ln (ai) (3.2.16) 

Dans le mélange, on a donc deux grandeurs pour déterminer 
l 'espèce i. D'une part, la concentration (ci) correspond à un 
dénombrement de l'espèce i; d'autre part l'activité (ai) re
présente la fraction de l 1 espèce i qui, dans le cas réel, est sus
ceptible d'une action chimique. 

Coefficient d'activité: (Symbole y) 

C1est le rapport de l'activité (a) sur la concentration 
(c) d'une même espèce. 

y = -%- (3.2.17) 

Dans le cas idéal c = a et y = l 
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Dans le cas réel et pour des solutions peu concentrées: 

a < C et y < 1. 

Force ionique (Symbole 1) 

La force ionique est définie par: 

1 
l n 

= -2- L 
i =1 

2 (C. ~.) 
1 1 

(3.2.18) 

Ci représente la molalité et ~i la charge de l lion i. La som
mation porte sur tous les ions positifs et négatifs de la solution. 

La force ionique permet de comparer des solutions de composi
tion variée; elle tient compte en effet des interactions d'origi
ne électrique entre les différents ions de la solution. 

A titre d'exemple, la force ionique des eaux des océans est 
approximativement dix fois plus grande que celle des eaux des ro
ches et celle-ci, à son tour, s'avère dix fois plus grande que cel
le des lacs et rivières. 

Loi de Debye Htlckel 

La thermodynamique statistique slappuyant sur les interactions 
de type électrostatique nous permet, dans les cas de solutions di
luées, d'évaluer le coefficient d'activité d'un électrolyte fort par 
la formule de Debye Htlckel: 
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F 
l + Bai r 

y. est le coefficient d'activité de l lion 
l 

log Yi 

A est une constante relative au solvant 
0.5085); 

~i est la charge ionique de l'ion lIill; 

(3.2.19) 

Il i Il ; 

(pour l leau à 250 C, clest: 

B est une constante relative au solvant (pour l leau à 250 C, clest: 
0.3281 ) ; 

a. est une constante relative au diamètre effectif de l lion IIi Il dans 
l 

1 a sol ut ion; 
1 est la force ionique. 

Le calcul de Y en fonction de la force ionique revient à rap
porter 1 'écart entre l 'état idéal et 1 'état réel, pas seulement pour 
la seule espèce considérée mais aussi avec les interactions de type 
électrique dues à l 'ensemble des ions de la solution sur l lion consi
déré (Fig. 3.2.14). 

J) Loi d'action de masse 

Considérons un système fermé, siège d'une réaction chimique 
faisant intervenir les produits de départ A et B et les produits de 
réaction C et 0: 

aA + bB ----i.~ cC + dO 

à l 'équilibre ~G = 0 

En combinant les équations (3.2.13) et (3.2.15), on obtient 
alors la loi d'action de masse: 
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K = a~ - a~ 
aa b 
A - aB 

(3.2.20) 

Cette loi nous permet de définir un équilibre chimique dans des con
ditions de pression et de température connues. Après une perturba
tion temporaire du système (par exemple, un excès ou un manque d'u
ne espèce en équilibre), le système maintenu ou ramené à la tempé
rature initiale revient à l'équilibre primitif. 

K) Oxydo-Réduction 

Une réaction d'oxydo-réduction est une réaction au cours de 
laquelle le degré d'oxydation d'un ou plusieurs éléments change. 
Cette modification des degrés d'oxydation s'effectue par échange 
d'électrons. A la perte ou au gain d'un électron correspond la 
perte ou le gain d'un degré d'oxydo-réduction: 

Réduction 
Oxydant + ne ----i.... Réducteur (3.2.21) 

oxydation 

(n est le nombre d'électrons (e-) échangés dans la réaction). 

Exemple: Fe 

Le degré d'oxydation "0" est celui de l'élément pur (Fe) 
tandis que le degré d'oxydation ( + II) correspond à celui de 
l'élément ionisé (Fe++). Le réducteur et l'oxydant forment un 
couple Red-Ox et cette équation (3.2.21) est appelée la demi
réaction d'oxydo-réduction du couple. La somme de deux demi-réac

tions forme une équation chimique: 



Soit le couple l, 

Soit le couple 2, 
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OXl + ne 

Red 2 

Le sens dans lequel s'effectuera la réaction déterminera la 
force relative de l'oxydant (1) ou du réducteur (1) par rap
port à l'oxydant (2) ou du réducteur (2). 

L) Potentiel d'oxydo-réduction et équation de Nerust 

Le potentiel d'oxydo-réduction est la variable intensive qui 
rend compte de 1 'échange électronique mis en jeu par les réactions 
d'oxydo-réduction quand la solution se trouve à l'équilibre. 

Considérons le couple Red-Ox: Ox + ne ~ Red. La varia
tion d'énergie libre peut s'exprimer, à température et à pression 
constantes, par l'équation suivante: 

t.. G = "flRed - "flOx 

t.. G - 0 0 + RT ln (Red) - "flRed - "flOx (Ox) (3.2.22) 

Dans ces conditions, la variation de 1 'enthalpie libre corres
pond au travail électrique. 

(3.2.23) 

-Q 96,500 coulombs.mole-l = 1 Faraday (F) 
Eh correspond au potentiel généré par le transfert d'élec

trons dans la réaction red-ox; il est canalisé par un 
système d'électrodes dont 1 lune (électrode à hydrogène) 
sert de référence et dont l'autre (électrode de platine) 
permet la mesure de 1 lapport électronique. 
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n nombre de moles d'électrons échangés dans la réaction 
6G -nFE h = 6 GO + RT ln (Red) 

((Ox ) 

On obtient ainsi l 'équation de NERNST: 

E = EO + RT 1 n ~ Ox) 
h nF Red) 

(3.2.24) 

avec 

(3.2.25) 

Eh = EO
H + RT ln 

2/H+ 2F 
(3.2.26) 

o 
E H2/H+ = 0 Volt (3.2.27) 

M) Construction du diagramme Eh-pH 

A température et pression données, en connaissant les paramè
tres thermodynamiques (K, ~o, EO

), on peut préciser en fonction 
du Eh et du pH les conditions d'équilibre des réactions d'oxydo
réduction, des processus d'hydrolyse, de précipitation et de solubi
lisation. Ces conditions d'équilibre mises en équation déterminent 
dans un diagramme Eh-pH les limites des domaines de stabilité des 
différentes substances existant en solution. 

Les domaines de stabilité sont subordonnés à l 'existence de 
celui de l'eau. 

L'eau est stable thermodynamiquement entre deux équilibres 
d'oxydo-réduction: 
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i) 1 leau comme réducteur: 

Ox. 
---. ...-

+ -O2 + 4H + 4e 

Réd. 

Eh = EO 
+ RT 1 n 

4F 

à T = 25°C, Po = 1 atm: Eh = 1,23 - 0.059 pH (droite a, 
Fig. 3.2.15). 2 

ii) 1 leau comme oxydant: 

Red. 
2H20 + 2 e -~ H2 + 20H 

on peut 1 'écrire aussi: 

soit 2H+ + 2e- -.. H ...- 2 

E - EO + RT ln (H+)2 
h - 2F (PH ) 

2 

à T = 25°C et PH = atm, Eh = -0.059 pH (droite b, Fig. 
2 3.2.15). 

Le domaine de stabilité de 1 leau est inclus entre les droites 
a et b ( Fi g. 3.2. 15) . 
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N) Diagramme du fer 

On établit le diagramme du fer en considérant les domaines de 
stabilité des différentes formes du fer suivant 1 'évo1ution du pH 
et du potentiel d'oxydo-réduction. 

Si on part d'un milieu oxydant et acide (où Fe++ est stable) 
en restant en milieu oxydant, on obtient les ions complexes Fe(OH)++ 
et Fe(OH}~ et, ensuite, 1 1 hydroxyde Fe(OH}3 précipite. Par contre, 
à partir d'un milieu acide et réducteur, en restant en milieu ré
ducteur, on obtient 1 lion complexe Fe(OH}+ qui donne 1 1 hydroxyde 
Fe(OH)2' lequel précipite. La difficulté pour déterminer ces domai
nes provient de la connaissance des constantes de stabilisation des 
complexes. 

A un même pH, on passe d'une substance à une autre par oxydo
réduction: par exemple, pour un pH < 3, il se forme du Fe+++ par 
oxydation d'une eau réductrice contenant du Fe++. 

Comme autre exemple, signalons qulune eau réductrice (eau 
souterraine) avec un pH compris entre 5 et 9 va devenir oxydante 
10rsqu ' elle est "aérée". L'oxygène de l'air va se dissoudre dans 
11eau suivant la loi de Henry: 

[ 0 ] = K P 2 dissous O2 
(3.2.28) 

Cet oxygène dissous associé à 1 leau va déséquilibrer la demi réac
tion redox par réduction de 110xygène introduit: 

+ -O2 + 4H + 4e 
(Red) 
--. ..... -
(Ox) 

L'apport d ' é1ectrons nécessaires à cette réduction de 1 1 oxygène en 
eau se fera par oxydation des éléments contenus dans l'eau. 
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Dans le cas du fer: 

Fe++ 3H ° + 2 
(Ox) 
~ .-
(Red) 

On précipite ainsi 1 1 hydroxyde ferrique suivant: 

4Fe(OH)3 + 8H+ 

t 
Sur la figure 3.2.16 cette équation à l 'équilibre correspond à la 
droite séparant les domaines de stabilité de Fe++ et Fe(OH)3. 

Par vieillissement des précipités d'hydroxydes, on obtient 
les oxydes Fe203 (hématite) et Fe304 (magnétite). La position 
des domaines de stabilité par rapport aux ions ferriques Fe+++ et 
ferreux Fe++ est donné par la figure 3.2.17. On remarque qu'effec
tivement, Fe304 et Fe203 recouvrent les domaines des complexes et 
hydroxydes ferreux et ferriques respectifs (Fig. 3.2.16). 

La composition de 1 1 environnement aquatique peut intervenir. 
A la suite de 1 'exemple précédent (effet de 1 'oxygène dissous sur 
une eau souterraine), on peut citer les effets du gaz carbonique 
CO2 et sulfureux H2S. Ils entrent en solution suivant la loi de 
Henry (voir formule 3.2.28): 

= k PH S 
2 

[C02Jdissous = k PCO 2 

et réagissent avec les substances de1 leau. Dans le cas du fer, 
il y a formation des espèces solides FeS2 (pyrite) et FeC03 
(sidérite). Les nouveaux domaines de stabilité sont définis sur 
la figure 3.2.18. 
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Eh 

00. 

CFe++»10-6 Hem.tlt. 

Diagramme Eh - pH du fer à 25 Oc et une pression 
totale de l atmosphère. Activité totale des sul
fures di ssous = 10-6 • Acti vi té des carbonates 
dissous = 100. (D'après Garrels et Ch~ist,-l967). 
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On peut ainsi envisager la forme des différentes substances 
dans l'eau, en fonction du Eh et du pH. Un atlas des principaux 
diagrammes employés a été fait par Pourbaix et al. en 1963. 

Garre1s et Christ (1967) rapportent sur un diagramme Eh-pH 
le comportement redox des eaux naturelles (Fig. 3.2.19). 

"Il découle de toutes ces considérations 
que seules les eaux de surfaces soumises 
à une bonne circulation sont oxydantes. 
Les eaux confinées perdent rapidement 
leur oxygène dissous, celui-ci étant soit 
fixé par les roches ou dans les pores du 
sol, soit consommé au cours de réactions 
biochimiques. Les eaux libres de matières 
organiques perdent leur caractère oxydant, 
en réagissant avec les silicates contenant 
du fer ferreux, tels que la biotite, les 
chlorites, les amphi10bes et pyroxènes ou 
bien encore au contact des sulfures et des 
carbonates ferreux. Il existe aussi d'autres 
substances inorganiques réductrices mais le 
fer semble jouer de loin le rôle principal. 
Au cours de ces réactions, le pH tend à s'é
lever par suite de l 'hydrolyse des silicates 
de telle sorte que les eaux deviennent progres
sivement alcalines et réductrices" (Garrels et 
Christ, 1967). 

0) Intérêt des diagrammes Eh - pH 

Les diagrammes d'équilibre Eh - pH permettent de comprendre 
un équilibre chimique et de connaître la nature des composés solu
bles et insolubles; de plus, on peut prévoir l'évolution d'un 
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pH. (D'après Ga:rreTs et ChriSt, 1967). 
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nouvel état d'équilibre en modifiant l 'équilibre initial (exem
ple: précipitation de l 1 hydrolyse ferrique). D'autre part, il 
peut être intéressant d'effectuer des comparaisons entre éléments; 
les recouvrements de zone de stabilité identique permettent de 
comprendre certains types d'association minéralogique ou bien, si 
on connait la qualité de l leau d'une rivière et la composition 
minérale de son lit, on pourrait évaluer sa qualité à l 'état d'é
quilibre. 

Treuil (1970) prend 1 'exemple d'une eau pure et aérée mise 
en contact avec la magnétite. Dans ces conditions, la magnétite 
n1est plus stable et le fer passera en solution sous la forme Fe++ 
ou Fe+++; ensuite, l 1 hydroxyde ferrique précipite et se transfor
me en hématite (Fig. 3.2.17). 

Cette interprétation des diagrammes Eh - pH ne joue qu'à l'é
qUilibre; or, en fait l'équilibre (en rivières par exemple) n1est 
généralement pas atteint. Dans ces conditions, il est nécessaire 
de suivre la cinétique des réactions en déséquilibre afin de prévoir 
la tendance à 1 'équilibre et son cheminement. 

3.2.4 Approche cinétique 

La thermodynamique permet de connaître dans un système fermé 
les transformations spontanées et leur composition chimique à 11é
qui1ibre; la cinétique s'attache à 1 'évo1ution vers cet équilibre. 

La thermodynamique ne sloccupe que du début et de la fin de la 
réaction sans faire intervenir la variable Il temps Il et sans s'in-
téresser au processus réactionnel lui-même; 
rience nous donne la vitesse de la réaction. 

de son côté, 1lexpé
Elle est exprimée en 

terme de diminution de la concentration d'une espèce dans le temps. 
Ainsi, dans le cas: 



on écrit: 
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aA+bB --. cC+dD 

-1 dA 
V - a dt 

(3.2.29) 

Pour les systèmes liquides, A, B, C et 0 représenteront des con
centrations et la vitesse (V) sera exprimée en concentration par 
unité de temps. 

Pour les systèmes gazeux (à volume constant), A, B, C et 0 se
ront des pressions partielles. 

En général, nous aurons une équation de la forme: 

V = K(T) • (C)n . (D)m (3.2.30) 

N.B. CT): température, K: facteur de proportionnalité 

La vitesse ainsi définie est un résultat expérimental suivi 
par l'étude des produits finis en fonction du temps. Le mécanis
me réactionnel est différent: il peut être décrit par la réorga
nisation atomique des molécules et ions qui réagissent au moment 
de l'impact entre eux. Mais, il est plus logique d'envisager une 
séquence réactionnelle par étapes où chacune d'entre elles corres
pond à un réarrangement atomique ou électronique simple. 

Cette séquence d'étapes fait intervenir des produits inter
médiaires tels que: radicaux libres, ioniques ou polaires, etc ... 
Chacune de ces étapes ayant une vitesse définie, la vitesse glo
bale de la réaction sera donc fonction des différentes vitesses 
intermédiaires. Ce sont ces phénomènes que nous retrouvons au 
niveau des échanges d'oxydo-réduction. 
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Le potentiel d'électrode de la solution rend compte de l'é
change électronique da aux réactions d'oxydo-réduction du milieu. 
On démontre que l'intensité du courant électronique correspondant 
au potentiel de l'électrode de mesure rend compte de la variation 
réactionnelle des constituants au niveau de la solution étudiée. 

Dans le cas d'une oxydation (l'électrode de mesure devient 
une anode): 

Ox + ne ~ Red 
on écrit: 

avec: 
i = i = nF V A· a ox ox' (i a > 0 par convention) 

A: aire de l'électrode 
n: nombre de moles intervenant dans l'oxydation 
F: 96459.5 coulombs. mole-l 

Vox: vitesse de la réaction d'oxydation 

i ox : courant d'oxydation 

(3.2.31 ) 

Dans le cas d'une réduction (l'électrode de mesure devient 
une cathode): 

Ox + ne ~ Red 
on écrit 

(i c ~ 0 par convention) (3.2.32) 

La réaction globale s'écrit en faisant la différence des deux 
réactions: 
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Ox + ne ~ Red 
~ 

le courant total est: i - i i - nFA (V V) - red - ox - red - ox (3.2.33) 

A l'équilibre: Vred = Vox' d'où i = 0 et E • Eh (E étant le po
tentiel de l 'électrode de mesure par rapport à 1 1 électrode de ré
férence) . 

Grace à la formule 3.2.33, on suit la cinétique de la réaction, 
par 1 1 intermédiaire du courant i traversant 1 'électrode de mesure 
lorsque le potentiel E de celle-ci varie autour du potentiel d'é
qui1ibre Eh de la réaction Red-Ox. 

Les trois cas précédents sont représentp.s à la figure 3.2.20 
a, b, c, dans des diagrammes intensité-potentiel. 

Deux possibilités existent pour un couple Red-Ox. 

i) Le système peut être rapide (Fig. 3.2.2la). Il atteint 
1 'équi1ibre avec une vitesse relativement grande, donc un 
courant io grand pour l 1 oxydation ou la réduction. La courbe 
d'oxydo-réduction a une pente importante pour i = ° et le po
tentiel E mesuré à i = ° est égal au potentiel d'équilibre Eh. 
On peut citer en exemple le couple Fe+++/Fe++. 

ii) Le système peut être lent (Fig. 3.2.2lb et c.). La zone 
d'équilibre est atteinte avec une vitesse (d'oxydation ou de 
réduction) relativement faible. A l'équilibre (Eh)' le cou
rant d'oxydo-réduction nlest pas forcément nul; il peut en 
effet exister un très faible courant résiduel. Le Em mesuré 
pour i=O est donc différent du Eh. Clest le cas du couple 

H20/02• 



236 -

Red 

. 
tRed 

E 

Ox+ne-

. 
l i 

o Courant de réduction ® Courant d'oxydation 

----~~--~~--------------~E 

. 
l 

1 
1 

/ 
1 

Fto . 
o Courant d 'oxydo-réduction 

Fig.3-2-20 Courbe intensité potentiel 
d'un couple Red-Ox-

E 



237 -

+io 

-io 

# 

1.0 
Eh ''-' ,--... E 
// Red 

® Courbe intensité-potentiel d'un couple redo~ rapide 

+~ 
----~+--------4------'O~------~E 

-~ 
/" 

Courant 
résiduel 

~et0 Courbes intensité - pOlentiel d'un couple redo~ lent, 

Fig' 3'2'21 Courbes intensité-potentiel d'un couple redox. 



238 -

Faisons réagir maintenant deux couples Redox ensemble. Clest 
ce qui se passe dans la réalité. Plusieurs cas se présentent: 

i) les deux couples sont rapides (Fig. 3.2.22a). Dans ce 
cas, l 'équilibre est vite atteint et le potentiel mesuré 
pour ;=0 est le potentiel Em correspondant à l'équilibre: 

(3.2.34) 

On .appelle ce potentiel Em un "potentiel mixte". 

ii) Le couple Redl-Oxl est lent, le couple Red 2-Ox2 est ra
pide (Fig. 3.2.22b et c). 

Si les deux potentiels respectifs d'équilibre Ehl et Eh2 
sont très différents, lorsque la vitesse d'oxydation (ou de 
réduction) de l'un sera faible, celle de l lautre couple sera 
suffisamment importante pour nous ramener au cas précédent. 
Pour i=O, nous aurons le potentiel E mixte de l'équilibre. 

Si les deux potentiels Ehl et Eh2 sont proches, le système 
rapide 2 va imposer son équilibre car les vitesses d'oxydation 
ou de réduction sont plus grandes au voisinage de l'équilibre 
(i=O). Le potentiel de l 'équilibre sera donc celui du systè
me 2 rapide (Fig. 3.2.22c). Par exemple dans une eau riche 
en fer, le potentiel mesuré à 1 'équilibre sera le plus souvent 
celui du couple Fe+++/Fe++ (couple rapide). 

Le couple rapide 2 doit toutefois être en concentration suf
fisante relativement au couple lent 1. 

iii) Les deux systèmes sont lents: 

A l'équilibre, lorsque les vitesses s'annulent (i=O), on 
obtient un potentiel mixte Em. (Fig. 3.2.22d). 
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Ainsi, une eau faiblement ferrugineuse (Fe+++/Fe++ en faible 

concentration) nous donne avec le couple H20/02 un potentiel 
mixte. 

En consêquence, la plupart des potentiels mesurês dans les 
eaux naturelles reprêsentent des potentiels mixtes qui ne peuvent 
être utilisês dans une interprêtation quantitative. Néanmoins, 
les diagrammes Eh-pH indiquent les domaines de stabilité à l'équi
libre. En sachant qu'une eau n'est probablement pas dans cet état 
d'êquilibre, en connaissant son pH et en mesurant son potentiel 
d'oxydo-réduction, on peut prêvoir l'évolution qualitative de cette 
eau. 

3.2.5 Oxydo-rêduction en milieu naturel 

Afin de comprendre comment on peut contourner la difficulté 
présentée par l'état de non-équilibre retrouvê gênéralement dans 
les eaux naturelles, nous allons exposer quelques travaux rêcents 
traitant de la question. 

Michard et Allègre (1969) ont choisi un diagramme loqS-pH 
qui décrit et explique les milieux très rêducteurs, en par
ticulier ceux des sulfures. La réduction lente "Sulfates
sulfures", est catalysêe en milieu aqueux par les bactêries 
(D.desulfuricans): 

"La validité des diagrammes "Eh-pH" où l'on reprêsente les 
domaines de stabilitê des sulfures insolubles sera donc remi
se en question. Le problème est ici différent du prêcêdent 
car le fait important est la prêsence d'une certaine quantité 
d'ions sulfures qui peut entraîner la prêcipitation d'un ion. 
En d'autres termes il ne s'agit plus d'étudier l'oxydation de 
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différents éléments par un même oxydant lent mais d'étudier 
la précipitation (sans changement de degré d'oxydation) de 
différents éléments par réaction sur le terme réduit du cou
ple lent qui nous intéresse. Il nous a alors semblé préféra
ble de remplacer dans les diagrammes "Eh-pH" Eh par l'état 
d'oxydation du couple S04 1 S=, c'est-à-dire le rapport S04 1 
S= (qui sont des grandeurs mesurables) ou une fonction de 
ce rapport. Nous avons convenu d'utiliser la quantité log S, 
où S représente la concentration totale de soufre à l'état 
d'oxydation (-11)" (d'après Michard et Allègre, 1969). 

Helgeson (1968) analyse la redistribution des composan
tes d'un système dans un processus géochimique. L'idée fonda
mentale est la suivante: "Bien qu'irréversible dans un sens 
général, tout processus géochimique peut être représenté par 
une succession d'états d'équilibre, chacun réversible par 
rapport au suivant, mais tous reliés irréversiblement à l'état 
initial du système". De la sorte, Helgeson (1968) prétend 
suivre le "chemin de la réaction". 

Mathématiquement, le travail consiste à utiliser les équa
tions d'équilibre thermodynamique en les appliquant à des états 
d'équilibre infiniment petits. En fait, on suit alors les va
riations des potentiels chimiques des éléments considérés en 
reportant sur un diagramme logarithmique les activités de ces 
éléments dans la solution. 

Treu il (1970) se propose dl étendre le ra i sonnement d 1 Hel -

geson aux diagrammes Eh-pH. 

liEn figurant dans un tel diagramme la solution par un point 
ayant pour coordonnées le pH et le potentiel (Em) mesuré, 

on peut prévoir l 'évolution des réactions d'échanges solide-so
lution. On peut dire en effet que le système évoluera dans le 
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sens de la formation d'une phase minérale qui serait en équi
libre avec la solution en l'absence des autres phases miné
rales, le potentiel mesuré (Em) présentant pour cette phase 
seule en présence de la solution le potentiel d'équilibre Eh. 
Ce résultat permet alors d'écrire les équations des réactions 
d'oxydo-réduction et donc de prévoir la variation de Em et du 
pH de la solution et finalement le sens d'évolution de la so
lution" (d'après Treuil, 1970). 

Ceci permet alors de déterminer la pente dE de la droite 
dph 

d'évolution du point représentatif de la solution. Pour la 
suite, le raisonnement à l'aide du diagramme Eh-pH est analo
gue à celui d'Helgeson par rapport à son diagramme d'activités. 

Stumm et Morgan (1970) traitent du non équilibre redox 
des eaux naturelles. 

"On sait que l'azote et la matière organique persistent dans 
les eaux contenant de l'oxygène dissous; on ne trouve donc 
pas d'équilibre "redox" total dans les systèmes d'eaux natu
relles, même dans les films de surface. Il existe des équili
bres partiels traitables comme approximations d'équilibre soit 
en raison de la lenteur de l'interaction avec d'autres couples 
"redox", soit par isolation de l'environnement d'ensemble, 
résultat de la lenteur des processus de diffusion ou de mélan
ge. 

Le maintien de la vie résultant directement ou indirec
tement d'un impact régulier de l'énergie solaire (photosyn
thèse) est la cause principale des conditions de non équi
libre. Tous les composants redox principaux en accord avec 
la composition des eaux naturelles sont biologiquement actifs. 

Les organismes eux-mêmes, produits de matière inorganique et 
formés à partir "d'éléments redox", leur composition stoi-
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chiométrique relativement constante (C106 H263 0110 N16 P) 

et le cycle d'échange entre les éléments chimiques de l'eau 
et la biomasse ont des effets prononcés sur la concentration 
relative des éléments dans l'environnement. Les élêments bio
logiques actifs circulent suivant un processus différent de 
celui de l'eau ou des produits solubles actifs. 

La photosynthèse piège l'énergie lumineuse et la conver
tit en énergie chimique; elle produit des états réduits (po
tentiels redox très électronégatifs) d'énergie libre importan
te et, de ce fait, crée le non-équilibre des concentrations 
des composés de carbone, azote et soufre . 

. .. Au contraire, la respiration, la fermentation et d'autres 
processus non photosynthétiques de matière organique tendent 
à rétablir l'équilibre par catalyse ou réactions chimiques in
termédiaires, en relachant l'énergie libre, augmentant ainsi 
le niveau moyen du potentiel redox . 

... Par ce moyen, les organismes non photosynthétiques obtien
nent une source d'énergie pour leur besoin métabolique . 

... Ainsi les systèmes écologiques d'eaux naturelles sont reorê
sentés de manière plus adéquate par des modèles dynamiques que 
par des modèles d'équilibre. Ceux-ci peuvent seulement décrire 
l'état stable thermodynamique et donner la tendance du processus . 

... Toutefois les organismes ne peuvent pas effectuer les trans
formations thermodynamiques des réactions redox en jeu. Le 
potentiel redox (Eh) est donc un paramètre qui caractérise 
de façon restrictive le comportement écologique. La valeur du 
Eh' où les réactions red-ox sont possibles, peut être estimée 
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par le calcul de la composition dléquilibre comme une fonc
tion du potentiel redox ll (dlaprès Stumm et Morgan, 1970). 

Un autre exemple dlutilisation des diagrammes potentiel 
Eh-pH est illustré à la figure 3.2.23 extraite du IIMemento 
technique de lleau ll de la société Degrémont: il slagit de 
caractériser l létat de fraicheur dlune eau usée par son po
tentiel dloxydo-réduction. 

3.3 QUALITE DES EAUX ATMOSPHERIQUES 

Il est difficile dl identifier la contribution relative des diffé
rentes sources dleaux atmosphériques qui précipitent sous forme de pluie 
ou de neige dans un bassin; la proportion des eaux de précipitation 
dlorigine océanique sur un bassin comme le Mississipi est de 85-89%, le 
reste provenant de l lévapotranspiration du bassin (8-9%) et des bas
sins avoisinants (3-6%). La contribution océanique à la production 
des eaux atmosphériques diminue en fonction de la distance de la côte 
et dépendra de nombreux facteurs atmosphériques et topographiques affec
tant leurs parcours: dans les régions éloignées des mers, on admet que 
20 à 30% des précipitations proviennent des eaux atmosphériques produi
tes par l lévapotranspiration du sol et de la végétation (Bruce et Clark, 
1966). 

Les eaux atmosphériques, qulelles soient sous forme vapeur, liqui
de ou solide, peuvent parcourir des distances énormes avant de précipi
ter au sol. Les masses dlair qui les accompagnent se chargent alors de 
matières particu1aires et moléculaires dlorigine naturelle ou de prove
nance urbaine ou industrielle. Les concentrations de ces substances re
trouvées dans les précipitations dépendront du processus de formation 
des gouttelettes dleau ou des cristaux de glace, de leur temps de séjour 
dans l 1 atmosphère et du nombre de collisions efficaces avec les molécu
les ou les particules en suspension avant que leur taille les entraîne 
vers le sol; ces concentrations dépendront aussi du captage dlions en 
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solution dans les minigouttelettes, de molécules, de polymères ou de 
particules lors de la traversée de l'atmosphère avant leur arrivée au 
sol. 

3.3.1 Système particulaire aérien 

Nous retrouvons dans l'atmosphère un spectre très étendu de 
particules caractérisées par leur composition moléculaire, leurs 
dimensions, leurs surfaces, leurs charges et leurs réactions avec 
la phase vapeur de l'eau. Ces particules peuvent être faites de 
matière vivante (pollen, microorganismes, insectes) ou non vi
vante (fumée, poussières, fibres, polymères, etc ... ). 

Les périmètres des particules de matière non vivante s'éten
dent de 6 X 10-4 ~ à 20~. Leur demi-vie dans l'atmosphère, in
versement proportionnelle à la vitesse de sédimentation, décroît 
rapidement quand la dimension des particules augmente. Générale
ment, les petites particules sont chargées et ces charges favorise
raient leur adsorption sur d'autres particules de charge inverse. 
(Corn, 1968). 

Les particules ayant un rayon supérieur à 0.1 ~ constituent 
la majeure partie de la masse totale particulaire de l'atmosphère. 
Elles possédent des propriétés hygroscopiques qui en font des 
noyaux de condensation responsables pour la formation des nuages 
et des précipitations. En effet, les particules qui sont non so
lubles ou hydrophobes deviendraient hybrides hydrophiles après 
adsorption sur leur surface de gaz ou de petites particules char
gées (Corn, 1968). 
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Réactions du systeme gazeux aérien avec les eaux atmos
phériques 

Les eaux atmosphériques réagissent avec les qaz constituant 
l'atmosphère en les solubilisant selon la loi d'Henry ou, s'il s'a
git de cristaux de glace, par adsorption physique; chaque gaz re
trouvé dans l'atmosphère a une solubilité ou une adsorptivité dif
férente variant selon ses caractéristiques moléculaires et ses 
réactions subséquentes avec l'eau. 

Les gaz présents dans l'atmosphère sont nombreux et leur frac
tion molaire varie avec l'altitude, la latitude, la longitude, 
l 'heure du jour ou la période de l'année; toutefois, pour certains 
d'entre eux parmi lesquels on retrouve les plus abondants, leur 
variabilité est très faible et l'échelle temps doit être étendue 
à plusieurs centaines d'années: c'est le cas pour l'oxygène, l'a
zote et la plupart des gaz rares. 

En général, l'eau atmosphérique est en équilibre avec la com
posante gazeuse environnante. Lors de précipitations, la coales
cence des micro-gouttelettes ou la floculation des cristaux (et 
leur chute subséquente) provoque un changement continu du point 
d'équilibre et amène un processus de solubilisation et d'adsorption 
différent. En effet, la variation de la tension de surface, l'aug
mentation de la température, la vitesse de précipitation, la capta
tion de particules ou de molécules de gaz transforment de façon con
tinue les réactions d'échange avec le milieu ambiant. 

Trois types de réaction de la phase gazeuse aérienne avec les 

eaux atmosphériques sont possibles: 

1. Solubilisation (Junge, 1963) ou adsorption simple selon la 
loi d'Henri ou les lois de l'adsorption physique des gaz tels 

que 02' N2, CH4, les qaz rares, etc. 
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Solubilisation ou adsorption physique suivie dlune réaction 
dl hydratation et de dissociation avec les gaz tels que CO2 
et NH3. 

Sol ubil i sation ou adsorption physique suivie dlune réaction 
dloxydation ou dlune conversion irréversible avec les gaz 
tels que O2, S02' N0 2, etc .. 

La solubilisation dans les eaux atmosphériques est plus faible 
pour les gaz de la catégorie 1 que pour les gaz de la catégorie 2 
ou 3; la solubilisation étant limitée par la pression partielle du 
gaz dans la phase aqueuse, sa transformation sous une autre forme à 

l lintérieur de cette phase augmente sa solubilité. Les réactions 
avec les cristaux de glace sont moins connues et les mécanismes de 
transformation des caractéristiques chimiques ont été peu étudiés. 

On verra ultérieurement que les gaz aériens, même présents à 

1 létat de trace, peuvent transformer les caractéristiques physico
chimiques des eaux atmosphériques. 

3.3.3 Processus physiques influençant la qualité des eaux atmos
phériques 

Au cours de leur seJour aérien, les eaux atmosphériques, quel
que soit la phase sous laquelle elles se retrouvent dans llatmosphè
re, viennent en contact plus ou moins prolongé avec des ions, des 
molécules, des polymères, des macromolécules et des particules de 
toute sorte et de toute origine. Toute substance en contact avec 
les eaux atmosphériques a un effet sur au moins une phase des eaux 
atmosphériques et conditionne la qualité des précipitations. 

Le cycle des aérosols et des qaz peut être décrit comme suit 

(Junge, 1963): 
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AEROSOL 

a) extraction de l 1 atmosphère via les précipitations; 
b) extraction de l 1 atmosphère par sédimentation; 
c) extraction de l 1 atmosphère par impact sur une surface attachée 

au sol; 

GAZ 

a) extraction de l 1 atmosphère via les précipitations; 
b) adsorption sur des surfaces au sol et réactions subSéquentes; 
c) transformation en aérosol ou en d'autres ~az traces par réac

tion chimique; 
d) extraction de l 1 atmosphère par volatilisation dans l'espace. 

Il convient de distinguer deux modes d'extraction de 1 latmos
phère des gaz et des particules via les précipitations: 

1. réaction intime avec les eaux atmosphériques au cours de la 
formation de gouttelettes ou cristaux précédant les précipi
tations; 

2. captage des gaz ou des particules par les gouttelettes ou les 
cristaux de glace lors de leur chute au sol. 

A) Processus associé au cycle hydrologique 

Evaporation 

L'évaporation de 1 leau ou son passage de la phase liquide à 

la phase gazeuse est la source majeure des eaux atmosphériques. 
Elle survient partout où il y a contact entre une phase qazeuse 
comme l 'air et la phase liquide. Le mécanisme moléculaire de l'é

vaporation est essentiellement le même, qu ' el1e se produise à 

partir de la surface de l'océan, des lacs, des rivières, du sol 
ou de gouttelettes d'eau en suspension dans l'atmosphère: une 
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molécule d'eau passe de la phase liquide à la phase vapeur quand 
elle a acquis suffisamment d'énergie cinétique pour échapper aux 
forces dl interaction des autres molécules d'eau (forces de van 
der Waals, moments dipolaires et liens covalents). L'énergie né
cessaire à 1 'évaporation de 1 leau est très élevée; elle est de 

1 1 ordre de 540 cal./gm 11000c tandis que l 'énergie radiante maxi-

male à nos latitudes variera de 150 cal1cm2jour en janvier à 800 

cal ./cm2jour en juin. 

Bien que l'eau soit de loin la masse liquide la plus impor
tante de la géosphère, il existe une grande variété de produits na
turels ou artificiels volatiles qui sont présents en abondance dans 
certaines régions. Si 11 énergie nécessaire à leur évaporation est 
faible comparée à celle de 1leau, ces substances pourront influen
cer localement la composition de l 1 atmosphère. 

La présence dans l 1 atmosphère de cristaux de sel ou de matiè-
re particu1aire hydrophile serait en partie due à 11 évaporation 
de gouttelettes ou de micro-gouttelettes pulvérisées par 11 action 
combinée du vent, des vagues et de 1 1 effervescence sur les grandes 
étendues d'eau: les sels solubles ou les particules qu ' e11es con
tiennent cristalliseraient ou s ' agg10méreraient pendant 1 1 évaporation 
et seraient transportés sur de longues distances par les vents après 
avoir été soulevés à de hautes altitudes par des courants de con
vection. 

Ces deux phénomènes ont un effet sur la composition chimique 
des précipitations diminuant rapidement avec la distance. 

Evapotranspiration 

L'évapotranspiration des végétaux est une composante impor
tante du bilan hydrique d'un bassin. La transpiration est essen
tielle au métabolisme des plantes parcè qu ' e11e fournit 1 1énergie 
nécessaire aux mouvements d'eau et des électrolytes du sol vers les 
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feuilles; de plus, l'énergie d'évaporation de l'eau transpirée 
étant élevée, les feuilles peuvent exposer de grandes surfaces 
aux rayons solaires (photosynthèse) et à l'air ambiant (absorp
tion d'oxygène et de dioxyde de carbone) sans élever leur tempé
rature au dela de quelques degrés au-dessus de la température de 
l'air ambiant. La majeure partie de l'eau (98%) absorbée par la 
plante à partir du sol est évaporée vers l'atmosphère tandis que 
le reste est retenu dans le couvert végétal (1.8%) ou utilisé 
dans la photosynthèse (.2%) (Sutcliffe, 1968). Le mouvement 
de l'eau et des électrolytes dans la plante est associé intimement 
à son métabolisme. Ainsi, le liquide exsudé en surface de la feuil
le par les grandes salines est souvent riche en sel. Bien qu'on 
ne connaisse pas le mécanisme métabolique lié à cette secrétion, 
cette dernière semble augmenter avec des conditions favorables à 

l'absorption d'eau et défavorables à la transpiration. Les qoutt
elettes apparaissant à la surface de la feuille contiennent de 
l'acide aspartique, de l'asparigine, des sucres, des produits or
ganiques variés et une douzaine d'éléments minéraux (Kramer, 1969). 
L'action du vent sur les gouttelettes ou les résidus de leur évapo
ration ensemencera l'atmosphère au-dessus du couvert forestier et 
ces différentes substances pourront être transportées sur de lon
gues distances. 

Interception 

Au cours d'une précipitation, le couvert végétal intercepte 
une certaine quantité d'eau qui, par la suite, est évaporée direc
tement ou absorbée et ensuite transpirée par les plantes. Dans 
les régions humides et forestières, l'interception annuelle peut at
teindre 25 cm sur 100 (Gray, 1972). Au cours des averses, l'eau 
captée par le couvert végétal est en équilibre avec la partie de 
l'eau qui rejoint la surface du sol; les substances solubles et 
les part1cules en provenance des sécrétions d'origine végétale ou 

des retombées sèches adhérant à la surface des plantes viendront 
changer les caractéristiques physico-chimiques des eaux atmosphé-
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riques et contribueront de façon non négligeable au bilan hydro
électrolytique d'un bassin. 

B) Substances associées aux phénomènes naturels et aux activités 
humaines 

La présence dans l'atmosphère terrestre de substances solides 
ou de gaz résulte des émanations en provenance des activités humai
nes ou de phénomènes naturels (éruptions volcaniques, les feux de 
forêt, l'érosion des sols ou le bombardement cosmique). Les acti
vités humaines provoquant des émanations sont diversifiées; nous 
y retrouvons, parmi les plus importantes, les produits de combustion 
de l 'énergie fossile (S02' N02, CO, Zn, Pb, etc .. ), la poussière 
en provenance des activités industrielles (extraction de minerais, 
transformation de produits) et des activités agricoles (remuage 
des sols, épendage d'engrais ou de pesticides), les dérivés du con
trôle industriel des moustiques et des feuilles ainsi que diverses 
substances provenant d'explosions en temps de paix et en temps de 
guerre. 

3.3.4 Composition des précipitations 

Dans le cycle hydrologique, les précipitations constituent le 
lien entre les eaux de surface ou souterraines et les eaux atmos
phériques. La composition chimique des précipitations, que ce soit 
sous forme de pluie ou de neige, peut être considérée comme carac
téristique des eaux atmosphériques locales et de la contamination 
de 1 1 atmosphère traversée par les précipitations. 

NA 

La concentration de sodium retrouvée dans les précipitations 

sur le territoire américain varie, pour une année, de 0.2 mg/l dans 
des endroits éloignés de l 'influence maritime à 8 mg/l à proximité 
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de la mer (Junge et Werby, 1958). Une partie importante du sodium 
provient des cristaux de NaCl produit par évaporation de qoutte
lettes d'eau à partir de la surface des océans. Dans ces condi
tions, le rapport des concentrations Cl/Na devrait être sensible
ment le même que le rapport des concentrations de l'eau de mer 
où Cl/Na = 1.8. Quand ce rapport des concentrations diminue dans 
les précipitations, en supposant que le sel marin y est la princi
pale source importante de chlore (Junge et Gustafson, 1957), on 
admet que la poussière provenant de l'érosion des sols riches en 
sodium s'avère une contribution significative à la concentration 
de sodium retrouvée dans les précipitations. Bien qu'il soit dif
ficile d'identifier dans celles-ci la contribution des différentes 
sources de sodium, il est possible d'en mesurer l'efficacité globa
le; en effet, sur le territoire américain, le rapport précité va
rie de 1.8 dans les régions maritimes à 0.24 dans le centre ouest 
du pays (Junge, 1963). Par ailleurs, il est fréquent que l'on 
retrouve des rapports de concentration (CC1/NaJ) plus grands que 
1.8 Junge (1963) a émis plusieurs hypothèses quant aux mécanis
mes susceptibles d'amener, dans certaines régions, un excès en chlo
rure: 

Cl 

erreur systématique dans l'analyse; 
modification de la composition du sel de mer lors de la 
séparation de la surface de la mer; 
production de chlorures par l'industrie. 

Les concentrations en ions chlorures rencontrées dans les 
précipitations varient de 8.6 mg/l à proximité des côtes à 0.08 
mg/l profondément à l'intérieur du pays~ Les ions chlorures pro
viennent en majeure partie des aérosols marins; ils sont formés 
lors de l'évaporation des gouttelettes d'eau salée dans l'atmos
phère par le bris des bulles d'air s'échappant de la mer. La 
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dimension des cristaux de sel formés lors de l 'évaporation dépend 
des dimensions des micro-gouttelettes qui, à leur tour, dépendent 
de la dimension des bulles d'air ou de gaz s'échappant vers la 
surface. La mise en suspension dans l 1 atmosphère sera d'autant 
plus grande si l 'agitation de la mer et la force du vent seront 
élevées et que les courants ascendants sont nombreux. 

La concentration décroît rapidement à mesure que lion s'éloi
gne de la côte jusqu'à une concentration limite de 0.08 mg/l; la 
forme de la courbe décroissante est fonction du type de mélange 
vertical des aérosols d'origine marine à proximité des côtes et 
des conditions météorologiques moyennes rencontrées sur le parcours 
des eaux atmosphériques. Les émanations des chlorures causées par 
les activités humaines ou d'autres processus sont en général néqligea
bles et ne contribuent qu'occasionnellement et localement à la pré
sence d'ions chlorure dans les précipitations. Les concentrations 
minimales rencontrées à l 1 intérieur des côtes sont probablement in
fluencées par le mélange vertical à grande êchelle (Fig. 3.3.1). 

La concentration en ions chlorure dans les précipitations di
minue avec 1 'augmentation du volume de la précipitation. On a me
suré qu'elle diminuait plus rapidement au-dessus de la ville de 
Francfort qu'à une station d'échantillonnage située à 25 km de là 
à 800 m d'altitude: ceci permet de supposer une contribution non 
négligeable du milieu urbain particulièrement au niveau de l'espace 
aérien traversé par les précipitations. 

On a remarqué (Campbell et'. Fisher 1966) une distribution 
non homogène de la concentration d'ions chlorure dans les préci
pitations sur le bassin de la Caroline du Nord (Campbell et 
Fisher, 1966): les apports importants en novembre, décembre, 
mars et avril s'expliquent par les tempêtes d'origine océanique 

les ayant provoquées. 
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Ca 

Contrairement au sodium et au chlore, la concentration en cal
cium mesurée dans les précipitations est distribuée sur le terri
toire américain avec une tendance croissante vers 1 1 intérieur des 
terres; par exemple, elle a augmenté au cours de 1 'année 1955-1956 
de 0.025 mg/1 près des côtes à 4.74 mq/1 au centre sud-ouest du 
territoire (Junge et Werby, 1958). La poussière en provenance de 
l 'érosion du sol semble être la source majeure de calcium dans 1lat
mosphère; les faibles concentrations de calcium dans l leau de mer 
E~! = 46.3 J, comme le révèlent les concentrations faibles de cal
cium dans les précipitations recueilles à proximité de l 'océan, mon
trent que le calcium d'origine marine a une contribution insignifian
te. Occasionnellement et à une échelle locale, les sols de haute 
teneur en calcium ou certains types d'activités industrielles ou 
minières augmenteront considérablement les concentrations retrouvées 
dans les précipitations. 

L'érosion étant responsable de la présence de calcium dans 
les précipitations, sa concentration variera au cours de l'année 
selon les conditions climatologiques et les activités agricoles; 
elle sera plus grande en période sèche ainsi qulau printemps et à 

l 1 automne lors des travaux sur les sols agricoles. 

Mg 

Les concentrations en magnésium dans les précipitations ont 
des valeurs généralement comprises entre 10 et 25% de la concen
tration en Na. Sur le bassin de l lest de la Caroline du Nord, Camp
bell et Fisher (1966) rapportent des concentrations variant en
tre 0.09 mg/1 à l 'intérieur des terres et 1.30 mg/1 à proximité des 
côtes avec des valeurs moyennes sur le bassin comprises entre 0.18 
et 0.28 variant selon la période de l'année. La concentration en 
magnésium semble diminuer progressivement à mesure que lion s'é
loigne de la côte; ceci suggère une forte contribution des sels 
d'origine marine à la teneur en magnésium des eaux de précipitation. 
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Gorham (1957) et Erickson (1960) rapportent des valeurs 
de concentration en magnésium pour plusieurs régions maritimes 
européennes avec des rapports Mg/Na variant de .12 à .17, alors 
que le rapport pour 1 leau de mer est de .12. Ces rapports sont 
du même ordre de grandeur que ceux calculés par Campbell et Fisher 
(1966) dans les régions strictement côtière. A T'intérieur des 
côtes, ce rapport est très variable, augmente considérablement et 
peut atteindre localement des valeurs de 0.5. L'excès en magné
sium, probablement causé par 1 'érosion des sols, est variable d'u
ne région à une autre et sera largement influencé par le parcours 
des eaux atmosphériques avant leur condensation sous forme de pluie 
ou de neige. 

K 

Les concentrations en potassium dans les précipitations sont 
généralement faibles. Pour 1 1 année 1955-1956, Junge et Werby 
(1958) rapportent des concentrations variant entre 0.09 mg/1 sur 
la vallée du Missouri à 1.3 mg/1 en Californie. 

Près de la côte, les aérosols marins ont certainement une 
influence sur la concentration en potassium tandis qu1en s ' é10ignant 
vers 1 'intérieur il est probable que les poussières en provenance 
de l 'érosion ont une influence dominante. Il est aussi vraisembla
ble que, localement, dans les régions urbanisées et industrialisées, 
les émanations polluantes contribuent à augmenter les concentrations 
en potassium. 

Les concentrations en sulfate varient en général de l à 10 mg/l 
avec une concentration moyenne sur le territoire américain de 3 mg/le 
Les sulfates d'origine marine seront présents en abondance dans les 
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précipitations oCéaniques et côtières; en effet, le rapport 
(504/C1) est, dans les précipitations océaniques, semblable à 

celui retrouvé dans 1 leau de mer. Les mêmes types de phénomè
nes atmosphériques responsables pour la dispersion du chlore et 
du sodium amènent sur le continent des quantités relativement 
moins importantes de sulfate puisque le rapport 504/C1 y équi

vaut 0.14. Les poussières en provenance de 1 'érosion des sols 
ne contribuent pas de façon significative à 1 lapport en sulfates 
dans les précipitations. Excluant les fertilisants qui normale
ment devraient augmenter les concentrations ou 1 lapport global en 
période d'activités industrielles et biologiques impliquées dans 
le bilan atmosphérique du soufre, Junge (1960) a estimé à 30% 
la contribution des activités humaines à son bilan global. 

La présence des gaz H2S et 502 dans 1 1 atmosphère est respon
sable pour la majeure partie des sulfates retrouvés dans les pré
cipitations. L'anhydride sulfureux est produit, en conditions anar
éobies, par réduction des sulfates lors de la décomposition de la 
matière organique: les sols (sous certaines conditions), les ma
rais, les étangs, les volcans et 1 'océan en produisent annuelle
ment environ 230 X 106 tonnes. On connaît mal le mécanisme de 
reconversion en sulfate qui est probablement lent; en laboratoire, 
en présence d'oxygène, le H25 dissous s'oxyde même sans lumière, 
ce qui peut se rapprocher des réactions H25-eaux atmosphériques 
généralement saturées en oxygène dissous (Junge, 1960). 

Par ailleurs, on connaît bien les mécanismes de conversion 
du S02 en 504 en effet, le S02 provenant principalement d'ac-
tivités industrielles, de la combustion d'énergie fossile ou en
core des volcans s'oxyde en présence de lumière (hr) en solu

tion dans l'eau: 
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Selon Junge (1963), les précipitations déposent à la sur
face du globe environ 390 X 106 tonnes de S04 desquelles 30% peu
vent être attribuées aux activités humaines. 

pH 

Le pH des précipitations est faiblement acide; il se situe 
généralement entre 4 et 6 mais, exceptionnellement, il pourra at
teindre des valeurs de 3 et de 8. La présence de S02 dans l'at
mosphère joue un rôle fondamental dans le contrôle du pH des pré
cipitations; l'acide sulfurique et, dans plusieurs cas, l'acide 
nitrique et l'acide chlorhydrique sont les formes chimiques acides 
les plus abondantes dans les précipitations. Toutefois, il existe 
certaines exceptions à la règle; par exemple, des traces d'ammo
niaque peuvent modifier le pH de façon notable; 

+ + NH4 OH + NH4 + OH 

-4 = 3.5 x 10 

K 100C = 2 x 10-5 mole/litre. 

Ou bien, la présence de CaC03, déplaçant l'équilibre de carbonate, 
contribue à l'augmentation du pH et occasionne un effet acide da 
à la dissolution des gaz. 

De façon générale, le pH des précipitations est un peu plus 
élevé que 5 en présence d'une atmosphère de type maritime; il di
minue progressivement vers l'intérieur des côtes à mesure que l'ex
cès en S04 en provenance de la dissolution des gaz et de leur oxy
dation est plus important. 



NH + 
4 
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La concentration d'ammonium dans les précipitations varie 
entre 0.01 mg/' à 1 mg/1; les mesures les plus fréquentes sont 
de l'ordre de 0.1 - 0.2 mg/le La concentration de NH4+ dans 
les précipitations est fortement influencée par le pH des eaux 
atmosphériques et la concentration d'ammoniaque dans l'atmosphère 
environnant. La concentration de NH4+ en bordure des côtes est 
faible et n'a pas dépassé, pour les mois de juillet, aoat et sep
tembre 1955, une valeur de 0.03 mg/l (Junge, 1963); elle augmen
te progressivement vers le centre nord des Etats-Unis dans les 
régions où l'activité agricole est élevée. La concentration en 
ammonium est peu influencée par les milieux urbains ou industriels 
sauf par l'abaissement du pH qui favorise la solubilisation de 
l'ammoniaque et la production d'ions ammonium; les activités agri
coles ainsi que la libération de l'ammoniaque et du N0 2 produit 
naturellement dans le cycle de l'azote auraient ainsi une influence 
marquée sur la teneur en azote des précipitations. 

Les nitrates sont une composante importante de la chimie des 
précipitations; bien que cette forme d'azote ait été moins étudiée 
dans la littérature scientifique, on admet que ses valeurs varient 
généralement entre 1.0 mg/1 et 2.5 mg/1 dans les précipitations re
cueillies à l'intérieur des côtes et de 0.15 à 0.5 mg/1.dans les 
précipitations recueillies en bordure des côtes ou sur la mer. Les 
concentrations en nitrates dans les précipitations suivent grossiè
rement la distribution géographique de la concentration en ions am
monium, ce qui permet de supposer une origine commune qui en l'occu
rence serait les sols et les activités agricoles sur ceux-ci. 
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Bien que Junge (1963) pense que N03 provient de N02 qui, 
sous l 1 influence de la lumière, peut produire des nitrates, Camp
bell et Fisher (1966) soulignent son incompatibilité avec la 
distribution saisonnière des concentrations dans les précipitations; 
cette remarque, accompagnée de la restriction de Junge (1963) à 

l 1 effet que la distribution spatiale non homogène de la concentra
tion en nitrates est incompatible avec l 1 hypothèse d'une source 
unique, incite à rechercher d'autres origines possibles: les phé
nomènes électriques dans l 1 atmosphère ou encore l 'épendage naturel 
en provenance des couverts végétaux. 

Les concentrations en nitrites dans les précipitations sont 
faibles et dépassent rarement [N03-]; peu d'études scientifiques 

ont été faites aux Etats-Unis sufOle sujet et les renseignements 
disponibles sur leur origine potentielle demeurent quasi-nuls. 

P 

La teneur en phosphore total dans les précipitations a été 
relativement peu étudiée. Armstrong et Schind1er (1971) ont me
suré des concentrations en phosphore total soluble de 0.020 mg/1 
dans la pluie et de 0.010 mg/1 dans la neige dans la région nord
ouest de 11 0ntario tandis que, pour la station de Mayo-Point, 1I U.S. 
Geo1ogica1 Survey (1971) rapporte des concentrations variant sur 
une année entière entre .003 et .087 mg/1 avec une moyenne de .022 
mg/l . 

Sur le bassin du lac Ontario, Shiomi et Kuntz (1973) ont 
calculé une moyenne pondérée de 0.061 mg P/l. Bien que Shiomi et 
Kuntz niaient pas identifié de relation entre la teneur en phospha
te et les activités industrielles, il ne fait aucun doute que les 
émanations particu1aire de P20S en provenance de 1 'industrie du 
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phosphore et les activités agricoles enrichissent les eaux atmos
phériques en phosphate. Les sols riches en matières organiques 
peuvent, sous 1 'action d'une activité microbiologique intense, re
jeter du phosphore sous forme particulaire (érosion) ou sous for
me de gaz (PH3). 

Métaux lourds 

En l 'absence d'activités humaines, on retrouverait dans l'at
mosphère les métaux lourds dans des proportions contrôlées par la 
composition des lieux d'origine, 1 1 importance des sources et le com
portement des particules dans 1 1 atmosphère, les métaux lourds é
tant généralement incorporés à la structure des aérosols (matière 
particulaire ou cristalline). La contamination de 1 1 atmosphère 
par les activités urbaines, agricoles ou industrielles y a engen
dré une hausse considérable de la concentration des métaux lourds. 
La teneur en métaux lourds des précipitations, qu'elles soient so
lides ou liquides, dépendra donc des concentrations retrouvées 
dans 1 1 atmosphère; pour certains métaux comme le cuivre, le nickel, 
le fer et le plomb, les concentrations sont beaucoup plus élevées 
dans les zones où l'activité humaine est élevée 
1973; Shiomi et Kuntz, 1973). 

(Hoschler et al. 3 

L'influence des activités humaines sur la teneur en métaux 
lourds des précipitations nlest pas confinée à des régions urbai
nes ou industrielles. En effet, Murozimi et al. (1964)., ont 
montré des augmentations de concentration en plomb considérables 
dans les neiges du Groenland et de l'antarctique: au Groenland, 

la concentration en plomb est passê de .005 ppb en 1 lan -800 à 

0.210 ppb en 1969: 

Le bilan des apports directs en métaux lourds par précipita
tion nlest pas négligeable; le tableau 3.3.1 indique que la con
centration des métaux dans les eaux atmosphériques est du même 
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TABLEAU 3.3.1 Comparaison entre les concentrations en métaux lourds 
retrouvées dans les eaux de surface et les concentrations 
retrouvées dans les précipitations. 

Valeur observée pour 
les eaux de surfaces l 

Elément (Valeur moyenne en ppb 

pour 1962-1967). 

Nord-Est St-Laurent 
(USA) (Massena) 

Pb 17 22 

Fe 25 22 

Zn 96 41 

Cu 15 7 

Cd 5 --

i Koop et Kroner (1967) 
2 Shiomi et Kuntz (1973) 

Valeurs observées pour 
les eaux de précipitations 2 

(Valeur moyenne en ppb 
pour 1970-1971) . 

Lac Ontario 

20 

34 

80 

6 

l 

.~ 



264 -

ordre de grandeur que dans les eaux de surface (la forme chimique 
des apports atmosphériques est cependant vraisemblablement diffé
rente de la forme chimique des éléments mis en suspension dans le 
milieu par les mécanismes naturels de l'érosion). 

Il est donc important de connaître les contributions relati
ves des sources auxquelles seront associés des types de réaction 
avec le milieu aquatique vivant ou inerte. Le tableau 3.3.2 pré
sente, groupées selon leur origine ou encore selon leur toxicité 
ou leur rôle de co-facteur enzymatique, des concentrations obser
vées d'une série de métaux lourds sur le continent nord-américain. 
Il faut noter qu'il n'y a pas de relations directes entre les con
centrations mesurées dans l'eau des précipitations et les concen
trations mesurées dans l'atmosphère; on peut dès lors seulement 
dire que les métaux présents dans l'atmosphère sont susceptibles 
de se retrouver dans les précipitations en général. 

3.4 QUALITE DES EAUX SOUTERRAINES 

Nous avons vu dans la section précédente que l'eau de pluie contient 
une charge chimique substantielle qui peut contribuer à la composition 
chimique de l'eau des nappes et des cours d'eau. Cette contribution se
ra d'autant plus apparente que les bassins de drainage sont composés de 
roches difficilement solubles (Pearson et Fisher, 1971). 

Dès que l'eau de pluie entre en contact avec la surface du sol, les 
dissolutions commencent déjà. Schoeller (1962) observe, à partir d'é
chantillons prélevés au contact du sol peu après une pluie en Tunisie, 
que la teneur en C03 et Ca correspond à des tensions de CO2 supérieures 
à celle de l'atmosphère au sol. Ces eaux sont donc très différentes de 
l'eau de pluie puisque, dans ces dernières, il y a prédominance de Cl, 
S04 et Na alors qu'au contact du sol c'est C03 et Ca qui dominent. 
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TABLEAU 3.3.2 Comparaison entre les concentrations en métaux retrouvées 
dans les précipitations et les concentrations retrouvées 
dans l'atmosphère. 

Co 

Mo 

Mn 

Ag 

Cd 

Cr 

Cu 

Zn 

Hg 

Ni 

Pb 

V 

Al 

Fe 

Si 

Concentration (pg/l) dans les 

préci pitati ons 

moyenne min. max. 

(12)~ 

(1)3 <1 l 61 

(21)2, (6)3 

(107)2 21 8001 

(4)2 , (4)3 

( 34 ) 2 , ( 20 ) 3 <41 200
1 

Concentrati on (ll 9jm3 ) 

dans llatmosphèr-e 

min. 

.46 

5 

0.05 

2 

27 

27 

1.3 

1.5 

250 

610 

max. 

1.8 

31 

16 

100 

500 

100 

11 

1170 

3900 

.2 

1~ 'ha ..... U973}: t ..... to ArR 
r.Lazrus êtar~ (T'910}:Ttats-UniSen général 
J. Shiomi et Kuntz (1973): Lac Ontario 
.'. Feth et al (1964): Sierra Nevada 

Origine 

sol 

sol 

sol 

pollution 

pollution 
et sol 

tombustion 

sol 

sol 

sol 
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3.4.1 L'eau dans le sol agricole 

A) Phénomènes 

Les dissolutions débutent à la surface du sol et deviennent 
plus importantes dans l'eau d'infiltration du sol. Pour compren
dre ceci, il faut examiner les phénomènes dont le sol est le sièqe. 

Ce qui caractérise en particulier le sol agricole, c'est la 
présence de matière organique dans sa partie supérieure à partir 
de la destruction des animaux et végétaux et, en plus, la présence 
d'éléments vivants. Il y a transfert d'énergie des radiations so
laires par les intermédiaires biotiques vers les processus de décom
position des matières minérales. Grâce à l'action de la photosyn
thèse, il y a production d'acides nitreux, nitriques, carboniques 
et organiques qui entrent en jeu et attaquent les minéraux. 

Les mouvements de l'eau dans le sol revêtent une importance 
particulière puisqu'elle véhicule les substances dissoutes. Il 
nous faut considérer des mouvements ascendants et descendants. En 
effet, durant les périodes pluvieuses, lorsque le déficit d'humi
dité du sol aura été comblé, il y aura un mouvement descendant de 
l'eau vers la nappe d'eau souterraine. Lors des périodes de sé
cheresse, il peut y avoir des mouvements ascendants dOs à l'éva
poration à la surface du sol et à la transpiration des végétaux. 

Lorsque le mouvement descendant prédomine, il se produit un 
lessivage complet des sols et un entraînement des substances dis
soutes vers les nappes. Lorsque le mouvement ascendant domine, 
il y a remontée des substances dissoutes et parfois précipitation 
dans le sol. L'importance relative des deux mouvements est ques
tion de saison et de climat et est à la base de la zonalité clima

tologique de la composition chimique des eaux souterraines (Schoel-
1er, 1962). 
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B) Composition chimique des eaux du sol 

Sch10esing (in Schoe11er, 1962) montrait dès 1870 que les 
eaux des solutions des sols ont des teneurs de C03 et de CO2 li
bre tout à fait comparables à celles des eaux souterraines. Les 
solutions sont saturées en CaC03; la dissolution se fait bien 
dans la terre arable et le CO 2 des eaux souterraines provient de 
cette terre (en particulier de la respiration des micro-organis
mes, des macro-organismes et des végétaux qui y vivent et, pour 
une part moins importante, de la combustion des matières organi
ques). Il faut noter ici l'équilibre remarquable entre le CO2 
dissous et la tension du CO2 de l'atmosphère des sols. 

Les cations des solutions des eaux des sols résultent de l'at
taque des roches: 

Les ions Ca++ sont présents en grand nombre et sont apportés 
par la mise en solution de nombreux minéraux calciques. Ces 
ions sont en relation avec les ions HCO; et NO;. Dans les grès 
et dans les roches cristallines, les ions Ca++ sont peu impor
tants et les ions Na+ prédominent. 
Les ions Na+ sont moins abondants que les ions Ca++ dans les 
sols de calcaires et de dolomies tandis que c'est l'inverse 
dans les terrains siliceux purs ou si1icatés. 
Les ions K+ sont, de manière générale, en moins grand nombre 
dans les solutions des sols alors qu'on observe l'inverse dans 
les minéraux argileux. 

De leur côté, les anions ne proviennent que faiblement de 1 'at~ 
taque des roches. En effet, Cl est issu de l'eau de pluie, HCO; du 
CO2 de l'atmosphère des sols, NO; des produits de la nitrification. 
Parmi ces anions, les éléments d'origine biologique HCO; et NO; sont 
les plus abondants. Enfin, les solutions contiennent généralement 
aussi un peu de Si02 originant de l'attaque des roches. 
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C) Passage des eaux du sol à la nappe souterraine 

Selon Schoeller (1958), la pluie pénétrant le sol dilue 
les solutions et, 10rsqu ' e11e est suffisante, il y a passage 
de 1 leau du sol pour alimenter la nappe. En plus de la dilution, 
on observe également une diminution considérable du NO; attribuée 
à une absorption par la végétation ainsi qulune diminution du rap
port K/Na dGe à la fixation du K dans le sol. 

3.4.2 Relation entre la composition chimique et la lithologie 

Plusieurs auteurs ont cherché à illustrer les relations qui 
existent entre la qualité chimique de 1 leau souterraine et la na
ture minéralogique des terrains meubles et consolidés. Il convient 
ici de noter que cette relation ne peut être qui imparfaite puisque 
de nombreux autres facteurs viennent modifier la composition chimi
que de ces eaux, Notre but est donc d ' i11ustrer de manière généra
le la composition de 1 leau que 1 Ion doit s'attendre à trouver au 
contact de différents types de roches. Cette relation sera d'autant 
plus valable que le matériau aquifère est uniforme. Toutefois, la 
circulation de 1 leau se produit souvent dans plusieurs aquifères in
ter-reliés et de composition chimique fort différente. De plus, cer
taines réactions chimiques telles que les échanges de bases, l'ab
sorption d'ions dissous et des influences biologiques viennent modi
fier considérablement la qualité de 11eau souterraine. 

Les roches sont en général constituées d'un ensemble complexe 
de minéraux dont la solubilité diffère largement. La masse des 
roches, à quelques exceptions près, est formée de minéraux diffi
cilement solubles. La classification des roches basée sur la com
position chimique globale n'indique pas toujours les minéraux les 
plus solubles qui exercent une action prépondérante sur la qualité 
de 1 leau circulant à travers. Ainsi, un grès cimenté par du carbo
nate, bien que largement composé de silice sous forme de quartz, don
nera lieu à une eau constituée essentiellement d'ions Ca++ et HCOj, 
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A) Eau en contact avec des roches ignées 

Il ne sera pas possible, dans le cadre de cet exposé, de trai
ter des produits solubles de décomposition de toutes les roches 
cristallines. Nous référons le lecteur aux ouvrages de 5che'1er 
(1962), Garre1 (1967) et Hem (1970) pour un traitement plus 
approfondi. Nous nous bornerons à exposer lès traits caractérisant 

la qualité des eaux circulant dans les roches. 

Les roches ignées se subdivisent en deux grandes catégories 
suivant qu(el1es sont extrusives ou intrusives. Les roches ex
trusives regroupent celles qui dérivent de 1 (activité volcanique 
(écoulements de laves ou explosions donnant lieu à des dépôts de 
cendres ou de poussières ou de brèches volcaniques). Ces dépôts 
sont parfois perméables et constituent de bons aquifères. Les ro
ches intrusives se sont formées à 1 (intérieur de la terre et don
nent lieu à des dépôts de diverses formes, denses et relativement 
imperméables. 

La liste qui suit indique les principaux minéraux constituant 
les roches ignées et les métaux apportés par leur décomposition: 

quartz 5i02 (traces) 
orthose 5i02 + K 

plagioclase 5i02 + Na + Ca 
ferromagnésien 5i02 + Mg + Fe 
biotite 5i02 + K + Fe 

muscovite 5i02 + K 

La mise en solution des roches ignées est difficile et le ré
sidu sec des solutions sera faible comparativement aux roches sédi
mentaires. Cependant, 1 (eau des roches extrusives sera légèrement 

plus concentrée pour deux raisons: en premier lieu, ces formations 
exposent une plus grande surface à 1 (attaque de l (eau et, en second 
lieu, elles sont moins cristallisées. 
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Les cations: 

On observe une prédominance d1alkali, en particulier dans 
les roches riches en plagioclase sodique. Le rapport CalNa est 
étroitement lié à celui observé dans les plagioclases présents 
dans la roche. La proportion de Na par rapport aux autres cations 
dépend théoriquement de l 1 abondance relative des minéraux ferro
magnésiens présents dans llaquifère. 

Les anions: 

HCO; est peu abondant mais existe en concentration supérieu
re aux ions Cl- et 5°4-- par suite de la rareté des chlorures et 
des sulfures. La pyrite peut apporter des ions 5°4 mais elle 
le fait généralement en faible quantité. 

La silice collo'dale existe en abondance. D1après Garrel 
(1967), la production de silice par ion hydrogène produit est 
plus grande pour les plagioclases sodiques que pour les autres mi
néraux présents dans la roche, ce qui implique que les granites 
et les rhyolites devraient avoir une concentration relative en si
lice par rapport à la charge ionique totale supérieure aux autres 
types de roches ignées. 

B) L1eau en contact avec les roches sédimentaires 

Les roches sédimentaires peuvent être classées suivant leur 
composition chimique selon les subdivisions suivantes. 

Résistates: 

formations qui sont constituées principalement de 5i02 tels 
que les grès et autres types de dépôts formés de fragments de ro
ches relativement inaltérées comme les sables et graviers; 
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Hydrolyzates: 

roches avec minéraux argileux tels que les marnes, les argiles, 
les shales; 

Précipitates: 

formations composées de minéraux carbonatés tels que les cal
caires et les dolomies. 

Evaporites: 

dépôts consistant de minéraux relativement solubles tels que 
le gypse et l 'halite. 

Resistates: 

Relativement à ceux-ci, Hem (1970) oberve que la composition 
chimique des eaux à leur contact varie considérablement suite aux 
multiples manières dont leur qualité peut être affectée. La pré
sence et la nature des matériaux cimentant les grès constitue un 
de ces facteurs. De plus, la bonne perméabilité en général de ces 
formations favorise les échanges de solutés avec les formations voi
sines de composition minéralogique différente. Plusieurs processus 
d'altérations peuvent venir modifier la composition chimique de l'eau, 
comme la précipitation de matériau liant, la remise en solution de 
minéraux et la coprécipitation de certains métaux. Les concentra
tions des éléments mineurs dans l'eau de ces roches sont fréquemment 
liées à ces processus (Hem, 1970). Mentionnons que les eaux des 
grès et des sables purement siliceux se comportent différemment des 
autres formations de résistates. L'absence de carbonates en parti
culier donne lieu à un résidu sec très faible, lequel est parmi les 
plus faibles que l'on puisse rencontrer dans les eaux souterraines. 
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Hydrolyzates: 

ces roches formées de minéraux arqileux possèdent une grande 
porosité dépassant fréquemnent 50 pour cent. Les pores. sont très 
tenues, la surface de contact eau-roche très élevée et la vitesse 
de circulation de lleau très faible de sorte que ces terrains sont 
généralement imperméables. Ces terrains renferment fréquemment des 
quantités notables de sels (chlorures, sulfates, etc.) absorbées 
par la partie collo'dale de la roche lors de la 'précipitation des 
sédiments en milieu marin. Le résidu sec des eaux au contact de 
ces sédiments est qénéralement très élevé. Les teneurs en S04 
et en Cl de ces eaux sont supérieures à celles des eaux des autres 
terrains et dépassent fréquemment la teneur en HC03-. Le cation 
prédominant est fréquemment le Na+ mais la capacité élevée d'échan
ge de bases des minéraux argileux contrôle fréquemment le rapport 
relatif des différents cations. 

Précipitates: 

cette catégorie de sédiments comprend les calcaires constitués 
principalement de CaC03 et les dolomies faits de composé CaMg(C03)2. 
Dans les calcaires magnésiens et les calcaires impurs, le rapport 
Ca:Mg peut prendre des valeurs fort variées, Ca étant toujours su
périeur au Mg. 

La qualité de l'eau des calcaires est donc contrôlée par le 
processus de mise en solution du carbonate de calcium, lequel pro
cessus a déjà été expliqué lors de 1 'application des calculs d'é
qUilibre chimique (voir chapitre 3.2.3). Le résidu sec des eaux 
provenant des calcaires varie de faible à moyen suivant les carac
téristiques des calcaires influençant la vitesse de circulation de 
l leau et la surface de contact eau-roche. Les calcaires étant pau
vres en sulfates et en chlorures, la composition chimique de ces 
eaux reflète celle de la roche. Néanmoins, certains auteurs au
raient trouvé que le rapport Mg/Ca dans l'eau serait plus petit que 
celui de la roche, ce décalage étant lié aux phénomènes de dolomi

tisation. 



273 -

Evaporites: 

ces terrains étant facilement solubles, les eaux qui les tra
versent sont fortement concentrées et atteignent très souvent la 
saturation. Clest le cas des eaux traversant le gypse qui se con
centre en S04 et Ca++ et des eaux traversant les terrains sali
fères. 

C) Eau en contact avec des roches métamorphiques 

Le métamorphisme est un processus d'altération des roches par 
la chaleur et la pression qui modifie leurs propriétés physiques 
et même parfois leur composition minéralogique. Puisque tous les 
types de roches peuvent être altérés, il est difficile de trouver 
beaucoup de points communs dans la composition chimique des eaux 
au contact des différents types de roches métamorphiques. 

On trouvera dans (Schoel1er (1962), White et al. (1963), 

etHem ~1970) de nombreux exemples d' ana1yses chimiques des eaux 
météoriques en contact avec différents types de roches. White et 

al. (1963) présentent également des analyses chimiques typiques 
pour des eaux d'origines autres que météoriques, telles que les eaux 
juvéniles, fossiles, métamorphiques et magmatiques. 

3.4.3 Relation entre la composition chimique des eaux souter
raines et le climat 

Nous avons mentionné précédemment (voir chapitre 3.4.1) que 
1 1 importance relative des mouvements ascendants et descendants dans 
le sol est conditionnée par le climat; ces mouvements se trouvent 
donc à la base de la zona1ité climatique de la composition chimique 
des eaux souterraines. Les principaux facteurs climatiques régis
sant la composition chimique des eaux sont les suivants (Schoeller, 
1962): la pluviométrie, "évapotranspiration et la température. 
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La pluviométrie provoque un lessivage des terrains et en
traîne les sels les plus solubles vers les nappes d'eau souter
raine et les cours d'eau. L'appauvrissement en sels solubles 
dans les terrains est d'autant plus marqué que la pluviométrie 
est élevée; de même, la dilution des sels restants passant en 
solution sera en relation directe avec la pluviométrie. CaC03 
suit cependant un autre régime car sa mise en solution est contrô
lée par la teneur en CO2 libre de l'eau. 

L'évaporation a pour effet d'augmenter en particulier la 
concentration des chlorures et des sulfates et par là le résidu 
sec de l'eau. Les faibles pluies qui ne font qu'alimenter les 
couches superficielles sont très efficaces dans le processus de 
concentration des eaux. L'effet d'évaporation s'ajoute donc à 
celui d'une faiblesse excessive de la pluviométrie. 

En plus d'être un facteur primordial de l'évaporation, l'é
lévation de température favorise les attaques des silicates, ac
tive les mises en solution simple et favorise l'activité des mi
cro-organismes du sol et la combustion des matières organiques. 

L'évolution spatiale des caractères chimiques des eaux sou
terraines est largement contrôlée par les facteurs climatiques. 
Schoe11er (1941) a examiné les différentes zonalités climatiques 
des caractères chimiques des eaux souterraines depuis les régions 
tempérées de l'Europe de l'Ouest jusqu'aux régions équatoriales 
d'Afrique et Garnonov (1958) a publié une carte de la zonalité 
des eaux des nappes libres dans la partie européenne de l'U.R.S.S. 
Ces zones hydrochimiques couvrent de larges régions et sont déli
mitées en se basant sur l'anion prédominant. Ainsi, Garnonov 
(1958) délimite cinq zones hydrochimiques. La zone (1) des 
eaux hydrocarbonatées (bicarbonates) et siliceuses co'ncide 
avec la région de la toundra où la température moyenne annuelle 
est de OOC; ces eaux ont un résidu sec très faible. La zone (2) 
des eaux hydrocarbonatées calciques couvrent toute la partie cen-
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trale de lIU.R.S.S. caractérisée par plusieurs formations géologi
ques différentes mais la plupart comprenent des matériaux calcaires. 
La zone (3) des eaux sulfatées, II chlorurées ll et calciques se si
tue au sud de la partie centrale et des steppes et est caractérisée 
par un excédent dlévaporation sur la pluviométrie. La zone (4) 
dleaux chloru~ées se localise dans les basses terres de la Mer Noi
re dans la partie nordique de la péninsule de la Crimée et dans la 
dépression du nord de la Caspienne. Une zone (5) dleaux hydrocar
bonatées calciques caractérisent les régions montagneuses de la 
Crimée et du Caucase. Schoeller (1941) observe lamême~zonalité 
du nord au sud, clestà-dire du type hydrocarbonaté au type sulfaté 
chloruré puis au type chloruré. Llévolution des cations est liée 
à celle des anions. Ca++ et Mg++ s laccro1ssent en relation avec 
1 1 augmentation du S04++' Mg++ croissant plus rapidement et la con
centration en Na++ liée à celle du C1-. On observe donc une aug
mentation générale de la concentration des régions tempérées aux ré
gions désertiques puis une diminution des concentrations plus au 
sud vers les régions équatoriales par suite de 1 1 augmentation de la 

pluviométrie. 

On voit qulil y a une première zona1ité géographique très 
large indépendante des facteurs géologiques et influencée par 
des facteurs climatiques qui tendent à minimiser les autres cau
ses de variabilité spatiale des caractères chimiques des eaux 
souterraines. A 1 lintérieur de ces zones hydrochimiques, on pour
ra trouver des zonalités géologiques dans lesquelles les modifi
cations apportées au type dleau dépendent de la nature minéralo
gique des terrains. 

3.4.4 Evolution de la qualité de 1 leau dans les nappes 

Jusqu1à présent, nous avons considéré 1 lévolution de la com

position chimique des eaux souterraines de nappes libres. Mais, 
nous observons une troisième zonalité attribuable cette fois aux 
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caractéristiques hydro-dynamiques des systèmes d'écoulement des 
eaux souterraines. Ainsi, dans un même réservoir aquifère, il y a 
des variations latérales et verticales attribuables aux différences 
dans la longueur des lignes de courant et des perméabilités des for
mations géologiques et, par conséquent, dans le temps de contact 
entre la solution aqueuse et les minéraux. Pour examiner et com
prendre l'évolution de la qualité de l'eau dans un réservoir aqui
fère, il s'avère nécessaire d'étudier les systèmes hydrauliques 
d'écoulement souterrain. 

A) Systèmes hydrauliques d'écoulement souterrain 

Hubbert (1940) et Toth (1962) ont développé et illustré 
les concepts théoriques caractérisant les systèmes d'écoulement 
souterrain pour différents environnements géologiques et physio
graphiques. Plusieurs études de terrain dont celle de Maxey 
(1968) confirment les schémas théoriques d'écoulement souterrain. 
Le système hydraulique est formé de trois zones distinctes: 

1. Une zone de recharge caractérisée par des mouvements d'eau 
descendants donc le potentiel énergétique décrolt avec la 
profondeur. 

2. Une zone d'écoulement souterrain latéral où les lignes de 
courant sont essentiellement parallèles et les équipotentiel
les verticales, ce qui implique que le potentiel énergétique 
ne varie pas avec la profondeur. 

3. Une zone de vidange où le mouvement de l'eau est ascendant 
et le potentiel énergétique augmente avec la profondeur. 

Ce système d'écoulement est illustré à la fiqure 3.4.1 et 
implique que le milieu hydrologique soit isotrophe et homogène 
et que la surface piézométrique soit sensiblement parallèle à la 
topographie. Toutefois, la structure géologique du réservoir 
aquifère recèle de nombreuses hétérogénéités qui peuvent modifier 

le schéma hydraulique de la figure 3.4.1. 
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Toth (1962) développa plusieurs modèles théoriques dlécou
lement souterrain pour différentes conditions de relief et de pen
te de la topographie et de l lépaisseur du réservoir aquifère. 

Ses profils dlécoulement (Fiq. 3.4.2) pour des bassins de 
superficie de quelques centaines de milles carrés mettent en évi
dence que trois types de systèmes hydrauliques (local, intermé
diaire et régional) peuvent se développer. Tel que présentés à 

la figure 3.4.2, les systèmes dlécoulement locaux ont leur zone 
de recharge sur les parties élevées du bassin et leur zone de vi
dange dans les parties basses adjacentes. La zone de recharge du 
système régional se localise dans la région de la ligne de partage 
superficielle du bassin et la vallée principale constitue la zone 
de vidange du système. Un système dlécoulement intermédiaire peut 
également exister; Mifflin (1968) fut cependent incapable de 
distinguer sur le terrain le système dlécoulement régional de llin
termédiaire. Ce schéma dlécoulement explique bien les transferts 
dleau dlun sous-bassin à un autre par l lentremise des systèmes in
termédiaires et régionaux dlécoulement souterrain. 

Freeze et Witherspoon (1966) présentèrent également un mo
dèle théorique dlécoulement qui tient compte cette fois de la per
méabilité relative des formations géologiques. La figure 3.4.3, 
par exemple, illustre que des transferts dleau importants dlun sous
bassin à l lautre peuvent être occasionnés par la présence en profon
deur dlune couche fortement perméable. 

B) Les zonalités verticales et latérales dans les réservoirs 
aquifères 

Il est tout naturel, si l Ion considère la différence dans la 
longueur des lignes de courant (donc du temps de contact entre 

les solutions aqueuses et les formations rocheuses, les perméabi
lités relatives des terrains et la surface de contact eau-roche) 
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• 1. Zooe d'écoulement • '. Z de ....... ~ 
1 latéral i one v,_' .... -
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FIG. 3.4.1 . Diagramme d'un réseau d'écoulement idéalisé . 

résea/J infermédiaire 

, réseOlJ régional 

l~~~~~~~~========~======================~~~ 
1 • 20,000 pieds .. 1 

FIG.3.4.2. Des réseaux d'écoulement souterrain local. intermédiaire et régiona 1 

peuvent se développer dons les bassins de drainage en fonction de 

l'épaisseur du réservoir souterrain, de la pente et du relief des 

versants. 

FIG.3.4.3 . Influence de la perm~abilité relative des formations sur 
l'écoulement souterrain. 
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d'observer une évolution de la qualité de l'eau avec la profondeur 
et, latéralement le long des lignes de courant. Selon le schéma 

d'Ignatovitch - Souline (Si1ine et Bektchourine, 1952), les eaux 
hydrocarbonatées en surface deviennent chlorurées en profondeur; 
on observe alors la séquence suivante: 

Chebotarev (1955) indique une autre séquence: 

Cette deuxième séquence est presqu'identique à celle observée par 
Charron (1969) dans la vallée de la Rivière Rouge (Manitoba). 

La qualité de l'eau tend progressivement vers celle de l'eau 
de mer. On observe de façon générale cette évolution des caractè
res chimiques de l'eau dans les systèmes hydrauliques d'écoulement 
régional, l'eau étant de type hydrocarbonatée dans la zone de re
charge et évoluant vers un type d'eau sulfatée-chlorurée à chloru
rée dans la zone de vidange. Notons que la charge en solides dis
sous augmente avec la profondeur et à partir de la zone de recharge 
vers la zone de vidange. Ce schéma simplifié d'évolution de la qua
lité de l'eau dans les nappes peut être modifié par la complexité 
des structures géologiques, par la présence de formations rocheuses 
très solubles, par les processus d'échanges de bases, de réduction 
des sulfates et l'effet de membrane des argiles. Back (1966), 
lors d'une étude hydrogéochimique de la plaine côtière atlantique 
des Etats-Unis, conclut que la lithologie et la minéralogie sont 
responsables des divers types d'eau qui peuvent exister tandis que 
le système hydraulique d'écoulement détermine leur distribution 
spatiale dans les réservoirs aquifères. 

Plusieurs études de terrain dont celles de Backs (1966) Mé
clay et Winter (1967), et Charron (1969) tendent à confirmer le 
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schéma classique d'évolution de la qualité de l'eau. D'autres étu
des, telles que celles de Maxey (1968) et Mifflin (1968), ont 
mis en évidence pour des terrains carbonatés du Nevada que, bien 
que presque toutes les eaux soient du type hydrocarbonatées, cal
ciques et magnésiennes, la concentration des ions Na+, K+, SO~ et 
Cl augmentent proportionnellement à la distance parcourue depuis 
la zone d'alimentation. Hanshaw et al. (1965) observent le même 
phénomène dans les terrains calcaires de l'aquifère floridien en 
milieu humique cette fois. 

L'augmentation de concentration est due aux nouvelles disso
lutions et il suffit d'une très faible quantité de sels solubles 
dans la roche pour causer une concentration relativement élevée. 
Mais cette concentration ne peut dépasser un certain seuil car les 
eaux tendent vers un équilibre physico-chimique avec les roches dans 
lesquelles elles circulent. L'étude de l'évolution de la qualité 
chimique dans les nappes fournit une alternative intéressante pour 
l'étude des systèmes d'écoulement en eau souterraine. Notons que 
les travaux de Smoor (1967), en Arizona et de Simard (1973) sur 
le bassin versant de la rivière Eaton au Québec ont montré que, dans 
certains environnements géologiques, la qualité chimique de l'eau 
demeurait relativement constante sur toute l'étendue du système d'é
coulement. Cependant, certains éléments chimiques tels Na et K sem
blent plus affectés que d'autres par la lithologie et, à ce titre, 
s'avèrent de bons indicateurs de la circulation de l'eau souterraine 
bien qu'ils ne subissent que de faibles modifications de leur concen
tration. Le rôle de ces ions dans la délimitation des systèmes hy
drauliques d'écoulement fut confirmé par des études de datation 
des eaux souterraines à partir de la concentration en tritium et 
carbone-14 des eaux souterraines (Mifflin, 1968; Simard, 1973). 
La relation entre la concentration en ions Na+ et K+ et celle en 
tritium permet d'établir que l'augmentation relative en ions Na+ 
+ K+ est dépendante du temps de séjour dans le réservoir aquifère. 
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3.4.5 Méthodes d'études de la chimie de l leau dans les nappes 

Les études hydrogéochimiques suivent généralement les étapes 
suivantes: 

1. identification des différents types d'eau; ceci nécessite 
1 'adoption d'une méthode de classification; 

2. représentation graphique des différents types d'eau dans le 
but de montrer leur distribution spatiale et leur genèse en 
relation avec l 1 environnement géologique et les systèmes hy
drauliques d'écoulement souterrain; 

3. interprétation plus rigoureuse basée sur l 'application des 
principes de la thermodynamique et ayant pour objectifs d'i
dentifier les facteurs contrôlant la chimie de l leau et de 
comprendre 1 'origine des différents types d'eau. 

A) Classification des eaux 

On trouvera dans Schoeller (1962) un résumé des principales 
méthodes proposées pour classifier les eaux naturelles. Nous in
sisterons plus particulièrement sur la méthode préconisée par Back 
(1960, 1961 et 1966) pour distinguer les caractères chimiques des 
eaux dans leur environnement. Le concept de faciès hydrochimique 
futititrodutt par Back (1960) comme un raffinement des zones hy
drochimiques défini par Garmonov (1958) en ce sens que le faciès 
peut être considéré comme une subdivision d'une zone majeure et per
met de suivre de façon plus détaillée 1 'évolution des caractères 
chimiques de 1 leau dans les systèmes hydrauliques souterrains. 

La terminologie utilisée pour désigner les faciès anioniques 
et cationiques est indiquée au tableau 3.4.1 et dépend du pourcen
tage des différents constituants exprimés en équivalents par mil
lion. On peut simplifier cette classification en définissant un 
type d'eau basé uniquement sur l 'anion et le cation prédominant tel 



TABLEAU 3.4. 1 

Faciès cationiques 

Cal ci um-Magnêsi um 
Calcium-Sodium 
Sodium-Calcium 
Sodium-Potassium 

Faciès anionigues 

Bicarbonate 
Bicarbonate-chlorure 

sulfate 
Chlorure su1fate-

bicarbonate 
Chlorure sulfate 
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Classification des faciès hydrochimiques 
(traduit de Back, 1966) 

Pourcentage des constituants en êquiva1ents 

Ca + Mg Na + K HC03 + C03 

90-100 0<10 
50-90 10<50 
10-50 50<90 
0-10 90<100 

90-100 

50-90 

10-50 
0-10 

par mÏ'l lion 1 

Cl ofo S04 

0<10 

10<50 

50<90 
90<100 
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qui illustré à la figure 3.4.4. Par exemple, un type d'eau chlorurée 
sodique implique que l 'élément chlore constitue plus de 50% de la 
charge des anions et le sodium plus de 50% de la charge des cations. 

Notons cependant que cette classification ne tient pas compte 
de la concentration en silice qui, dans certaines reglons (par exem
ple, le bouclier précambrien), est plus élevée que celle des radi
caux ioniques pris individuellement. 

B) Représentations graphiques 

Il existe plusieurs méthodes de représenter graphiquement les 
analyses chimiques des eaux. Les plus couramment employées en hy
drogéochimie sont le diagramme trilinéaire de Piper (1944), le 
diagramme semi-logarithmique de Schoeller (1962) et le polygone 
de Stiff (1951). 

La figure 3.4.4 représente le diagramme de Piper (1944) en 
utilisant la terminologie de Back (1966). Le diagramme se divise 
en trois parties: (1) le triangle de gauche indique par un seul 
point la proportion relative des principaux cations (Ca+, Mg, Na+, 
K) exprimée en pourcentage du total en équivalents par million; 
(2) le triangle de droite est réservé de façon analogue aux prin
cipaux anions (HC03, 50;, Cl-) dont la composition relative est 
représentée par un seul point; (3) la partie centrale du diagramme 
a la forme d'un losange et sert à indiquer par un seul point la 
composition chimique globale des principaux ions présents dans l'eau. 
Ce point se situe à l 1 intersection de deux droites ayant pour ori
gine le point obtenu dans chacun des deux triangles de bases et tra
cées parallèles aux côtés extérieurs des triangles. 

Ce diagramme permet de classifier les eaux suivant les faciès 
de Back (1966) et de regrouper les unités stratigraphiques dont 
les eaux souterraines possédant les mêmes caractères chimiques pour 
ensuite les étudier en tant qu'unités hydrogéochimiques. Ce dia
gramme s'avère également utile lorsqu'il s'agit de prouver ou de 
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SULFATE, 

FIG .. 1.4.4:: Oiagromme.montrant ,les fàci"hjdrogéOcbimiques' ... Les coordonnées 
sont'eXprlmées enpourœntoge dutotgl'créquiVQlents 'par, 'million. 
( d'àprès ' Piper t 1944 ) . 
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réfuter que la composition chimique d'une eau provient du mélange 
de deux eaux d'origine différentes, comme par exemple l'invasion 
marine d'une nappe d'eau douce. 

Ce diagramme a l'inconvénient de ne pas représenter les con
centrations en valeurs absolues. Pour obvier partiellement à cet
te lacune, chaque analyse peut être identifiée par un cercle dont 
le diamètre est proportionnel à la concentration ionique. Le gra
phique devient alors rapidement enchevêtré. De plus, ce graphique 
ne laisse nullement entrevoir les rapports caractéristiques impor~:. 
tants entre les différents ions (Ca/Mg, Na/Cl, Cl/S04, etc ... ). 

Pour remédier à ces désavantages, Schoeller (1962) proposa 
un diagramme semi-logarithmique. Sur l'axe des abscisses, il dis
pose à intervalles réguliers et successivement de gauche à droite 
les ions Ca, Mg, Na, K, Cl, S04' HC03 et C03 et porte sur l'axe 
des ordonnées, gradué suivant une échelle logarithmique, le nombre 
de milliéquivalents de chacun des ions. Les points obtenus sont 
reliés par des droites (Fig. 3.4.5). 

Ces graphiques permettent, d'après l'inclinaison des traits, 
de voir les rapports des éléments entre eux. La configuration 
des traits permet de distinguer rapidement les différents types 
d'eau. De plus, il est possible de déterminer à l'aide du graphi
que si la saturation de l'eau en sulfate de chaux et en carbonate 
de calcium est atteinte. On peut également se dispenser de calcu
ler les milliéquivalents en reportant directement le poids de l'é
lément ou du radical à l'aide d'une échelle logarithmique préfabri
quée sur laquelle on a placé l'équivalent (poids atomique ou mo
léculaire divisé par sa valence) des différents ions. Cette é
chelle est superposée à l'ordonnée du graphique de manière à ce 
que la valeur 1.0 de l'ordonnée corresponde à la valeur de l'équi
valent de l'ion considéré sur l'échelle logarithmique. 

Vu leurs tailles, ces deux types de diagrammes se disposent 
difficilement sur les cartes hydrogéologiques. A cet effet, on 
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peut utiliser le mode de représentation proposé par Stiff et al. 

(1951) qui a l lavantage d'être plus condensé. Les caractéristi
ques essentielles de ce diagramme sont illustrées à la figure 
3.4.6a et consistent en quatre droites horizontales s'étendant de 
part et d'autre d'une ligne verticale considérée comme 110rigine 
(0). Chaque tronçon situé à gauche de 1 'origine représente la 
concentration des cations en mi11iéquva1ents par litre tandis que 
les tronçons de droite représentent les anions en mi11iéquiva1ents, 
par litre. Les concentrations des ions sont reportées sur leurs li
gnes respectives et les points sont reliés entre eux pour former un 
polygone (Fig. 3.4.6b). Le polygone tend à conserver la même for
me lorsque 1 'échanti11on est dilué. L' évo1ution du type d'eau en
traîne une modification dans la forme du po1yqone. Cette proprié
té du diagramme de Stiff permet de visualiser 1 'évo1ution de 11eau 
souterraine par rapport aux unités hydrostratrigraphique lorsque 
ces diagrammes sont reportés sur les coupes géologiques. 

C) Cartographie des caractères chimiques 

La cartographie des caractères chimiques est un moyen puissant 
de visualiser 1 1 interaction entre les facteurs de 1 1 environnement 
hydrologique et les caractères chimiques de 1leau. 

Les courbes isocones (égales concentrations d'un élément ou 
d'un radical) et les courbes des rapports caractéristiques juxta
posées aux courbes isopiézométriques de la nappe étudiée permettent 
de suivre 1 'évolution de la qualité de 1 leau en relation avec les 
caractéristiques hydrodynamiques de la nappe (Schoe11er, 1962). A 
1 'instar de Henningsen (1962), les différents faciès peuvent être 
identifiés sur les cartes géologiques par des teintes caractéristiques 
et les directions d' écou1ement par des flèches. Le report des faciès 
sur des blocs-diagrammes géologiques (Back, 1966) permet cette 

fois la représentation en 3 dimensions de 1 'évo1ution de la qualité 
en relation avec la lithologie et la structure qéo1ogique. Ces 
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Fig.3A:6a . Traits essentiels du diagramme de Stiff et al . ( 1951 ) . 
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Fig. 3. 4 .6 b . Méthode pour construire le diagramme de Stiff et al. (1951). 
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méthodes cartographiques ne permettent pas cependant de traiter 
globalement le nombre croissant de paramètres chimiques analysés 
(éléments majeurs, traces, toxi-etc ... ) et de points de mesures 
échantillonnés. De plus, pour ne pas perdre dl informations, il 
faut dresser une carte pour chacun des éléments dosés. La compa
raison des cartes tracées est souvent irréalisable. Ces diverses 
difficultés ont incité certains chercheurs à appliquer les métho
des statistiques multivariables au domaine de la qualité des eaux 
souterraines. 

D) Analyse statistique multivariable 

Dawdy et Feth (1967) sont les premiers chercheurs, à notre 
connaissance, qui ont appliqué l 'analyse factorielle en composan
tes principales à 1 'étude de la qualité chimique des eaux souter
raines. Une variante de cette méthode, 1 'analyse factorielle des 
correspondances, fut appliquée par Cazes et at. (1970) à l'étu
de chimique des nappes superposées de la craie et du calcaire car
bonique dans le nord de la France. 

Selon ces derniers, parmi les différentes méthodes d'analyse 
multivariable, 1 'analyse des correspondances est la plus avantageu
se car elle compare des profils de répartition. Nous avons déjà vu 
qulen hydrogéochimie, il est plus significatif d'étudier la réparti
tion relative des éléments dosés dans les prélèvements correspon
dants que d'étudier les teneurs absolues de ces éléments. 

L'analyse multivariable a pour but d'analyser un tableau de 
données rectangulaire comprenant des échantillons (en rangées, par 
exemple) caractérisés par des dosages (en colonnes). 

Cette analyse permet: 

de dégager les relations entre les éléments dosés (corréla
tions), et de préciser quelle portion de la variance de cha
cun des éléments peut être expliquée par sa relation avec les 
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autres éléments; 
de déterminer quels sont les éléments qui expliquent la majeu
re partie de la covariance du système; 
de dégager, s'il y a lieu, certains sous-ensembles constituant 
l 1 ensemble des échantillons étudiés; ainsi, Cazes et al. (1970) 

ont pu attribuer l 'ensemble des prélèvements à deux nappes dis
tinctes; 
de caractériser ces sous-ensembles (nappes) par des associa
tions ioniques-type; 
d'étudier 1 'évolution géographique de la chimie des eaux à l lai
de des facteurs de 1 'analyse factorielle qui ont la propriété 
d'être non "corrélés" et d'être classés par ordre décroissant 
d'explication statistique; la répartition géographique des 
deux ou trois premiers facteurs suffit en général à caractéri
ser 1 1 information de base; il va sans dire que les cartes 
"isofacteurs" sont d'autant plus significatives que les fac
teurs représentés ont une signification géologique (Cazes et 

al., 1970). 

La cartographie des facteurs déduits par la méthode des composantes 
principales reflète la concentration ionique globale et ne permet pas 
d'identifier la provenance des ions prédominants (Oawdy et Feth, 1967). 

E) Les études d'équilibres 

Les méthodes discutées précédemment ont pour but de montrer l'in
teraction entre les caractères chimiques de l'eau, la qéologie et 
l 1 hydrologie d'un bassin versant. Une fois cette phase complétée, 
une interprétation plus rigoureuse doit permettre de déterminer 
quels sont les facteurs qui contrôlent la qualité de l leau et quelle 
est 1 'origine des différents faciès identifiés. En d'autres termes, 
on identifie les minéraux qui sont en équilibre avec l'eau souter

raine. Cette connaissance devrait permettre, compte tenu de la 
minéralogie d'un aquifère et de la composition chimique de l'eau, 
de prévoir l 'évolution du système si celui-ci est soumis à des mo
difications naturelles telles que le captage ou la recharge de nap

pes. 
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Il semble que l'étude thermodynamique des relations solides
solutions puisse permettre des progrès dans la solution de ces pro
blèmes. Nous présentons, plus haut (voir 2.2.3) les principes 
théoriques présentement utilisés dans l'étude des équilibres soli
des-solutions car ces méthodes peuvent être appliquées aussi bien 
dans les réservoirs aquifères que dans les systèmes hydroqraphiques 
et lacustres. 

3.5 PROCESSUS REGULATEURS DE L'EROSION 

Les agents de l'érosion sont multiples; l'eau en est le principal. 
Elle agit à la fois comme agent d'altération (désintégration physique 
par alternance gel - dégel; décomposition chimique par dissolution, hy~

drolyse, échange d'ions, néo-formation de minéral) et comme agent de 
transport. La glace a un pouvoir d'érosion mécanique énorme dans certai
nes conditions (glaciers de type alpins) tandis que le vent a un pouvoir 
d'érosion faible, son pouvoir de transport étant limité aux particules de 
petits diamètres (0.02 à 0.07 mm en suspension, 0.15 à 0.3 mm en salta
tion et quelques cm en roulage). Enfin, la perte de masse sous l'action 
de la gravité et des agents biotiques (homme, plantes et animaux) peu
vent être importantes dans certaines régions. 

On distingue trois types de facteurs d'érosion: 

les facteurs externes: climat, végétation, relief; 
les facteurs géologiques: lithologie, degré de fracturation et de
gré de fissuration; 
les facteurs minéralogiques et chimiques: propriétés chimiques des 
minéraux et des éléments (exemples: dissolution de la calcite et 
de l'aragonite, équilibre des carbonates en solution). 

De plus il faut faire intervenir le facteur temps et l 'histoire an
térieure des terrains. Ainsi, au QUébec, l'érosion glaciaire a complète
ment décapé la partie altérée des roches. 
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Les apports en minéraux en provenance des précipitations ou des re
tombées sèches peuvent être très importants dans les régions où les eaux 
sont faiblement minéralisées. Il s'agit essentiellement du Cl de prove
nance marine, du soufre de provenance volcanique et industrielle, du Ca, 
Na et K de provenance marine et de l'érosion des sols ainsi que des bi
carbonates formés à partir du CO2 de l'air. Notons également que les 
précipitations peuvent avoir une action érosive chimique plus ou moins 
grande suivant leur composition. 

L'influence des activités humaines est très importante sur l'érosion 
du type détritique par déforestation, par mise en culture et par excava
tions etc ... , ainsi que sur les transports en solution par rejets directs 
aux rivières. L'exemple typique à ce sujet est celui des Grands Lacs 
(Beeton, 1965): en 60 ans, la concentration en sulfates est passée de 
7 mg/l à 15 mg/l dans le lac Huron et celle du calcium et du chlore de 
30 à 38 mg/1 et de 7 à 25 mg/l respectivement dans le lac Ontario. 

La compréhension des mécanismes de l'érosion fait intervenir des 
connnaissances sur le matériel sujet à l'érosion, sur l'agent d'érosion 
de t~ansport. Néanmoins, la plupart des études récentes montrent que 
les facteurs principaux d'érosion sont le climat, le relief et, en der
nier lieu, la géologie. 

3.5.1 Transport des matériaux en suspension et en solution par 
les eaux courantes 

Nous distinguons essentiellement deux types de matériaux trans
portés: les substances sous forme dissoute 1 et les substances sous 
forme particu1aire. 

Transport des matériaux solides 

Deux approches peuvent être considérées: l'approche détermi
niste qui relève de l 'hydraulique où le mouvement des particules 

1 Substances dissoutes: 
(Livingstone, 1963). 

substances traversant en filtre de 0.45~ 
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transportées est fonction de leur diamètre et de leur densité, de 
la vitesse d 'écou1ement du fluide, etc ... Il semble que la vites
se d'écoulement soit le facteur principal régissant la turbidité. 
L'autre approche est empirique et consiste essentiellement à re
lier la quantité de matériaux transportés au débit. 

Il Y a trois modes de transport hydraulique: la suspension, 
la saltation, et la reptation ou le roulage. Les deux derniers 
composent le charriage de fond ("bed load"). La partie transportée 
sur le fond est difficile à estimer et généralement on s'intéresse 
au transport en suspension en se contentant d'estimer le charriage. 
Pour le Mississipi par exemple, on estime le charriage de 7 à 10% 
du transport solide total (Fairbridge, 1968). 

Nous nous limiterons ici à l 1 approche déterministe du transport 
solide en suspension. D'une façon qénérale, la turbidité Cs est re

lié au débit Q~ par la relation: 

(3.5.1) 

où lia Il et "b" sont des coefficients: "a" tient compte de la 
turbidité générale de la rivière et "b" de l 'augmentation de la 
capacité de transport avec le débit. Selon Muller et Forstner (1968), 
cette relation est universelle. 

On voit donc que le transport augmente en fonction du débit, 
ce qui est la caractéristique essentielle du transport en suspension. 
Il en résulte que les basses eaux n1auront qu1une très faible turbi
dité et que la majeure partie du transport se fera lors des crues. 
Toutefoi s,la rel ation turbidité-débit est une fonction Il hystérési Sil, 

la turbidité étant généralement plus forte à débit égal en montée 
des eaux qu1en décrue. Le pic de turbidité a lieu aux deux tiers de 
la montée des eaux. Etant affecté par des phénomènes rares à l'échel
le humaine mais courant à 1 'échelle géologique (glissements de ter
rains, crues centenaires ... ), le transport solide est irrégulier et 
discontinu. 
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Transport des matériaux dissous 1 

La concentration globale ou 
tion des principaux ions majeurs 
HCO;) varient généralement avec 

salinité S ainsi que la concentra-
( ++ ++ + + - --Ca, Mg ,N a , K , Cl, SO 4 ' 

le débit suivant une loi 

(3.5.2) 

où le coefficient al tient compte de la minéralisation générale de 
la rivière et b' exprime la différence de concentration entre les 
eaux de surfaces et les eaux souterraines (b ' <0): la valeur né
gative de b' indique que les concentrations en solides dissous les 
plus fortes apparaissent aux plus faibles débits. Généralement b' 
< 1/3 en valeurs absolues mais pour des régions semi-arides ou en 
présence de sources salines, les variations de concentrations peu
vent être très fortes (dans ce cas 1 b' 1 > 1.0). Notons que cha
que élément a un coefficient b' qui lui est propre et que les rap
ports entre les éléments seront fonction du débit. Rappelons égale
ment qu'il existe des cycles annuels, des cycles de crues ainsi que 
des variations totalement indépendante du débit: clest le cas pour 

les éléments mineurs nutritifs (NO;, P04). 

Peu de travaux ont abordé le mode de transport des matières or
ganiques dissoutes. Pourtant, dans certaines rivières (fleuve Ama
zone, rivières sibériennes) cet aspect est important; Alekin et 
Brazhnikova (1960) estiment que 20% de la matière dissoute trans
portée en URSS est sous forme organique, particulièrement en Sibérie 
dont les caractères généraux sont semblables à ceux du Québec. 

3.5.2 Paramètres caractéristiques de l lérosion 

Deux paramètres facilement mesurables, la turbidité et la sali
nité, permettent de caractériser globalement les produits de l'éro

sion transportés par les eaux de drainage. 

i Transport des matériaux dissous: Meybec k , l 972 . 
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La turbidit~ peut se mesurer de diverses façons par gravimé
trie (filtration et pesée), par néphélémétrie (absorption 
de la lumière émise par une source), par transmission nuclé
aire (absorption ou diffusion du rayonnement qamma émis par 
une source) et par radioactivité naturelle (mesure de la 
radioactivité gamma émise par les particules en suspension). 

La sa"linit~ s peut être facil ement estimée par l a mesure de 
la conductivité X. En effet, on a généralement la relation 
suivante: 

S = m X - e 
où m et e sont des constantes. 

Une bonne calibration préliminaire pour chaque rivière per
mettra donc d'obtenir la salinité à partir de la conductivité. 

A l'échelle mondiale, les qammes de variations des turbidités 
et des salinités moyennes annuelles (masse annuelle transportée/vo
lume d'eau annuel) sont les suivantes: 

turbidit~: Cs varie de 2 mg/l à 16 000 mg/l. La l imite infé
rieure est atteinte pour les rivières d'Amazonie et de Finlande 
(Laaksonen, 1971) et la limite supérieure pour des rivières 
drainant des glaciers alpins. A l'échelle du globe, on pourrait 
proposer la classification suivante: 

< C s 10 mg/l rivière très peu turbides s 
10 < C s 100 rivières peu turbides s 
100 < C s 1000 rivières de turbidité moyenne s 
1000 < C s 10000 rivières très turbides s 
10000 < C s rivières extrêmement turbides 
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sa~init~: S varie de 5 mg/l à la 000 mg/l. La borne limite 
inférieure correspond à nouveau aux rivières d'Amazonie tandis 
que la limite supérieure correspond aux rivières des zones semi
arides. On peut proposer une classification analogue à la pré-
cédente. 

1 < S :;; la mg/l rivières très peu minéralisées 
la < S :;; 100 rivières peu minéralisées 
100 < S :;; 1000 rivières de minéralisation moyenne 
1000 < S :;; 10000 rivières très minéralisées 

La salinité est généralement reliée au débit spécifique moyen 
annuel; à relief égal, les rivières à très faibles débit spécifiques 
( < 0.1 litre/s/km2) seront très minéralisées et, inversement, les 
faibles minéralisations sont atteintes pour les rivières ayant de forts 
écoulements (> 20 litre/s/km2). 

Il est évident que les valeurs instantanées peuvent être plus 
fortes: lors des crues, les turbidités sont facilement la fois supé
rieures aux valeurs moyennes annuelles tandis que, lors des étiages, 
les salinités peuvent être 4 ou 5 fois supérieure à la moyenne annuel-
1 e. 

3.5.3 Cl imat 

LI intensité de 1 1 érosion est étroitement liée aux facteurs clima
tiques, lesquels sont responsables d'une zona1ité géographique indépen
dante des facteurs géologiques. Fournier (1960) a directement relié 
l 'érosion détritique au rapport ~ où p est la pluviométrie du mois le 

p 
" 

plus pluvieux et P la hauteur d'eau totale annuelle. D'après Schumm 
(1954), l 'érosion augmente avec la température lorsque les autres con
ditions sont égales. Ceci s'explique par le fait que les terrains sont 
protégés des actions érosives directes par la couverture de neige. Dans 
les pays froids où le pergélisol existe (climat subarctique et arcti-
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que), le sol gelé en permanence est protégé de la dissolution et 
les actions érosives sont limitées aux phénomènes de II s01ifluction ll

• 

Il Y a trois principaux types de climat au Québec: le climat 
tempéré chaud et froid, le climat subarctique (~55° N à 600 N) et 
le climat arctique (au-dessus du 600 N). 

Hamelin et Grenier (1971) identifient au Québec les régions 
climatiques (figure 3.5.1). Le tableau 3.5.1 résume les principaux 
caractères climatiques à un site représentatif de chacune de ces ré
gions. Pour de plus amples informations concernant le climat du Qué
bec, on consultera les travaux de Gagnon et Ferland (1967) et de 
Wi 1 son (1971) . 

3.5.4 Relief 

Schumm (1954) a défini un coefficient de relief Am - Ao où 
L 

Am est l 'altitude maximale du bassin, Ao 1 'altitude minimale et L la 
2 longueur du cours d'eau. L'érosion détritique Ed (tJkm Jan) peut 

s'exprimer par la formulation suivante: 

(3.5.6) 

Fournier (1960) précise un coefficient orographique H2 où H est 
S 

la IIhauteur moyenne du relief ll
, c'est-à-dire 1 'altitude moyenne de 

la courbe hypsométrique moins 1 'altitude de 1 l émissaire, et S est la 
surface du bassin. 

H2 < 6 faible relief 
S 

H2 ~ 6 fort relief 
S 
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~ MOYEN-NORO 

~ PR~-f'oIJRO 

~ NORD-MARITIME 

k::~:::::::<::::1 Ql)ËBEC MARITIME 

f::::::::/:~:q BASSES-TERRES 

STATIONS CLIMATIQUES 

Le Mo)<en-Nord et le Grcnd-Nord : conditions climatiques rigouteuseS en toutes saisons. 
Le Nord maritime , moins froid en hiver que lïntérieur des terres atlantiques. 
Le Québec maritime (Cap-aux-Meules) : le mer diminue les contrastes entre l'éte et l'hiver. 
Les Appaloches ( Mégantic ),l'Es1uaire (Sept-Iles) et le Pré-Nord (Lac Kempt) ,été plus frais et 

l'hiver pkJs rude. 
Les basses terres (Montréal) , été tris chaud, hiver froid mais moins qu'ailleurs dans le Québec. 

Temps très irrégulier en fautes saisons . 

Les c!li~s(I,2,3,4,5,6et71 corresponàellt aux régions climatiques décrites ou tabIeou 3.5.1. 

Fig. 3.5. 1. Les régions climatiques (d:'après Hamelin et Grenier, 1971 ) . 



Tableau 3.5.1 Les régions climatiques (valeurs, caractéristiques). 
D1après Hamelin et Grenier (1967). 

Nébulosité moyenne Temp. Temp. Amplitude Précipitation Pourcen-
de février, mars, janvier juillet annuelle total e tage de 

juin, juillet F F F en pouces neige 

Goose Bay (7) * 6.3/7.6 -0.8 60.5 61.3 28.7 49 

Nitchequon (6) 5.8/7.2 -9.1 56.7 65.8 29.6 36 

Montréal (1) 6.2/5.9 14.5 70.9 56.4 38.2 26 

Mégantic (3) 6.6/6.3 12.3 63.7 51.4 40.1 30 

Lac Kempt (4) 6.1/5.7 3.1 60.5 57.4 36.0 35 N 
c..o 
c..o 

Sept-Il es (2) 5.7/6.6 7.1 59.6 52.5 42.4 38 

Cap-aux-Meules (5) 7.4/6.7 20.7 61.8 41.1 35.9 25 

* Ces chiffres renvoient à la figure 3.5.1 
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Fournier arrive ainsi à la relation suivante: 

(3.5.7) 

Plus récemment, Anhert (1970) a trouvé une relation linéaire 
entre 1 'érosion totale Et (exprimée ici en dénudation) et le "re -
lief moyen" h défini comme "l a moyenne du relief mesurée dans des 
surfaces régulièrement espacées". Pour des rivières de même climat, 
on aura it donc: 

Et = a h - b (3.5.8) 

Il Y a au Québec trois grandes zones physiographiques étroite
ment liées à la géologie: 

* 

Appalaches: cette chaîne de montagnes est relativement récente; 
son relief est va10nnée et les altitudes atteignent 1500 m en 
Gaspésie; 

Basses Terres du Saint-Laurent: elles sont séparées des Appa
laches par 11 "accident de Logan". Ce relief y est plat (on re
trouve seulement quelques soulèvements dus aux intrusions monté
gériennes plus dures) et les altitudes y sont généralement in
férieures à 150 m. 

BoucHer Canadien: (provinces 
il s'agit de terrains anciens 
érodés; le relief général est 
des vallées glaciaires en "U" 
faibles (300 m à 700 m). 

Laurentienne et province de James): 
(plusieurs milliards d'années) et 
peu accentué sauf dans la région 
où les altitudes sont également 

Cette relation intègre les caractéristiques pluviométriques et 
les caractéristiques du relief à l'érosion de type détritique. 
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3.5.5 Géologie 

La composition minéralogique des roches n'intervient pas en gé
néral dans les études traitant de 1 'érosion détritique. La roche 
est protégée de 1 'action érosive directe par une couverture végéta
le. Néanmoins, il est évident que les roches ont des propriétés 
très variables vis-à-vis de l'érosion. Par rapport à 1 'érosion dé
tritique, les roches les plus "érodibles" sont celles qui ont le 
moins de cohésion comme les "loess" (dépôts argileux éoliens), 
les argiles, les marnes, les schistes, les sédiments quaternaires 
glaciaires et fluvio-glaciaires peu consol idés; à l'opposé, se 
situent les roches cristallines et certaines roches métamorphiques. 
Par rapport à 1 'érosion chimique les roches les plus vulnérables sont 
celles qui contiennent des minéraux très solubles ou facilement hy
drolysables: calcite, dolomite, gypse, anhydrite, hematite, goethi
te, pyrite. Ces propriétés n1auront d'effet que si les agents d'é
rosion et de transport sont puissants et la protection des terrains 
faibles. De cette façon, un dépôt de marnes à pente faible et re
couvert de forêts ainsi que des bassins calcaires horizontaux, moyen
nement drainés seront faiblement érodés par dissolution. 

Dans les régions où les roches ont une perméabilité d'origine 
(grès) ou acquise (calcaire fissuré, granites fracturés), les eaux 
souterraines, longtemps en contact étroit avec les formations aqui
fères, seront plus chargées que les eaux de surface. L'érosion chi
mique sera forte dans la mesure où la circulation de ces eaux sera 
importante (sources, résurgences etc ... ). Dans le cas d'eaux sou
terraines profondes circulant peu (les temps de séjour sont couram
ment de 1 'ordre de 1000 ans), l'érosion restera faible puisque le 
transport est restreint. 

A l 'intérieur d'une zone climatique, ce sont les aspects géo

logiques, en particulier la lithologie ainsi que les aspects hydro
géologiques, qui influenceront le plus 1 'érosion physique et chimi

que. 
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Aspects lithologiques 

On divise généralement le Québec en trois grandes régions qéo
logiques: 

le Bouclier Canadien qui est essentiellement constitué de ro
ches cristallines; 

les Appalaches qui sont formées d'un mélange de roches cristal
lines et sédimentaires plissées (calcaires, schistes, grès); 
les Basses Terres qui sont constituées de roches sédimentaires 
peu plissées (calcaires, schistes, grès). 

Ces formations sont souvent recouvertes de dépôts quaternaires. 
Les glaciations successives et surtout celle du Wisconsin (de l lan -
50 000 à -12 000) ont laissé des dépôts fluvio-glaciaires et glaciai
res (moraines, "kames", "eskers"); les dépôts locaux d'argiles 
lacustres (Abitibi) ou marines (Basses Terres et Lac Saint-Jean) 
sont apparus après le retrait des glaces. 

Les argiles marines de la mer Champlain atteignent quelquefois 
50m d'épaisseur dans les Basses Terres (Prévost, 1972). Ces dépôts 
argileux sont également importants dans la région du lac Saint-Jean 
où ils occasionnent de nombreux glissements de terrain. 

A part quelques exceptions locales, la lithologie du Québec 
(roches dures et peu solubles) n1est pas propice à une érosion im
portante. 

Aspects hydrogéologiques 

Il est difficile d'aborder ce problème peu étudié jusqu'ici au 
Québec. Les caractéristiques hydrogéologiques des aquifères super
ficiels liés au Quaternaires seront différentes des caractéristiques 
des aquifères généralement plus profonds liés aux terrains primaires 

et secondaires. 
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Dans les Appalaches, les calcaires et les grès peuvent être 

des formations aquifères. Les aquifères les plus caractéristiques 
du Quaternaire sont les terrasses marines s'élevant de 70 à 100m au 
dessus du niveau marin actuel. Dans la Beauce et les Cantons de 
1 lEst, les eaux souterraines se rencontrent surtout dans les anciens 
chenaux remplis de sables et graviers. 

L'hydrogéologie des Basses Terres a fait l'objet d'une étude 
récente (Prévost 1972). Les formations aquifères sont essentielle
ment quaternaires et peuvent être divisées en 2 groupes séparés par 
des argiles imperméables: 

sables (basses terrasses, hautes terrasses, sables de 
dunes, sables marins); 
argile marine (mer de Champlain); 
dépôts glaciaires. 

En raison de la salinité des argiles marines, les eaux traver
sant cette formation seront minéralisées. Nous donnons à titre 
d'exemple trois analyses d'eaux de dépôts glaciaires (tableau 3.5.2). 

Pour le Bouclier Canadien, les études ont été rares; on peut 
toutefois considérer que les eaux souterraines seront très localisées 
dans les zones fracturées où dans les dépôts superficiels. En bordu
re du Bouclier, les sables et graviers delta'ques constituent d'excel
lents aquifères. 

3.5.6 Erosion globale au Québec 

Suite à ce qui précède sur les facteurs de l'érosion, il "appert" 
que 1 'érosion au Québec sera faible pour les raisons suivantes: 

climat peu agressif: températures basses, pluviométries moyenne 
ou fa i bl e; 



305 -

couverture végétale omniprésente, sols gelés; 

relief très peu accusé; 

roches très résistantes, peu fracturées ou peu fissurées et faible
ment solubles. 

Cependant, dans certaines réq;ons, les conditions locales peuvent 
augmenter l'érosion. Celle-ci est effectivement plus forte dans les 
Appalaches, particulièrement en Gaspésie en raison du relief; de plus, 
il semble que les argiles marines de la mer Champlain soient responsa
bles de la minéralisation plus élevée des rivières des Basses Terres 
(tableau 3.5.3). 

Bien que les valeurs exposées au tableau 3.5.3 ne porte que sur 
une année, il est possible, vu la régularité de l'érosion, de les con
sidérer comme représentatives. Les rapports des modules annuels des 
débits sur leurs moyennes interannue11es étaient de 1.04 pour la York 
et de 1.27 pour la Harricana. 

On voit que les salinités et les turbidités des rivières Chaudiè
re et Harricana entrent dans les catégories "peu turbides" et "peu 
minéra1isées" tandis que la York appartient à la catégorie des riviè
res de minéralisation moyenne. 

Pour le bassin de la Chaudière, l'érosion chimique est du même 
ordre que l'érosion détritique; pour celui de l 'Harricana, l'érosion 
chimique est plus élevé que l'érosion détritique. De plus, on voit 
que les facteurs externes de l'érosion sont les plus importants car, 
malgré la présence d'argiles lacustres sur le bassin de l 'Harricana, 
la turbidité y reste faible. 

D'après les données de l'Annuaire hydrographique (Ministère des 

Richesses naturelles, 1969), les rivières Québécoises sont "peu tur
bides" (inférieures à 100 mg/1). Les réservoirs et les lacs ont un 
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TABLEAU 3.5.2 Analyse d'eau souterraine en provenance d'aquifères en 
contact avec des dêp6ts glaciaires. (Prêvost, communi
cation personnelle, 1972). 

Ca Mg Na K Cl S04 HC03 N03 

( l ) 43.7 5.9 trace trace 10.5 25.1 61.6 1.0 

(2) 750 102 1424 38 226 731 169 -

(3) 51.9 9.9 traces traces 14.0 48.5 55.8 0.75 

(1) alluvions fluvio-glaciaires 

(2) alluvions fluvio-glaciaires à recouvrement d'argiles marines près de 
la zone d'alimentation 

(3) alluvions fluvio-glaciaires 
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TABLEAU 3.5,3 Erosion chimique et détritique pour trois bassins au 
Québec (D'après 1 'Annuaire Hydrologique du MRN, Qué
bec, 1969). 

rivi~re érosion chimique érosion détritique Cs s 
t/km2/an t/km2/an mg/l mg/l 

York 95 - - 151 

Chaudière 37 59 83 66 

Harricana 24 13 27 49 

Cs turbi dité 

S sal inité 
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effet important sur la régulation du transport des matériaux non so
lubles en provenance de l'érosion. Dans certaines rivières, comme 
l 'Harricana ou la Saint-Maurice qui ont jusqu'à 9% de leur bassin 
occupé par des lacs, la sédimentation pourrait jouer un rôle impor
tant dans le transport des substances non solubles. 

Les transports solides et dissous suivent un cycle annuel. Com
me les concentrations des substances dissoutes varient peu avec le 
débit, la masse totale des apports dissous suivra étroitement les dé
bits. Les principaux transports auront ainsi lieu lors des hauts dé
bits, c'est-à-dire essentiellement à la fonte des neiges: en 1969, 
par exemple, un tiers des apports dissous de la Chaudière est passé 
en avril. Les transports solides étant surtout reliés au débit, ce 
sont donc les crues de fonte de neige et les crues d'orages courtes 
mais érosives qui correspondront aux transports majeurs; pour la 
Chaudière en 1969, près de 65% des apports solides sont passés en 
avril et 9% pour la seule crue du 6 et du 7 novembre. 

En nous basant sur les valeurs moyennes annuelles de la salinité 
(tableau 3.5.4), sur l'apport relatif des différents éléments à la 
salinité moyenne (tableau 3.5.5) et sur les caractères physiographi
ques des bassins étudiés (tableau 3.5.6), nous pouvons faire une pre
mière distinction d'au moins 4 types d'eaux: 

l Cantons de l'Est et Gaspésie (Matapédia, York, Ste-Anne, Eaton) 

eaux "moyennement minéralisées" (95 à 150 mg/l de concentration 
globale l

), essentiellement bicarbonatées calciques (80% et plus de 
sels dissous); 

II Beauce et Bas du Fleuve (Rimouski, Rivière-du-Loup, La Chaudière, 
Saint-François) 

eaux "peu minéralisées" (60 à 115 mg/1), bicarbonatées calci
ques avec une teneur en sulfates plus élevées que dans les Appalaches 
(9 à 13 mg/1); 

1 Concentration globale = somme des ions majeurs en mg/l 
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TABLEAU 3.5.4 Concentrations moyennes des rivières du Québec (1969) en mg/1 

.... .. 
c· " ::-
~ 

.;! 
.." ~ 

.. ., ., oU - ..,-
.. c~ ... .. EH 

~.!....:... 
0: .. _ 

'-.~ ~ ~~ ConcentratIon moyenne pour 1969 (mg/l) 0_ QJ El; 
Rapport ecart-type / cooc. moyenne (1969) "'oU_ _oUO: 

'"' ... a- I un .... '-".Dt:;ao< ..,'" 0:0'" 000 

tiO::1 de la rivière ~~ 1 "''' Ca Mg Na K HC03 S04 Cl N03 
0_ t:: L_'" C Ca Mg Na K HC03 S04 Cl N03 

-~.., 

1 
"'> u."..... "'''''-'oU 

--r-----' 
·*,'{.::t:apêd'a. 01150 A 1.440 26.2 3.8 2.1 .4 94 5.5 1.1 .9 134.0 "179.5 .16 .13 .48 .25 .15 .29 1.0 6.3-

Yor' 02040 A 390 29.0 3.8 3.6 .4 100 9.6 3.9 .7 151.1 265.8 .18 .20 .26 .37 .15 .28 .28 .71 
Stl!·,"r.r.c: G. 021 ~o B 304 21.8 4.0 2.5 .4 81 6.1 2.7 .5 119.0 301.8 .27 .22 .44 .75 .25 .43 .55 .80 
t',ata:1e 02160 A 635 27.5 3.4 3.1 .4 94 7.8 2.9 1.0 140.2 271.7 .Z2 .21 .29 .24 .20 .35 .41 .70 
Ri.1,vus~ , OZ2CO A 612 20.2 3.4 4.1 .6 69 12.4 3.3 .8 113.8 183.0 .14 .21 .39 .2a .13 .48 .55 .62 

-*:::J LO'Jp ù225:J f.. ~9Q 10.5 1.3 3.7 .6 30 9.1 3.0 1.0 59.2 ** eS.6 .23 .31 .27 .67 .30 .34 .47 .50 
Cr.~u·-:. ~ ère 02340 A 2.~3J 10.5 2.3 3.5 .9 33 9.7 3.6 2.2 65.7 102.7 .29 .26 .57 .44 .27 .19 .94 .77 
St-FrJ.nçois 03020 A 3,110 19.1 3.2 6.1 .9 63 13.2 6.2 1.5 113.2 174.9 .14 .16 .44 .33 .17 .18 .40 .93 

·-Lücn 03020 X 12; 17 .7 1.9 2.5 .6 59 7.6 3.0 1.4 94.7 **146.3 .27· .28 .56 .50 .29 .30 .77 .79 

'1l::TIask.i 03039 B 491 17 .5 2.7 12.2 1.5 45 16.5 15.8 3.2 114.4 146.1 .24 .30 .60 .33 .32 .27 .59 .75 
thate3lJGuay OjC90 A ,51 29.9 8.8 6.9 1.7 100 27.4 8.1 1.6 184.4 194.3 .15 .30 .39 .24 • 17 .19 .27 .56 . 

Ces Ol.Oti:.ou3h 04310 A 55,2GJ 10.5 2.4 3.1 .9 31 13.1 2.6 1.6 65.2 72.8 .25 .21 .29 .22 .25 .16 .46 .62 

··St·j~aiJrice 00Jl0 A 16,600 4.2 .7 2.1 .5.: 11 7.3 1.1 .7 27.6 •• 38.2 .24 .57 .29 .40 .25 .18 ,91 .71 
S~e-A"1nt! P. OoJ.O A 599 2.4 .5 1.7 .3 6 5.0 1.3 .8 18.0 44.8 .25 .40 .47 '.67* .28 .26 .85 .75 

.... St-Cr,Hles C50S0 A 13U 5.4 1.2 4.1 .7 16 6.4 4.4 1.4 39.6 _. 54.8 .19 .25 .34 .29 .26 .52 .48 .79 
R. ~<, Eaux-Volées '''"" l '" 2.2 .4 1.0 .3 8 3.1 .3 .1 15.4 39.2 .27 .50 .20 .67 .31 .45 1.0 2.0 

Ch':::7'Ol.d.ouane OG19~ A 5,920 3.6 1.1 .9 .4 14 2.4 .3 1.1 23.8 39.1 .36 .27 .22 .50 .29 .50 2.0 .5.5 
"'Sc';J..:r,èJ CG2jQ B 3.4 .8 1.1 .4 11 3.8 1.1 .9 22.5 •• 37.0 .15 .25 .91 .25 .18 .34 .73 .67 
(:,R) :'~aspi e 07350 ,n. 2.93Q 

HJ.rricana OôOl0~ 1~~U~ 2.0 2.0 .9 19 13.9 1.8 .9 49.0 66.9 .20 ;15 .20 .33 .16 .13 .56 .78 

1 : Erosion totale (tonne métriquetan X ml') • (.893) Q spl!e. (pl'ts X ml') X cone. globale (mg/l). .. : S-ations (rl~blts et qualité) dlff~rentes. • : Erreur probable, lIre 1.0 pour 6.3 et .16 pour 4.67 . 

(~R) : StatIon de qualité non-r~9ullêre. 

w 
o 
<.0 
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TABLEAU 3.5.5 Concentrations moyennes annuelles, 
pourcentage des différents éléments 
dans des rivières québécoises 

(100 X cane. moyenne / cane. globale moyenne) 

Rivière Ca Mg Na K HC03 S04 C1 

% % % % % % % 

Matapédia 19.6 2.8 1.6 .3 70.1 4.1 .8 
York 19.2 2.5 2.4 .3 66.2 6.4 2.6 
Ste-Anne G 18.3 3.4 2.1 .3 68.1 5.1 2.3 
Matane 19.6 2.4 2.2 .3 67.0 5.6 2.1 
Rimouski 17.8 3.0 3.6 .5 60.6 10.9 2.9 

Du loup 17.7 2.2 6.2 1.0 50.7 15.4 5.1 
Chaudière 16.0 3.5 5.3 1.4 50.2 14.8 5.5 
St-François 16.9 2.8 5.4 .8 55.7 11.7 5.5 
Eaton 18.7 3.1 2.6 .6 62.3 8.0 3.2 

Yamaska 15.3 2.4 10.7 1.3 39.3 14.4 13.8 
Chateauguay 16.2 4.8 3.7 .9 54.2 14.9 4.4 

Des Outaouais 16.1 3.7 4.8 1.4 47.5 20.1 4.0 

St-f'1auri ce 15.2 2.5 7.6 1.8 39.9 26.4 4.0 
Ste-Anne P 13.3 2.8 9.4 1.7 33.3 27.8 7.2 
St-Charl es 13.6 3.0 10.4 1.8 40.4 16.2 11 .1 
R. des Eaux-Volées 14.3 2.6 6.5 1.9 51.9 20.1 1.9 

Chamouchouane 15.1 4.6 3.8 1.7 58.8 10.1 1.3 
Saguenay 15.1 3.6 4.9 1.8 48.9 16.9 4.9 
Harricana 17.3 4.1 4.1 1.8 38.8 28.4 3.7 

N03 
% 

.7 

.5 

.4 

.7 

.7 

1.7 
3.3 
1.3 
1.5 

2.8 
.9 

2.5 

2.5 
4.4 
3.5 

.6 

4.6 
4.0 
1.8 



TABLEAU 3.5.6 Caractères physiographiques des bassins 

ALTITUDE 
# de la 

r~OO1 de la station Bassin de la maximum moyenne 
rivlêre de débit versant (mI 2) station (pi) du bassin (pi) du bassin (pt) de lac 

r:atapêdi a 011,507 1,070 150-200 3.0 
Y~rk 020,401 390 40 2,850 1,250 1.0 
Ste-~nne G. 021,405 304 50 2,600 1,870 1.0 
:~atane 021,601 636 70-80 1,300 1,150 1.0 
Rir,~ljsi<i 022,003 612 50-100 1,850 950 3.0 

Du Lrup 022,513 401 307 1,700 960 1.0 
Chavei ère 023,402 2,250 467-480 3,880 1,290 1.0 
St-françois 030,203 3,710 1,120 3.0 
Eaton 030,234 248 625 2,000 1,320 0.0 

Ya"aska 030,302 491 200-225 2,700 630 1.0 
C"ateauguay 030,901 951 75-100 
ces Outaouais 043,118 55,200 

St-!:aurice 050,115 16,300 1,900 1,430 9.0 
Ste-Arme ? 050,408 599 425-430 2,600 1,660 3.0 
St-Charles 050,904 138 25-50 2,500 890 1.0 
R. des [aux Vol Iles 051,003 3.54 1,850-1,900 3,250 0.0 

Cha::,.cuchouane 061,901 5,920 400 1.800 1,400 5.0 
Saguenay 062,901 28,200 
f:açple 073.502 2,930 2,000 1,920 9.0 
lIarrlcana 080,101 1.420 960-970 964 1,070 9.0 

(*) Années de mesures 

POURCENTAGE 

de forêts de marais 

99.0 0.0 
99.0 0.0 
94.0 0.0 
92.0 0.0 

33.0 1.0 
69.0 1.0 
69.0 2.0 
84.0 4.0 

42.0 0.0 

89.0 1.0 
95.0 0.0 
76.0 1.0 

92.0 3.0 

89.0 1.0 
72.0 14.0 

pente moy. 

2.1 
4.9 
1.8 
1.2 

1.5 
1.3 
1.2 
1.3 

1.1 

.8 
1.9 
2.3 

.7 

1.6 
.3 

Débit 
SpéSiflQu2 

pl IS/rl) 

1.501' ) 
1 .9i 2() 
2.84(2) 
2.17(!7) 
1.85«(6) 

1.62(4S) 
1.75(43) 
1.73(4 ~) 
1.73(37) 

1.43( 30) 
1.18(43) 
1.25(97) 

1.55(59) 
2.75(4) 
1.55(3) 
2.85(3) 

1.84(7) 
1.84(57) 
2.23(8) 
1.5J(55) 

w ...... ...... 
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III Basses Terres (Châteauguay) 

eaux de la rivière Châteauguay IImoyennement minéralisées ll 

(185 mg/l) et bicarbonatées calciques avec une proportion importan
te de sulfates (15%); 

IV Bouclier Canadien (Saint-Maurice, Sainte-Anne de la Pérade, 
Chamouchouane, Saguenay, Harricana) 

Toutes ces rivières appartiennent à la catégorie des eaux II peu 
minéralisées ll (20 à 50 mg/l). Les bicarbonates et le calcium sont 
les ions majeurs mais les sulfates constituent de la à 30% des sels 
dissous. Pour la rivière Saint-Charles et la Rivière des Outaouais, 
l 1 influence humaine est certaine; elle se traduit par une augmenta
tion du sodium et du chlore pour la première et par une minéralisa
tion légèrement plus forte (65 mg/l) pour la deuxième. 

Malgré des données encore fragmentaires, on peut estimer qulau 
Nord de 500 N les eaux sont moins chargées et peuvent être classées 
dans l a catégorie IItrès peu minéral i sées Il (tabl eau 3.5.7). 

Nous avons joint à ce tableau les concentrations moyennes an
nuelles de la rivière Vuoksi en Finlande (61 000 km2) dont les 
caractéristiques physiographiques, géologiques et climatiques sont 
très proches de celles du Nord du Québec, afin de faire ressortir l'a
nalogie des valeurs. Comme nous 1 lavons écrit plus haut, pour de 
telles rivières, 1 1 apport atmosphérique peut être déterminant dans 
la, minéra,lisation de l'eau. 

3.6 COMPORTEMENT PHYSICO-CHIMIQUE DES EAUX DE SURFACE 

L'étude de la qualité physico-chimique de 1 leau des rivières a été 
entreprise à la fin du siècle dernier par des 1imnologues (Forel,1886). 
Elle se développa beaucoup pendant la période entre les deux guerres au
tant en Europe qulaux Etats-Unis. Actuellement, une nouvelle perception 
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TABLEAU 3.5.7 Analyses des rivières Arnaud et George se jetant dans la 
Baie d'Ungava et de la Grande Rivière de la Baleine se 
jetant dans la baie d'Hudson 

Ri vi ères pH Ca Mg Na K Cl S04 

Arnaud* 6.8 1.2 0.9 0.5 0.1 1.0 0.0 
23-2-1969 

George* 6.8 2.4 0.7 0.4 0.2 0.0 2 
19-4-1969 

Grande Ri- 6.0 1.2 0.4 0.9 0.3 0.5 2.0 
vière* 
14-8-1969 

Vuoksi** 3.8 1.2 - 1.7 1.5 

* D'après Annuaire hydrographique, MRN, 1969 
** D'après Viro, 1955 

HC03 Conductivité 

6 14 

la 21 

5 15 



314 -

de la qualité chimique des rivières slamorce par le développement des mo
dèles de qualité. Les études de qualité chimique des rivières portent 
surtout sur les aspects suivants: 

étude de l 'érosion par dissolution des reliefs (géomorphologie); 
établissement des bilans d'apports à l'Océan et des cycles des élé
ments (géochimie, océanographie); 
origine des eaux, nature des terrains traversés, participation des 
eaux souterraines (hydrologie) et des eaux atmosphériques; 
détermination de la qualité des eaux en vue de leurs utilisations: 
eau potable, industries, agriculture, récréation (gestion de la 
qualité des eaux). 

3.6.1 Variation des concentrations en éléments majeurs en fonc
tion du débit 

On siest aperçu très tôt (Forel,1886) que la salinité des 
rivières n'était pas constante et diminuait lorsque le débit auqmen
tait en raison du phénomène général de dilution des eaux souterraines 
par des eaux provenant de la surface. De tous les facteurs affectant 
la composition chimique d'une rivière en un point déterminé, clest le 
débit qui est le plus important. La façon la plus simple d'étudier 
la variation de la concentration en fonction du débit est d'inscrire 
en ordonnée la concentration et en abcisse les débits. Les échelles 
peuvent être linéaires, semi-logarithmiques ou bi-logarithmiques, cet
te dernière représentation étant la plus utilisée. Pour Durum (1953), 
la concentration C diminue en fonction du débit Q suivant une loi hy
perbolique (fig. 3.6.1). 

C = K (3.6.1) 
Q 

Iaworska (1968) améliore cette relation après avoir remarqué 

que la concentration atteint une limite inférieure pour les forts dé
bits, et place une asymptote parallèle au débit à l 'ordonnée Cm cor
respondant à la concentration minimale observée (fig. 3.6.2). 
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C = K + C Q m 
(3.6.2) 

Toler (1965 b) remplace la variation de concentration par une 
variation de conductivité: 

x = a log Q + b (3.6.3) 

où a et b sont des paramètres de régression 

Cette même relation rejoint également les observations d'Hendrick
son et Krieger (1964). Néanmoins, la majorité des variations de con
centration semble obéir à une loi du type: 

(3.6.4) 

La courbe C = f (Q) (fig, 3.6.3) peut être tracée en fonction 
de coordonnées log-log; cette variation a été observée par Ledbetter 
et Gloyna (1964), Gunnerson (1967), Steele (1969), etc ... 

Le coefficient de corrélation entre log C et log Q peut aller 
jusqu'à 0.96 pour la concentration globale et jusqu'à 0.98 pour cer
tains éléments (Steele, 1969) bien que, généralement, il soit plus 
faible. 

Ledbetter et Gloyna (1964) se basant sur 10 ans d'observations 
sur la Canadian River à Whitefield Oklahoma (1,040 analyses), appor
tent des améliorations considérables: dans l'équation 3.6.4, ils con
sidèrent que l'exposant b est variable avec le débit: 

d'où: b = PQn avec n < 0 

et l'équation 3.6.4 peut s'écrire: 

PQn 
C = aQ 

(3.6.5) 

(3.6.6) 
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Mais la dispersion des valeurs du paramètre b reste importan
te d'une année à 1 lautre pour le même débit. Les auteurs tiennent 
compte des débits précédents et définissent un index des débits an
térieurs Aqk tel que: 

i=N 
Aqk = L 

i =1 

Qi 
N 

(3.6.7) 

où Qi représente le débit des N jours précédant le Kième jour. 

La relation entre b et Q devient alors: 

b = f + 9 log Aq + h Qn (3.6.8) 

d'où 

(3.6.9) 

LI expression (3.6.9) représente actuellement le degré maximum 
de complexité atteint dans la relation C = f (Q). 

Steele (1969) remarque par ailleurs que, pour le Pescadero 
Creek en Californie, la relation C = f (Q) peut être décrite par 
deux portions de droites Log C = al + b log Q suivant l'intervalle 
de débit considéré avec une pente (b) accrue vers les débits supé
rieurs. Cette variation se rapproche beaucoup de la précédente et 
il nly manque que la partie des très forts débits. 

L'amélioration la plus sensible consiste à faire varier l'ex
posant b avec le débit; en effet, pour les très forts débits, la 
dilution s'affaiblit et la concentration de la rivière tend vers 
une valeur limite correspondant à celle des eaux de surface du bas
sin considéré. Par contre, aucun auteur nia, à notre connaissance, 
tenu compte dans la formulation de la relation C = f (Q) du phéno
mène de concentration limite pour les étiages prolongés où la pente 
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b tend également vers zéro et la concentration de la rivière tend 
vers la concentration des eaux souterraines du bassin. Si l'origi
ne des eaux souterraines est très variée, on aura une forte disper
sion dans les faibles débits (Gunnerson, 1967). Les dispersions 
résiduelles non expliquées sont à relier à d'autres causes secondai
res: cycles annuels, cycles de crues, pollutions, etc ... mais aussi 
aux comportements différents des divers éléments en fonction du dé
bit. 

Enfin, il faut remarquer que la dispersion provient très souvent 
du fait qu'on associe des couples de valeurs de représentativité dif
férente; ainsi, des analyses ponctuelles sont rapportées à des dé
bits moyens journaliers. Il est évident qu'on ne peut associer que 
des valeurs de même représentativité (exemple: concentration moyen
ne journalière - débit moyen journalier, concentration d'un prélève
ment - débit au moment du prélèvement). 

D'autres types de variation plus rares ont été décrits par Gun
nerson (1967) et résultent de mélanges incomplets (rivière Ohio à 

Cairo, Illinois) ou d'une grande dispersion aux faibles débits due 
aux apports souterrains de différentes origines (Canadian River, 
Texas). 

Il faut remarquer ici qu'un certain nombre de variations de qua
lité sont dues au mauvais mélange latéral de la rivière, non seule
ment en aval d'un affluent important mais aussi en aval des égoQts 
industriels et urbains. En effet, on recommande généralement de ne 
pas effectuer les rejets sur toute la largeur de la rivière pour 
laisser un passage d'eau de bonne qualité à la faune. 

La variabilité des concentrations en fonction du débit, décrite 
par le coefficient b, est une propriété importante de la rivière et 

de la station considérées; Gunnerson (1967) distingue: 



b < 1/10 
1/10 < b < 1/3 

b > 1/3 
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faible variation 
variation moyenne 
forte variation 

La plupart du temps, b est inférieur à l'unité (ce qui signifie 
notamment que les apports les plus importants sont fournis lors des 
gros débits); Ledbetter et Gloyna (1964) trouvent cependant une va
leur de ballant jusqu'à 1.4 pour le Canadian River (concentration 
globale). 

3.6.2 Variation longitudinale de la concentration en éléments 
majeurs 

La qualité chimique de l leau des rivières n1est qénéra1ement 
pas constante tout au long de celles-ci et on peut classer les causes 
de variations en trois groupes: effet des affluents ou des sources 
rencontrés, évaporation et cristallisation, effet des lacs. 

Il est évident qu1une rivière recevant un affluent important 
de qualité légèrement différente ou une source très minéralisée ver
ra sa composition modifiée. Gunnerson (1967) donne un excellent 
exemple des variations longitudinales pour la Columbia River et la 
Snake River; chaque station étudiée a une concentration moyenne ca
ractéristique et une variation typique des éléments dissous avec le 
débit (figure 3.6.4). 

Quelquefois, la présence d'un affluent va complètement pertur
ber la variation normale des concentrations; c1est la cas de l'Ohio 
River à Cairo Illinois, juste après le confluent avec la Tennessee 
River et la Cumberland River (Gunnerson, 1967). Des apports impor
tants d'eaux souterraines ont les mêmes effets; Toler (1965a) 
explicite l 1 influence de la nappe (Floridan aquifer) artésienne 
sur l 'Econfina Creek: la salinité de ce dernier augmente considéra
blement après le passage dans cette zone. 
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Dans les zones arides, comme le Sud-Est des USA, les rivières 
présentent des variations importantes de concentrations. Les eaux 
du bassin supérieur sont modérément minéralisées (quelques centaines 
de mg/l); au fur et à mesure qu'on s'éloigne des sommets des Rocheu
ses, la concentration en minéraux augmente considérablement par les 
effets combinés de l'évaporation et de la cristallisation (Gibbs, 
1970) auxquels s'ajoute généralement l'apport de sources très miné
ralisées. L'exemple de la Pecos River (New Mexico) est significa
tif (d'après les rapports de l'US Geological Survey, 1971) à ce 
sujet. 

3.6.3 Comportement cyclique annuel 

Les cycles saisonniers connus actuellement sont de deux origines: 
variations de la composition des eaux d'un lac et variations dues à 

l'état géochimique du bassin versant. 

A la sortie d'un lac important, la rivière a la composition des 
eaux de surface du lac, laquelle composition est tout à fait indépen
dante du débit. Ainsi, nous avons pu remarquer dans le Rhône, à la 
sortie du lac Léman (fi§. 3.6.5), un cycle régulier avec un maximum 
des concentrations de novembre à juillet et un minimum d'août à octo
bre, période de précipitation des carbonates de calcium dans la cou
che superficielle (Meybeck, 1971). 

Le deuxième type de variation se superpose au débit: Gunnerson 
(1967) présente un tel cycle annuel pour la Snake River (fig. 3.6.6). 
A débit égal, les concentrations sont nettement plus élevées en février 
qu'en juillet. Gunnerson explique ce phénomène ainsi: de septembre 
à décembre, les concentrations sont maximales et correspondent aux dé
bits les plus faibles. Lorsque la neige fond de janvier à avril, la 
concentration diminue progressivement car l'écoulement lessive les 
sels résultant de l'érosion des roches. ne mai à juin, l'excès de sel 
s'élimine et il y a une forte dilution. En juillet et août, il y a 
effectivement érosion des terrains et la concentration augmente réqu
lièrement. Dans certains cas, le cycle est tel que pour une année 
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déterminée les différents domaines sont bien individualisés (Sna
ke River â Heise) et, dans d'autres cas, les domaines s'interpénè
trent (Snake River â Clarkston, fig. 3.6.4). 

3.6.4 Comportement cyclique en période de crue 

On note parfois, en période de crue, des cycles très analogues 
aux cycles annuels. L'étude la plus complète de cette variation a 
été réalisée par Hendrickson et Krieger (1964) sur la Salt River 
â Schepherdsville (USA). Dans ce cas, le cycle de crue est carac
térisé par des concentrations plus élevées lors de la montée des 
eaux qu1en décrue (fig. 3.6.7). 

On explique ainsi le cycle: lors du début de la crue, les eaux 
de surface dissolvent rapidement les sels disponibles des sols et du 
lit de la rivière; de plus, les eaux poussent devant elles les eaux 
anciennes de la rivière beaucoup plus chargées. A la pointe de crue, 
il y a une diminution rapide de la concentration; à la décrue, lleau 
souterraine constitue une bonne partie de l 'écoulement global et les 
concentrations augmentent régulièrement. On voit que l lexplication 
de ce cycle est analogue à celle avancée pour les cycles annuels di
rects: dissolution rapide par les eaux de surface des sels mis à 

disposition par l lattaque des roches. 

Dans certains cas, il peut exister des cycles de crues rétrogra
des. Hendrickson et Krieger (1964) les ont remarqués pour les crues 
de faibles débits après une période d'étiage prolongée. Toler (1965b) 
observe des cycles rétrogrades nets pour le Spring Creek (Georgia) et 
les explique ainsi: lors de la montée des eaux, l'eau souterraine 
participe â l 'écoulement global mais beaucoup moins vite que les eaux 
de surface qui sont nettement moins chargées. Lors de la décrue les 
eaux souterraines forment la majeure partie de l'écoulement. Nous a

vons remarqué un phénomène analogue dans les rivières des Alpes drai
nant des terrains très calcaires. Pour Hendrickson et Krieger (1964), 
les cycles "slaplatissent" pour les forts débits en raison de la fai
ble proportion d'eau souterraine qui intervient alors. 
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3.6.5 Comportement spécifique des ions 

Très souvent, les recherches sur la composition chimique ne se 
limitent pas seulement à la composition globale (Total Disso1ved 
So1ids, TDS) ou à la conductivité mais comprennent aussi l'analyse 
de certains ions, tel que les chlorures et les bicarbonates, ou mê
me de l'ensemble des éléments majeurs. Le comportement des ions 
est souvent différent et la variabilité des concentrations est plus 
ou moins grande. Pinder et Jones (1969) en fournissent un bon 
exemple dans le tableau 3.6.1. 

Pour la rivière April, les teneurs en sulfate varient d'un fac
teur 100, celles des bicarbonates d'un facteur 4 et celles de sili
ce d'un facteur 1.5. L'origine des éléments est très variable: 
eau atmosphérique, dissolution par les eaux de surface, dissolution 
par les eaux souterraines, activité biologique, etc ... 

Dans les régions tempérées, par exemple, les teneurs en silice 
sont faibles (quelques mg/1) et presque constantes dans la riviè
re quelque soit le débit; en effet, les eaux souterraines n'appor
tent pas plus de silice que les eaux de fonte de neige. Le même 
phénomène s'observe chaque fois que les eaux souterraines sont très 
peu chargées de tel ou tel élément (par exemple, les chlorures); 
c'est, en général, le cas des rivières du Québec drainant le bouclier 
canadien. 

A l'opposé, certains éléments proviennent essentiellement de 
la dissolution des roches par les eaux souterraines et c'est le cas 
des sulfates qui proviennent des gypses et anhydrites; dans les ré
gions tempérées, la concentration de cet anion est variable (Pinder 
et Jones, 1969; Meybeck, 1971). Dans les régions arides, où la 
gamme de concentration est très étendue, les éléments les plus varia

bles sont généralement le sodium et les chlorures qui proviennent de 
la solubilisation des dépôts salins. Dans les régions où une bonne 
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TABLEAU 3.6.1 Concentration en ions (ppm) retrouvées dans les rivières 
April, Fraser et Sharpe à l'étiage et au débit le plus 
élevé (Pinder et Jones, 1969). 

DEBIT MINIMUM DEBIT MAXIMUM 

Ions April Fraser Sharpe April Fraser Sharpe 

Bicarbonate 84.8 18.0 15.8 18.8 0.7 0.0 
Chlorure 43.0 4.8 6.7 6.7 2.9 7.8 
Nitrate 0.05 0.05 0.05 1.2 2.1 2.1 
Su1phate 451.0 3.7 4.1 4.0 5.8 5.6 
Sil icate 6.2 3.8 11.0 4.1 2.1 6.6 
Calcium 103.0 4.0 4.5 5.5 1.8 1.3 
Fer 0.1 0.2 0.3 0.8 0.4 0.7 
Magnesium 9.5 0.4 1.2 1.2 0.9 0.8 
Potassium 1.2 2.9 0.3 0.5 0.4 0.6 
Sodium 42.0 3.9 4.8 1.5 3.2 
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partie de l'écoulement provient des eaux souterraines, même aux 
forts débits, les concentrations des différents ions varient peu 
(Crouzet et Meybeck, 1971). 

La concentration de certains éléments ne présentent aucune cor
rélation avec le débit; c'est souvent le cas pour les phosphates 
provenant de sources ponctuelles diverses. Par contre, la concen
tration de certaines substances augmentent avec le débit; Pinder 
et Jones (1969) l'ont observé en Nouvelle-Ecosse pour les nitrates 
et le fer tandis que Crouzet et Meybeck (1971) l'ont observé dans 
les Alpes pour les nitrates qui augmentent lors de la crue de la fon
te des neiges. Néanmoins, la plupart du temps, les apports dus aux 
pollutions sont caractérisés par une grande variabilité indépendante 
du débit, tel qu'on peut le voir pour les chlorures, les phosphates 
et les nitrates du Rhin. 

Des études poussées ont été réalisées par l' "Internationale 
Gewasserschutz Kommission f~r den Bodensee" qui remarque, dans son 
rapport no 6 sur les apports au Bodensee en éléments polluants, des 
variations très fortes en quelques heures sans que le débit du Rhin 
ait sensiblement varié (tableau 3.6.2). 

L'étude la plus complète jusqu'ici est celle effectuée par 
Johnson, Likens et al.~ (1969) sur les rivières expérimentales du 
Hubbard Brook, New Hampshire. Le comportement des éléments majeurs 
(Na, Si02, Mg, S04' Cl, Ca, Al, H, N03 et K) a été étudié en fonc
tion du débit, des tampons chimiques et de l'activité biologique (ta
bleau 3.6.3). 

On comprend ainsi qu'un paramètre intégrant tel que la concen
tration globale (TD5) ou la conductivité pourra être affectée par 
le comportement des différents ions, en particulier si les propor

tions des ions entre eux changent. Par exemple, pour la rivière Do
lores, Utah, les eaux sont à prédominance de chlorures pour les fai
bles débits, de sulfates pour les débits moyens, et de bicarbonates 

pour les forts débits. 
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TABLEAU 3.6.2 Variation de la concentration en chlorure en phosphore et 
en azote Dour de courts épisodes hydrologiques du Rhin 
(année 1961). 

Variation sur Variation sur 
Mois Eléments 7 jours (mg/l) 1 jour (mg/l) 

Févri er 1961 Chlorures 1,05 - 1 ,55 1,05 - l,55 

Débit de Phosphore total 0,06 - 0,17 0,06 - 0,17 

101 m3/s à 133 m3/s Azote total 0,95 - 2,56 l ,07 - 2,56 

Jui 11 et 1961 Chlorures 0,3 - 2,4 0,3 - 2,0 

Débit variable de Phosphore total 0,05 - 0,45 0,05 - 0,30 

300 m3/s à 545 m3/s Azote total ],06 - 2,44 1 ,06 - 2,32 

. Octobre 1961 Chlorures 0,7 - 5,4 0,7 - 4,2 

Débit de Phosphore total a ,al - 0,28 0,01 - 0,28 

84 m3/s à 126 m3/s Azote total 0,8 - 1,96 0,8 - 1,96 

" 
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TABLEAU 3.6.3 Comportement des éléments en substances majeurs dans le 
Hubbard Brook pour les années 1963 à 1967 (Johnson et 
a 1., 1969). 

V') 
z ...... 

1- l.J.J l- V') ...... 1- l.J.J V') 
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Bien souvent, les principaux éléments qui constituent la majeu
re partie des solides dissous varient de la même façon; c'est le 
cas pour les sulfates, les chlorures, la dureté et l'alcalinité de 
la Snake River à Wawapai qui présentent des cycles annuels analo
gues au cycle des solides dissous (Gunnerson, 1967). 

3.7 BILAN HYDROCHIMIQUE 

L'étude du bilan hydrochimique des bassins s'est toujours avérée in
dispensable aux scientifiques intéressés à connaltre le cycle géochimi
que des éléments et l'importance du taux de dénudation des sols. Cette 
information permet de visualiser à l'échelle géologique le comportement 
hydrogéochimique d'un bassin et de situer chaque composante du bilan 
dans leur environnement climatique, géologique, morphologique et biotique. 

De plus en plus, les gestionnaires des ressources en eau portent 
une attention spécial aux études du bilan hydrochimique des bassins à 

cause de l'importance du transport des charges dissoutes dans l'aménage
ment des territoires. Il est possible, à partir de ce genre d'étude, de 
classer chaque bassin en fonction de leur potentiel d'utilisation et de 
leur spécialisation. Cette approche permet aussi d'évaluer l'effet de 
certains types d'aménagement et de certaines cultures sur la qualité phy
sico-chimique des eaux de drainage d'un bassin. 

L'étude du bilan hydrochimique d'un bassin présente aussi beaucoup 
d'importance du fait qu'elle est une étape préliminaire essentielle à 

l'étude des flux d'énergie et des cycles nutritifs dans les écosystèmes. 
La connaissance du mouvement et de la circulation des nutrients dans un 
écosystème permet de comprendre comment les composantes biotiques et abio
tiques d'un écosystème intéragissent et sont reliées entre elles. Cette 
approche permet ainsi de voir l'action de la nature, de comprendre et 
même de prédire l'impact de tel aménagement ou tel type de culture sur 

l'écosystème aquatique. 
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3.7.1 Equation du bilan hydrochimique 

Sur un bassin naturel ou vierge, le mouvement des éléments nu
tritifs et minéraux se compose d'une circulation générale de ces é
léments sur le bassin et d'une circulation interne au bassin prove
nant du captage des nutrients par le biota et de leur relâchement 
par lessivage et décomposition de la matière organique. A partir 
de la loi de conservation de masse, on peut représenter la circula
tion générale des éléments nutritifs et minéraux par l'équation 
suivante: 

Mo = Mi + 6 Mg + 6 M
B 

Mo: représente la charge minérale et nutritive dissoute transportée 
hors du bassin par les eaux de drainage; 

Mi: représente la charge minérale et nutritive soluble apportée par 
les précipitations (pluie, neige et retombées sèches), et la 
charge nette nutritive provenant des gaz atmosphériques (solu
bilisation ou volatilisation, fixation et photosynthèse ou res
piration); 

6Mg: représente la contribution de la masse géologique ou abiotique 
du bassin; elle représente la masse des minéraux transportées 
hors du bassin et provenant de la dissolution du matériel géo
logique. Les contributions au transport total de ce matériel 
géologique dissous dépend de l'origine des eaux: nappes pro
fondes, nappes phréatiques, écoulement hypodermique, etc ... 
6Mg englobe aussi la disparition d'éléments dissous par préci
pitation, adsorption et réaction chimique (complexation et 

immobilisation); 
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6MB: représente la contribution de la masse biotique; la contribu
tion négative consiste en l 'emmagasinement des substances mi-

) ! nérales et nutritives par les organismes autotrophes et hétéro
trophes du bassin tandis que la contribution positive provient 
de la décomposition détritique et du lessivage des produits 
d'excrétion, d'échange et de transformation métabolique. 

La figure 3.7.1 représente les relations entre ces différentes 
composantes du bilan hydrochimique. Ce schéma représente les deux 
façons pour les éléments nutritifs d'entrer dans l'écosystème, c'est
à-dire par les précipitations et par les gaz en contact avec les mas
ses biotiques et abiotiques. L'entrée de la plupart des ions se fait 
par les précipitations, sauf dans le cas des carbonates et bicarbona
tes ainsi que des formes solubles d'azote où l'apport provenant des 
gaz par fixation et solubilisation est important. 

La masse abiotique ou géologique d'un écosystème peut se repré
senter en deux compartiments: les minéraux primaires et secondaires 
et les "nutrients" disponibles. Le compartiment des minéraux pri
maires et secondaires contient des nutrients sous des formes temporai
rement non disponibles aux organismes vivants. Ces minéraux peuvent 
être décomposés par altération chimique et produire des nutrients dis
ponibles pour la végétation et les microorganismes. Le compartiment 
des nutrients disponibles comprend des éléments nutritifs et minéraux 
dissous dans le sol et dans les aquifères ou adsorbés sur les sites 
d'échange des particules d'argile ou d'humus. Des nutrients disponi
bles peuvent retourner au compartiment des minéraux primaires et se
condaires par la formation de nouveaux minéraux insolubles, par échange 

ou par précipitation. 

La masse biotique peut se diviser en masse vivante et en débris 
ou détritus organiques. Des éléments nutritifs peuvent être captés 

et emmagasinés par la végétation et les microorganismes; ils peuvent 
ensuite circuler dans les chaînes alimentaires très complexes à l'in
térieur de ce compartiment biotique et redevenir disponibles par la 
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Mi = Mjgaz - Mogaz 

Mo= Mi+AMb+AMg 

Fig. 3.7. 1 • Représentation schématique des relations entre les différentes composantes du 
bilan hydrochimique d'un bassin (Modifié d'après Bormann et Likens , 1967 . ). 
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décomposition et le lessivage de la matière organique vivante ou 
morte. 

Les eaux de drainage du bassin transportent hors du bassin les 
substances nutritives et minérales provenant des trois principales 
composantes du bilan hydrochimique: l'atmosphère, la masse bioti
que et la masse géologique. 

Dans les bassins affectés par la présence de 1 'homme, il faut 
modifier légèrement l'équation du bilan pour tenir compte de l'en
semble des activités humaines. Cette équation s'exprime ainsi: 

Mo: représente la charge minérale et nutritive dissoute transportée 
hors du bassin par les eaux de drainage; 

Mi: équivaut à la charge naturelle apportée par les précipitations 
et les gaz atmosphériques définie précédemment et à la charge 
apportée par les émanations d'oxygène industrielle, urbaine et 
agricole qui retomberont sur le bassin; 

nMg: représente la contribution de la masse géologique ou abiotique 
du bassin définie précédemment et modifiée par les activités 
humaines (ex. construction de routes et d'édifices, opérations 
minières, labourage de la terre, etc); 

nMB: exprime la contribution de la masse biotique définie précédem
ment et modifiée par la présence de 1 'homme (ex. cultures, cou
pe de bois, élevage, etc); 

nMH: représente la contribution de 1 'homme en substances minérales 
et nutritives; elle consiste en rejets plus ou moins directs 
des produits provenant du métabolisme des humains et des trans
formations de la matière par l'activité de l'homme. 
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Au point de vue de la contribution au bilan hydrochimique d'un 
bassin, l'ensemble des activités humaines peut se représenter à la 
fois comme une source ponctuelle se manifestant par des rejets assez 
directs de déchets ou produits de métabolisme ou de transformation 
dans les eaux de drainage et comme une source diffuse se réflétant 
par une modification des apports naturels au bassin. 

3.7.2 Apport atmosphérique 

La connaissance de la chimie des précipitations est une étape 
préliminaire importante dans l'étude de la qualité des eaux de sur
face et souterraines. On sait que depuis un certain temps que l'at
mosphère contribue à une grande partie de la charge totale en cer
tains ions dans beaucoup de rivières et lacs (Likens et al. 1967; 

Fisher, 1968; Fisher et al.~ 1968; Peasron et Fisher, 1971). 
Pour certaines régions du Québec où la minéralisation des eaux est 
faible, la part des éléments apportés par les précipitations est 
probablement élevée. 

Variabilit~ temporelle de la chimie des pr~cipitations 

Les concentrations des éléments retrouvés dans la pluie ou la 
neige varient considérablement d'une précipitation à une autre. 
Leur domaine de variation est particulièrement grand pour des pré
cipitations peu abondantes; GeorgU et Weber (1960) ont trouvé que 
le rapport des concentrations maximales sur minimales est plus grand 
que 20 pour une précipitation de l mm et équivaut à la et à 5 pour 
des précipitations de la et 20 mm respectivement. 

Cette diminution du rapport des concentrations avec la quanti
té de précipitation dépend presque complètement de la diminution 
des concentrations maximales tandis que les concentrations minimales 
sont plutôt indépendantes de la quantité. Cette grande variabilité 
de concentrations retrouvées dans les faibles précipitations résul
te du captage plus ou moins élevé d'aérosols lors de la descente des 
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gouttelettes ("washout") et de l'évaporation subséquente qui 
augmente les concentrations presque indéfiniment. 

Par contre, la composition chimique des précipitations abon
dantes est moins variable car elle dépend surtout des processus 
rencontrés lors de la formation des gouttelettes à l'intérieur 
des nuages (" ra inout"). 

A cause de la grande variabilité dans la composition chimi-
que des précipitations, les résultats d'analyse sont habituelle
ment publiés sous forme de moyennes mensuelles saisonnières et 
annuelles. Sur une base mensuelle, les concentrations ioniques 
varient souvent d'un facteur égal à 2 ou 3 (Likens et al. 1967; 
Fisher et al. 1968). A cause de leur origine plutôt continentale, 
les éléments suivants tels que Ca, Mg, K, NH4 et N03 augmentent 
parfois durant la saison estivale. Dans les régions industrialisées, 
les valeurs de S04 sont plus élevées en hiver à cause des émanations 
de S02 dans l'atmosphère provenant de la combustion plus abondante 
d'hydrocarbures; les valeurs de Na et Cl mesurées sont aussi plus 
élevées en hiver à cause de l'influence des sels de dég1açage dépo
sés sur les routes et soulevés par les automobiles. 

Les concentrations maximales étant souvent associées aux fai
bles précipitations, la charge ionique apportée par les précipita
tions est beaucoup plus constante d'un mois à l'autre et d'une an
née à l'autre. Ainsi, dans les régions rurales du Nord-Est des 
Etats-Unis, on a constaté que la charge ionique était relativement 
constante pour le Na, K, Ca, Mg, Cl et HC03 pour des précipitations 
annuelles variant de 65 à 115 cm d'eau (Pearson et Fisher, 1971). 

Variabilit~ spatiale de la chimie des pr~cipitations 

Le rôle des aérosols marins et terrestres dans la formation 
des précipitations permet d'expliquer les variations des concentra
tions ioniques de certains éléments en fonction de la distance de 
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l'océan. Cette variation a été observée à partir des données recueil
lies d'un réseau de collecteurs de précipitation installé sur tout 
le territoire des Etats-Unis. (Junge, 1958; Junge et Werby, 1968). 
Le tableau 3.7.1 montre les valeurs de Na, Ka, Ca, Cl, N03 et NH4 
calculées pour deux régions typiques à partir de courbes isoparamé
triques. 

L'examen du tableau 3.7.1 permet de constater que le potassium 
et surtout le sodium et le chlore diminuent avec l'éloignement de la 
côte tandis que les éléments d'origine terrestre et atmosphérique 
tels que le calcium, les nitrates et l'ammonium augmentent progres
sivement vers l'intérieur des terres. 

Il existe aussi des différences de concentrations dans les ca
ractères chimiques des précipitations, spécialement les sulfates et 
l'acidité selon la distance des centres industrialisés. (Overrein, 
1972). Bien que l'influence des régions industrialisées ne se fasse 
pas sentir à des distances supérieures à 100 Km, des gaz comme le 
S02 peuvent être transportés sur de plus grandes distances (supérieu
res à 1000 Km) et affecter la qualité des précipitations. Ainsi, 
on pense que les régions industrialisées situées en Angleterre et dans 
la vallée de la Ruhr sont responsables de l'augmentation en Scandina
vie de la concentration en sulfates et en acidité dans les précipita
tions (Likens et al. 1972; Likens et Borman 1974). Depuis 1956, on 
y a observé une augmentation de l'acidité dans les précipitations et 
des valeurs de pH aussi faibles que 2.8 ont été enregistrées; pour 
le Nord-Est des Etats-Unis, on a des indications que le pH est plus 
faible que partout ailleurs aux Etats-Unis (Likens et Bormann, 1974). 

L'évaluation de l'apport atmosphérique est complexe à cause de 
la variabilité spatiale et temporelle de la composition chimique des 
précipitations et aussi à cause des retombées sèches qui constituent 

souvent une partie importante de la charge totale ionique apportée 
par les précipitations. Ainsi, on a trouvé 25% plus de chlorures 
dans les précipitations recueillies dans des contenants continuelle
ment ouverts par rapport à des contenants ouverts seulement durant 
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TABLEAU 3.7.1 Valeurs comparatives de Na, K, Ca, Cl, N0 3 et NH 4 
en mg/1 dans les précipitations tombant dans des 
régions situées près de la côte de 1 'At1antique et 
près des Grands-Lacs. 

Régions Na K Ca Cl N0 3 NH 4 

Régions situées près 4 0.3 0.3 7 0.3 0.05 de la côte Atlantique 

Régi on des Grands-Lacs 0.2 0.15 1.0 0.2 1.0 1.0 

(D'après Junge et Werby, 1968). 



342 -

les périodes de précipitation (Junge et Gustakson, 1957). Eriks
son (1955) a suggéré que la végétation serait un collecteur im
portant de particules de poussières sèches; il est parvenu ainsi 
à identifier l'origine d'une partie de la charge en chlorures trans
portée par les rivières qui ne s'expliquait pas par la mise en so
lution des chlorures lors du processus d'altération des roches. 

Evatuation de t'apport atmosph~rique 

Pearson et Fisher (1971) ont étudié la qualité des précipi
tations dans le Nord-Est des Etats-Unis notamment à Pittsburg; les 
résultats obtenus à cet endroit apparaissent dans le tableau 3.7.2. 
On y détermine un total de 66.2 Kg/hectare/an comme apport atmosphé
rique global. 

L'importance de l'apport atmosphérique peut être illustrée à 

partir de données obtenues par Vira (1953) en Finlande où 1es'con
ditions climatiques, physiographiques et géologiques sont assez sem
blables à celles du QUébec (Tableau 3.7.3). 

Dans ces rivières, la contribution des eaux atmosphériques à 

la charge en éléments dissous est d'environ 20% pour le sodium, de 
10 à 20% pour le potassium, de 10% pour le magnésium, de 20 à 40% 
pour le calcium, de 30 à 50% pour les chlorures et de 50 à 70% pour 
les sulfates. L'évaluation de l'apport atmosphérique ne tient gé
néralement pas compte des poussières captées par la végétation, 
lesquelles sont susceptibles de mettre en solution des éléments tels 
que Ca, Mg, Na, Cl, 504; il en résulte une contribution encore plus 
élevée de, la charge atmosphérique qui demeure néanmoins difficile 

à estimer. 

Pour les substances nutritives (azote et phosphore), la char

ge atmosphérique est généralement plus élevée que la charge trans
portée hors du bassin; au Hubbard Brook, par une période de 5 ans, 
on a observé un apport atmosphérique 2 fois plus élevé en N03 et 
7 fois plus élevé en NH4 que la charge des eaux de drainage tandis 
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TABLEAU 3.7.2 Concentration en mg/l et charge en 
Kg/hectare dans des précipitations à 
Pittsburg (U.S.A.). (D'après Pearson 
et Fisher, 1971). 

Ca Mg Na K NH4 Cl S04 

.021 .54 .083 .47 .135 .25 .46 3.6 

.213 5.6 .87 4.9 1.4 2.6 4.8 37.6 

* Hauteur de la précipitation annuelle: 104 cm 

N03 
N t 
T 

.43 .29 

4.5 3.7 

", ~.f,;; 
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TABLEAU 3.7.3 Apport atmosphérique et transports des ions en 
Kg/hectare/an pour deux rivières de Finlande 
(D'après Viro, 1953). 

Ca Mg Na K S04 Cl 

Kg/hectare/an 

Apport vi a préci pi ta-
tion 2.7 0.4 1.0 0.6 9.3 1.5 

Charge de 1 a ri vi ère 1 12.2 3.9 6.0 5.4 17.7 4.9 

Apport via précipita-
tion 4.2 0.4 1.4 0.9 11.0 3.2 

Charge de la rivière 2 10.6 3.6 5.6 4.1 15.5 6.4 

% des charges provenant 
des précipitations 

Apport atmosphérique 

Charge de la rivière 1 22 10 17 11 53 31 

Apport atmosphérique 

Charge de la rivière 2 40 11 25 22 71 50 
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qu'il entrait 7 fois plus de phosphore qu'il en sortait (Fisher et 

al.~ 1968; Hobbie et Likens, 1973). 

3.7.3 Apport géologique et biotique 

Influence de la nature de l'écoulement 

L'eau qui s'écoule dans les rivières et les ruisseaux provient 
en partie des aquifères superficiels et artésiens et du ruisselle
ment plus ou moins direct de l.'eau de précipitation. Cette eau de 
ruissellement (écoulement de surface et écoulement hypodermique) 
a un contact plutôt bref avec le sol et la végétation. Elle cons
titue une grande partie de l'écoulement des rivières pendant et im~ 
médiatement après des précipitations abondantes. 

L'eau provenant des nappes profondes a habituellement une te
neur constante et élevée en solides dissous à cause des conditions 
de température et de pression constantes et du temps de contact très 
long pendant lequel l'eau altère chimiquement les roches. De son 
côté, l'eau de ruissellement réa9it avec le sol de telle sorte que 
son contenu ionique est habituellement plus élevé que celui de l'eau 
de précipitation mais générallement plus faible que celui de l'eau 
en provenance des nappes. En période de crue, ce sont les eaux de 
ruissellement qui constituent la majorité des eaux drainées; en 
conséquence, on s'attend à ce que la concentration totale en solides 
dissous diminue avec l'augmentation du débit. 

Il est difficile d'évaluer quantitativement les deux compo
santes de l'apport géologique pour les tributaires de grandeur 
moyenne et élevée. En effet, la quantité d'écoulement de base chan
ge avec le temps et l'importance rel ative des différentes sources 
qui contribuent au débit n'est pas constante. Néanmoins, on peut 
calculer, pour certaines rivières, la contribution des eaux sou
terraines pour différents ions comme l'on fait Pinder et Jones 
(1969). Leurs calculs, valables pour les ions qui ont une bonne 
corrélation avec le débit comme HC03- et Ca++, sont discutables 

pour les autres ions. 
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Processus de modification de la qualit~ de l'eau dans les sols 

et les roches 

Gorham (1961), dans une revue des principaux facteurs con
tribuant à la présence des ions majeurs dans les eaux naturelles, a 
établi une excellente synthèse des processus impliqués dans l'ap
port géologique des sols et des roches. 

L'altération chimique des roches et des sols comme source de 
minéraux dans les eaux est assujettie à une multitude de facteurs 
de l'environnement allant de la nature des sols au climat régional. 
Cependant, il n'a pas été possible d'évaluer quantitativement l'im
portance relative des différents processus influençant la composi
tion ionique de l'eau en circulation; toutefois, on peut les grou
per en quatre catégories: mise en solution, réactions d'oxydo-ré
duction, activité des ions H et chélation. 

A) Mise en solution 

La mise en solution est surtout importante lorsque l'eau s'é
coule à travers des roches sédimentaires riches en sels solubles 
qu'on peut rencontrer dans des dépôts d'argile marine (exemple: 
mer de Champlain). C'est la différence de solubilité des différents 
sels qui amène des variations prononcées dans les proportions ioni
ques des eaux de rivière en période de crue et d'étiage. 

En effet, durant une crue, le chlorure de sodium peut se dis
soudre plus facilement que le sulfate de calcium provenant des sols 
avec le résultat que les chlorures peuvent prédominer sur des sul
fates durant les crues même si, en conditions normales, les chloru
res sont plus faibles en concentration (Clarke, 1924). 

B) Oxydo-réduction 

Ces processus affectent surtout le fer, le manganèse, le sou
fre, l'azote, le phosphore et les composés carbonés du sol. Les 
réactions d'oxydation ou de réduction peuvent être le résultat d'un 
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nouvel équilibre chimique comme l 1 oxydation du fer ferreux en pré
sence d'une eau aérée ou dépendre de l 'action des microorganismes 
dans les sols. 

L'oxydation du fer ferreux et la réduction du fer ferrique 
présent dans les silicates peuvent contribuer à la charge ionique 
des eaux naturelles en diminuant la stabilité des minéraux et les 
rendant plus facilement altérables. 

Les sulfates de fer sont des constituants communs des roches 
et des sols marécageux. L'oxydation des sulfites en sulfates et 
l'augmentation subséquente de l 'acidité fournissent des sulfates aux 
eaux naturelles. 

La décomposition microbiologique des composés de soufre orga
nique peut aussi ajouter des sulfates aux eaux naturelles dans les
quelles ils peuvent se retrouver sous forme diacide sulfurique. 
Selon Gorham (1961), cet acide fort est responsable en grande 
partie de l'acidité des sols forestiers fortement organiques et des 
eaux marécageuses. 

C) Activité des ions hydrogènes 

L'altération et le lessivage des roches et des sols sont for
tement dépendantes de l 'activité des ions hydrogènes. Dans les sols, 
la source plus importante des ions hydrogènes est la dissociation 
de 1 'acide carbonique. L'air contenu dans les interstices du sol, 
siège de multiples réactions métaboliques, est communément 10 à 100 
fois plus riche en CO2 que 1 1 atmosphère. L'eau passant à travers 
le sol dissout une quantité élevée de gaz carbonique dont une par
tie se transforme en acide carbonique. LI importance de 1 'acide car
bonique dans l 'altération des roches est bien illustrés par la for

te proportion d'ions bicarbonates dans la plupart des eaux de ri
vière. Même dans les rivières qui ont une salinité inférieure à 

50 ppm et qui drainent seulement des roches ignées, le bicarbonate 

est 1 'anion principal. 
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Les précipitations avec un pH d'environ 4.0 sont aussi une 
source en ions hydrogène. Les ions hydrogène en provenance des 
précipitations réagissent principalement dans les couches d'humus 
superficielles des sols dans lesquels on retrouve une bonne par
tie des nutrients essentiels à la croissance des végétaux. Le 
lessivage du calcium par les précipitations acides dans les sols 
"podzoliques" des forêts a été étudié récemment par Overrein 
(1972) . 

On a observé une augmentation rapide du taux de lessivage du 
Ca lorsque, le pH de la précipitation atteignant des niveaux de 
pH inférieur à 4.0 après plusieurs jours de précipitations, l'aci
dité des sols s'amplifie indiquant ainsi un appauvrissement du 
sol en Ca et Mg. Ces pertes en éléments nutritifs sont souvent 
responsables de la présence des cations que l Ion retrouve dans 
les eaux naturelles. Au Hubbard Brook par exemple, la quantité de 
bases retrouvée dans l leau de drainage équivaut à la quantité d'ions 
hydrogènes fournis par les précipitations (Fisher et ar.~ 1968). 

0) Ché1 ation 

La chélation est le processus par lequel une molécule organi
que s'associe à un ion en modifiant ainsi son interaction avec le 
milieu support. 

La présence d'une grande quantité de divers agents chélateurs 
dans l 1 horizon organique des sols modifie considérablement les réac
tions d'échange avec l'eau interstitielle; la stabilité des sols 
et leur résistance aux processus érosif jouent un rôle important 
dans le comportement des éléments minéraux essentiels au cours de 
leur circulation hydrologique. 
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Influence de la masse biotique 

Les organismes vivants (végétation et micro-organismes) sont 
en grande partie responsables de la circulation des éléments nutri
tifs dans les écosystèmes. La distribution de ces organismes est 
généralement conditionnée par une multitude facteurs de l'environ
nement tels que le climat, la géologie, la pédologie, la topographie, 
etc. La diversité des interactions biotiques augmente les difficul
tés d'évaluer leur rôle dans la régulation de la qualité physico-chi
mique des eaux naturelles. 

La quantité d'éléments nutritifs mis en circulation par la vé
gétation est souvent semblable ou supérieure à l'apport atmosphéri
que et peut atteindre une fraction appréciable des charges transpor
tées par les eaux de drainage. Au tableau 3.7.4 apparaissent les 
quantités de Ca, Mg, Na et K accumulées et mises en circulation an
nuellement par la végétation (forêt de pin et de bouleau) par rap
port à l'apport atmosphérique et à la charge transportée par les 
eaux de drainage. 

Les cations les plus importants pour le métabolisme biotique 
sont le calcium et le potassium. On se rend compte cependant que 
le calcium en circulation est moins important que le potassium par 
rapport aux charges transportées. En effet, une grande partie du 
potassium disponible peut circuler dans le métabolisme de la végéta
tion qui joue aussi un rôle régulateur au niveau de la teneur en 
potassium dans les eaux de drainage. 

3.7.4 Charge transportée 

La charge totale transportée par les eaux de surface inclut 
une grande variété de substances inorganiques et organiques en solu
tion et en suspension provenant des précipitations et des différentes 
contributions biotiques et géologiques. La charge dissoute comprend 
des ions essentiels au métabolisme du biota, des ions non essentiels, 
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TABLEAU 3.7.4 Eléments nutritifs des minéraux captés et accumulés 
par la végétation par rapport à 1 lapport atmosphérique 
et aux charges transportées dans les eaux de drainage 
(kg/hectare/année) 

Ca Mg 

consommation moyenne dlune 
forêt de pin pendant 55 ans: 41 7.8 
Sud-Est de 1 IAngleterre (1) 

retour détritique 33 5.9 

accumulation nette 8 1.9 

consommation par une forêt 
de bouleau pendant 55 ans: 44 5.6 
Sud-Es t de 11 Angl eterre (2) 

retour détritique 34 4.7 

accumulation nette 10 0.9 

apport des préci pitations: 
Sud-Est de 11 Angl eterre (3) 11 <4 

charge transportée dans les 
eaux de drainage: Europe et 82 13 
Amérique du Nord (4) 

(1) Données dlOvington (1959) 
(2) Données dlOvington et Madgwick (1959) 
(3) Données de Madgwick et Ovington (1959) 
(4) Données de Russell (1950) 

Na K 1 

2.4 35 

1.6 31 

0.8 4 

0.6 28 

0.5 25 

0.1 3 

19 3 

24 9 

(~. ~':fÇ1 
,p. .., L' _ 

,,-.' >" .')-
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des composés inorganiques non ionisés et de la matière organique 
dissoute. La charge en suspension comprend, d'une part, une frac
tion organique consistant en débris et détritus de feuilles, raci
nes, bois, insectes et en produits de rejets du métabolisme des or
ganismes et, d'autre part, une fraction inorganique composée de 
cailloux, sable, quartz, mica, silt, argile etc .. provenant de 
, 'érosion. 

Importance du transport dissous 

L'importance du transport dissous par rapport à la charge 
totale transportée dans les rivières a été soulignée par Léopold 
et ar. (1964). Dans 70 rivières drainant différentes régions des 
Etats-Unis, environ 20% de la charge totale mesurée est transportée 
en solution. Le pourcentage de la charge en solution varie de 1% 
dans la rivière Little Colorado à 64% dans la rivière Juinato en 
Pensylvanie. 

La variation du rapport des charges en solution nlest pas aléa
toire. Dans les régions arides et semi-arides, où la végétation 
est éparse et la production de sédiments élevée, la charge dissoute 
est une partie relativement faible de la charge totale. Dans les 
régions où les précipitations sont plus abondantes, l'écoulement 
spécifique plus élevé et la végétation dense, le pourcentage de la 
charge totale sous forme dissoute augmente. La charge dissoute cons
titue seulement 9% de la charge totale dans les régions de faible é
coulement et augmente progressivement à 37% dans des endroits où le 
débit est égal ou supérieur à 0.7 pi~/sec-mille2 (Tableau 3.7.5). 
Dans la forêt expérimentale du Hubbard Brook où les conditions mor
phologiques, climatologiques et géologiques ressemblent à certaines 
régions de 1 lest du Québec, le pourcentage de la charge dissoute me
surée en 1965-66 et 1966-67 atteint des valeurs moyennes annuelles 
beaucoup plus élevées, soit 94% et 78% de la charge totale (Bor
mann et ar. 1969). 

A partir des données de qualité chimique obtenues pour 170 ri
vières aux Etats-Unis, on a calculé les charges dissoutes de ces ri-
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TABLEAU 3.7.5 Variation avec le climat du rapport de la charge dissoute 
à la charge totale (D'après L~opold et al., 1964). 

Indication climatique 
débit spécifique 

( .3/ .2) pl sec-ml 

o - o. l 
0.1 - 0.3 

0.3 - 0.7 

0.7 

Nombre de rlvières 
dans l'échantillon 

22 

19 

7 

22 

Charge dissoute en % 
de la charge totale 

9 

16 

26 

37 
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vières en fonction de leur écoulement annuel (Léopold et al.~ 

1964). On a ainsi démontré que les charges en solides dissous 
augmentaient très rapidement avec l 'écoulement pour des écoule
ments inférieurs à 7.5 cm/an et tendaient vers une valeur limite 
de 525 Kg/hectare lorsque l 'écoulement dépassait 25 cm/an. 

La variation des charges en solides dissous est une fonction 
de la disponibilité des sels dans les sols et les roches. Lorsque 
la précipitation dépasse une valeur seuil, l 'altération des roches 
atteint un taux maximum et une précipitation additionnelle ne pro
duit pas de quantités plus grandes de substances solubles. Cette 
situation se rencontre dans les régions humides du Nord-Est des 
Etats-Unis et probablement du Québec. 

Contribution des débits à la charge totale 

Les courbes de distribution de la fréquence des débits sont 
nécessaires à l 'analyse des valeurs de débits associées au trans
port principal des substances dissoutes et en suspension. Des 
excellents exemples ont été élaborés par Leopold et al. (1964) 

pour la rivière Bighorn (Wyoming) et McCarthy (1964) pour la 
rivière Delaware (Trenton). La figure 3.7.2 représente les cour
bes cumulatives et différentielles de la fréquence des débits ob
servés et de la contribution de ces débits à la charge dissoute et 
en suspension. 

A partir de ces graphiques, on voit que le débit moyen de 
1900 pi 3/sec. n1est dépassé que pour 40% du temps. Beaucoup d'au
tres rivières se comportent de cette façon avec des valeurs variant 
de 25 à 40%. On remarque que les débits situés entre 400 et 600 

pieds3/sec correspondant à 3.6% du temps contribuent à 0.9% du vo
lume total d'eau tandis que les rares débits supérieurs ou égaux à 

10,000 pieds3/sec contribuent seulement à 6% du volume total; ain
si, les crues ont une contribution au volume total d'eau transportée 

relativement faible. 
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~'qugmentation habituelle des concentrations des sédiments 
en suspension avec le débit nous porte à croire que les débits é
levés transportent la majeure partie de la charge totale en sus
pension. Cependant, tel n'est pas le cas dans l'exemple de la ri
vière Bighorn. On constate que les débits de 10,000 pieds3/sec et 
plus transportent seulement 9% de la charge totale mesurée. Par 
contre, les débits inférieurs à 5500 pieds3/sec qu'on rencontre 
90% du temps transportent 57% de la charge totale en suspension. 
En termes de transport et de sédiments, ce sont les débits modérem
ment élevés et fréquents qui sont les plus importants. 

A cause de la diminution de la concentration en substances 
dissoutes avec l'augmentation du débit, la contribution des crues 
au transport en solides dissous est encore plus faible. Ainsi, les 
débits inférieurs à 5500 Pieds3/sec. transportent 75% de la charge 
dissoute. En résumé, dans des régions protégées de l'action érosi
ve par une végétation abondante, un relief peu accentué et un cli
mat humide, ce sont les débits modérément élevés et plutôt fréquents 
qui contribuent le plus à la charge totale et qui sont les plus si
gnificatifs du point de vue de l'érosion chimique et physique. 

3.7.5 Influence des activités humaines 

L'étude du bilan hydrochimique d'un bassin urbanisé, semi-ur
banisé ou agricole ne peut se faire sans une évaluation des apports 
provenant des activités humaines qui, en général, augmentent consi
dérablement la charge dissoute transportée par les eaux de draînage. 
Ces apports varient beaucoup selon la quantité et la diversité des 
industries, le type de cultures et d'élevage, le nombre et l'impor
tance des aménagements. De plus, ces différents apports prennent 
plus ou moins d'importance selon le climat, la nature des sols, la 
topographie et le relief. Un développement élaboré des différentes 
composantes des apports découlant des opérations et activités humaines 
dépasse les objectifs de ce texte. Un traitement détaillé de ces ap
ports a d'ailleurs été réalisé par Cluis, Couillard et Potvin (1974). 
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La complexité de 1 1 influence des activités humaines sur le bi
lan hydrochimique dlun bassin peut-être contournée en abordant le 
problème plus simplement. On peut considérer dlabord 1 1 importance, 
par rapport aux apports naturels, des rejets plus ou moins directs 
dans les eaux de drainage des produits qui proviennent du métabolis
me des humains et des transformations de matière par les activités 
humaines. On peut ensuite tenter dlévaluer 1 1 impact de celles-ci 
sur les modifications des processus naturels contribuant au bilan 
hydrochimique. 

Les apports provenant directement des excréments de la popula
tion humaine sont importants principalement au niveau de llazote 
et du phosphore. On a déjà calculé les quantités déversées par uni
té de superficie pour différentes densités de population (Vollen
weider, 1968). Si on compare les charges calculées en azote et en 
phosphore total pour trois populations différentes, on se rend comp
te que les apports provenant uniquement des humains se comparent 
aux charges transportées en phosphore et en azote par les eaux de 
drainage de bassins forestiers naturels lorsque la densité de popu
lation dépasse la habitants par hectare (Tableau 3.7.6). 

Les activités urbaines et industrielles modifient considérable
ment la qualité des précipitations à proximité des centres dlémana
tion. Ainsi, en milieu urbain, les précipitations (pluie et neige) 
ont des concentrations plus élevées en ions majeurs et en métaux 
lourds (Gorham,196l; Anderson, 1969; Van Loon, 1973). Cependant, 
la partie importante des précipitations urbaines se compose de pous
sières sèches et de matières particulaires provenant en grande partie 
de. la combustion incomplète dl hydrocarbures. Ces poussières qui 
slaccumulent sur les édifices, routes, sols et végétation, sont lessi
vées lors des pluies et contribuent à la charge en substances dissou
tes retrouvées dans les égouts pluviaux urbains. 
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TABLEAU 3.7.6 Comparaison entre les charges en azote et phosphore 
provenant de trois populations différentes et les 
charges transportées par un bassin forestier naturel. 

azote phosphore caractéristiques 
( Kg/hectare) (g/hectare) 

.0441 82 lh/hectare 

.441 802 10h/hectare 

2.21 4002 50h/hectare 

18.7 300 rivière de Finlande 

--- 400 rivière d'Angleterre 

2.02 9 Hubbard Brook 

l Calculé sur une base de 12g/habitant-jour 

2Calculé sur une base de 2.25 gjhabitant-jour 

références 

Vollenweider (1968) 

Il Il 

Il Il 

Vira (1953) 

Crisp (1966) 

Hobbie et Likens (1973) 
Bormann et al. (1969 ) 

1 
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Les apports géologiques et biotiques naturels sont aussi modi
fiés par les activités humaines. En général, les aménagements com
portant un bouleversement de la surface du sol, un enlèvement de la 
végétation ou un épandage d1asphalte ou de béton diminuent la capa
cité d1infiltration d1eau dans le sol et de rétention des particules, 
favorisent 'Iérosion physique et chimique et augmentent le ruisselle
ment de surface. 

Ainsi, les substances, provenant de la décomposition des masses 
stockées par les humains ou des opérations dues à leurs activités se 
dirigent plus rapidement vers les eaux de drainage, ce qui contribue 
à augmenter la charge hydrochimique des bassins. Ce cheminement ra
pide vers les eaux de drainage, ainsi que les sels de déglacage épan
dus sur les rues et les routes en hiver constituent un excellent exem
ple de 1 1 importance de modifications apportés par les activités hu
maines aux processus naturels. 

Les activités agricoles modifient aussi les apports géologiques 
et biotiques. Les cultures intensives appauvrissent les sols à la 
longue et diminuent les quantités de nutrients disponibles entrainés 
par 1 lécoulement hypodermique et superficiel vers les eaux de draina
ge. Par ailleurs, les pratiques de fertilisation peuvent entraîner 
une augmentation significative des nutrients dans les eaux de surfa
ce et souterraines. Les insecticides et pesticides employés pour 
protéger les cultures jouent aussi un rôle important dans la dégra
dation de nos cours d1eau. 
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INTRODUCTION 

Les structures abiotiques des eaux d'un bassin sont déterminées 
par les processus de régulation "biogéotique", par les modes d'utili
sation de la ressource sur l 'ensemble du territoire drainé et enfin par 
leurs interactions multiples avec les composantes biologiques de 11 "a_ 
quasystème". Bien que l 1 ensemble des composantes du secteur abiotique 
soit interrelié à la structure biotique (composition biologique du mi
lieu), ce sont surtout les composantes chimiques~ variables dans des 
échelles de temps courtes, qui modulent le comportement biologique ou 
qui sont affectées par les différents processus biologiques se dérou
lant dans le milieu. Ainsi, la présence en abondance de matière organi
que dans l 'aquasystème révèle une activité biologique endogène (aquati
que) ou exogène (terrestre) élevée; cette activité résulte d'une bio
synthèse de matière ou d'une dégradation des composantes chimiques. 

Différents constituants chimiques du secteur abiotique agiront di
rectement sur le comportement de constituants biologiques. Par exemple, 
la matière organique dissoute est une source importante de "carbone ré
duit" pour la biosynthèse tandis que le carbone inorganique dissous se
ra la source principale du carbone utilisé dans la photosynthèse; de 
leur côté, les métaux lourds interviendront dans les différents processus 
biologiques, tantôt comme co-facteur enzymatique essentiel au métabolis
me, tantôt comme inhibiteur de fonctions métaboliques. 

Dans cette optique, la perception chimique des eaux d'un bassin ne 
peut être lntégrale. Il importe donc de choisir une voie pennettant 
1 'exploration de processus fondamentaux dominants tels que l'évolution 
du carbone dans son cycle biologique et chimique dont la cinétique peut 
être affectée par l 'activité dl "interférants" métaboliques organiques 
(facteur de croissance, vitamines~ hormones, toxines, enzymes, complexants) 
ou inorganiques (métaux lourds). 
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4.1 PRESENCE DE LA MATIERE ORGANIQUE DANS LES EAUX NATURELLES 

Le comportement physico-chimique et le rôle biochimique de la ma
tière organique dans les flux d'énergie et de matière dans 1 1 écosystème 
sont conditionnés par sa structure moléculaire. Cette structure résul
te des différents métabolismes qui ont biosynthétisé ou modifié la ma
tière organique ainsi que des différentes réactions physico-chimiques 
auxquelles elle est assujettie. En conséquence, on doit s'attendre à 

ce que le rôle "écochimique" des différents types de matière organi
que soit fonction du processus de production; dans ce contexte, on dif
férencie les sources naturelles (peu ou pas reliées aux activités de 
1 1 homme) des sources non-naturelles (reliées aux activités de 1 1 homme). 
Ces sources peuvent être ponctuelles (c'est-à-dire bien circonscrites 
dans l'espace) ou diffuses (c'est-à-dire que les lieux de production 
de la matière organique ne sont pas localisables) (Hutchinson, 1957). 

4.1.1 Origine de la matière organique 

On peut distinguer en fonction de 1 'origine deux catégories 
de matière organique: 

la matière organique allochtone: celle dont 1 'origine se trouve 
en dehors du lac ou de la rivière considéré 
(ex.: la matière organique transportée par les eaux de ruis

sellement). 

la matière organique autochtone: celle dont 11 0rigine se trouve 
dans le lac ou la rivière considéré 
(ex.: la matière organique qui résulte de la production pri
maire) . 



373 -

Les différentes régions de transfert vers 1 'hydrosphère de 
la matière organique peuvent être classées de la façon suivante: 

i) la zone euphotique: site du métabolisme aquatique autotro
phe et hétérotrophe;' 

ii) la zone non-euphotique: région où la production dominante 
est hétérotrophe; 

iii) les s~diments: site de production hétérotrophe, chémo-auto
trophe et autotrophe; 

iv) le littoral: région de transfert de matière organique prove
nant des sources diffuses et ponctuelles; 

v) l'interface eau-atmosphère: site de transfert de la matière 
organique transportée ou produite dans l'atmosphère. 

4.1.2 Nature de la matière organique 

La distribution du matériel organique vivant et non-vivant 
est assez constante dans 1 'hydrosphère; on la retrouve sous for
me de matière organique dissoute et particulaire et incorporée 
au système vivant selon des proportions très différentes (fiqure 
4.1.1). 

La matière dissoute est de loin la fraction la plus importan
te du matériel organique retrouvé dans l 'hydrosphère; en fait, 
elle est 10 fois plus abondante que la matière organique particu
laire et 45 fois plus que le matériel organique vivant. A cause 
de son importance quantitative et de son rôle majeur dans les 
transferts de matière et d'énergie dans l'écosystème, nous allons 
axer l'exposé davantage sur la nature et les propriétés de la ma
tière organique sous sa forme dissoute dans 1 'hydrosphère. 

La matière organique dissoute est de type réfractaire ou 
biodégradable qu'elle soit d'origine naturelle ou non. 
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Matière organique Dissoute 89 0/0 
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Fig. 4. \ . \ 
DistribUtion du motériel orgonique 

de "hydrosphère l d'oprès Horne, 

dons \0 zone euphoHque 

\969 ) 



375 -

A Matière organique d'origine naturelle 

On estime que la gamme des produits organiques d'oriqine 
biologique est extrêmement diversifiée. L'analyse chimique de 
chacun de ses composés est pratiquement irréalisable; toutefois, 
l'analyse globale des différents groupes qui la composent permet 
d'y caractériser les principales fractions. 

Les principales classes de composés organiques naturels qui 
ont été analysées sont les acides aminés libres, les peptides, 
les carbohydrates et les lipides ainsi que les acides humiques, 
hymatomélaniques et fulviques. Le tableau 4.1.1 présente les prin
cipales classes de composés organiques retrouvés dans 1 'hydrosphère 
qui ont une activité biologique élevée; le tableau 4.1.2 mention
ne les classes dominantes de produits orqaniques réfractaires. 

La couleur des eaux naturelles est fortement associée à la 
présence de certaines classes de matière organique réfractaire; 
l'abondance d'eaux colorées témoigne de l'importance de ces frac
tions. Dans l'étude de la nature de cette matière organique colo
rée, Christman et Ghassemi (1966) ont considéré que la structure 
moléculaire dépend de l'origine et ont émis les hypothèses suivan
tes: 

La matière organique colorée provient de: 

l'extraction aqueuse de substances constituant le bois vivant; 

la solubilisation des produits de dégradation du bois en décom

position; 

la solubilisation de la matière organique contenue et produite 

dans le sol; 

d'une combinaison de ces différents processus. 
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Tableau 4.1. 1 Principales classes de composés organiques ayant 
une activité biologique élevée. 

Classe de composés concentrations observées lieux d'observation références 

Acides aminés 1 i bres 50 - 230 Il g/l Lacs (Angleterre) Fogg et aZ.(1955) 

Acides aminés 1 i bres 150 - 750 ]..Ig/l Lacs (U.S.A.) Hutchinson (1957) 
Acides aminés libres 120 - 720 ]..Ig/l Lac ZUrich Schurmann (1964) 

Peptides + protéines .10 - .27 mg/l Lacs (Angleterre) Fogg et aZ.(1955) 

Paptides + protéines .45 - 2.0 mg/l Lacs (U.S.A.) Hutchinson (1957) 
Peptides + protéines .9 - 1.8 mg/l Lacs, réservoirs Semenov et al.. (1968) 

(URSS) 

Carbohydrates 64% ~10D Lacs (U.S.A. ) Birge et aZ. 
(1926a et b) 

Sucres totaux .2 - .7 mg/l Eaux nature 11 es Semenov et aL(1964) 

Sucres réducteurs .8 - 1.4 mg/1 Rivière Rozi noyer et al. 
(1968) 

Sucres réducteurs .1 - .3 mg/l Lacs, réservoirs Semenov et al. (1968) 

Lipides 4% MOD Lacs Amérique du Birge et al.. 
Nord (1926a et b, 1934) 

Lipides .2 - .8 mg/l Lacs Welch (1952) 

Acides gras totaux 0.1 - 2.0 mg/1 Fleuve Volga Kolosova et az.(1957) 

Acides volatils .044 - .058 méq./1 Eaux minérales Eristavi et aZ.(1965) 

Acides volatils 5 - 34 méq./l Rivière Rozinoyer et aZ.(1963 
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Tableau 4.1.2 Principales classes de produits or9aniques réfractaires 
retrouvés dans 1 'hydrosphère. 

Classes de composés concentrations observées lieux d'observation références 

Acides humiques -13 mg/l Lacs, rivières Ryhilnen (1968) 
Acides humiques et <10% de '~OD Eaux de surface Christman (1963 ) 

hymatomélaniques (Amérique du Nord) 
A.:ides humiques .7 - 3.4% du C-org Réservoi r (URSS) Ivleva et aL (1965) 
Acides humiques 5.5 - 445 mgC/l Rivières (URSS) Semenov et at.(1967) 

Acides fulviques 2 - 30 Dpm Eaux de marais I~il son (1959) 
Acides fulviques .7 - 1.6 mg/l (Amérique du Nord) 
Acides fulviques .7 - 1.6 mg/l Lacs, réservoirs Semenov et aZ.(1968) 

(URSS) 
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Ainsi, Christman (1963, 1970) a pu démontrer que la matiè-
re colorée était constituée de noyaux aromatiques, qu'il y avait 
similarité entre les extraits de sol, de bois et d'eau naturelle 
et que la lignine n'était pas le seul précurseur de la matière 
organique colorée. Le poids moléculaire des polymères constituant 
la matière organique colorée est variable: de 700 à plus de 50,000. 
Ces polymères sont constitués d'unités formées par des noyaux benzé
niques et flavéno'des liées entre elles par des ponts de type ester, 
éther ou alkyl; leurs principaux groupements fonctionnels sont de 
types carboxyl, carbonyl, hydroxyl et methoxyl (figure 4.1.2). 

Les organo-phosphorés constituent une catégorie importante de 
matière organique soluble en raison de leur rôle dans les flux de 
phosphore dans 1 1 hydrosphère; 15% du phosphore total y est asso
cié. Christman et Minear (1971) croient qu'ils trouvent leur 
origine dans le métabolisme actif des micro-organismes et dans la 
décomposition passive des organismes morts (autolyse); toutefois, 
la source majeure des organo-phosphorés nIa pas été clairement iden
tifiée (figure 4.1.3). 

B Matière organique d'origine non-naturelle 

La matière organique soluble originant des activités humaines 
peut être injectée dans l 1 hydrosphère via des sources ponctuelles 
(telles que les émissaires d'égouts) ou des sources diffuses (telles 
que la pulvérisation d'insecticides). Ils jouent un rôle important 
dans l'écosystème tant à cause de la concentration des apports nu
tritifs dans certaines régions que des apports toxiques dont l'im
pact sur les organismes aquatiques se fait sentir à faibles concen
trations. 

Parmi les sources ponctuelles, les eaux usées sont prédominan
tes et la matière organique qui les compose est très diversifiée. 
Les principales classes de composés qulon y retrouve sont les qlu
cides, les acides aminés, les organo-azotés, les phénols, les hydro
carbures légers et lourds, la lignine et la cellulose. 
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PHÈNOLS LlËS PAR DES LIENS 

ESTER ET ~THER , _________ L; 
1 C----(CX)----C 1 

1 1 

1 1 

1 0 H OH 0 H OCH3 : 

L __ - ___ --,--1 
PHÈNOLS LI~S PAR DES LIENS 

ESTER ET ÈTHER. 

Fig. 4.1 .2. Description symbolique d'une macromolécule colorée 

( d'oprès Christ man t 1970 ). 

PHYTOPLAN CTON 
(VIVANT) .... J __ _ 

AUTRES ORGA

}-----jNISMES (VIVANTS) 

Fig. 4. 1.3 . Flux des composés organo-phosphorés dans l'hydrosphère. 
(d'après Christman , 1971 ). 
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D'autre part, la synthèse ou la purification de produits or
ganiques nécessaires au maintien des structures économiques et so
ciales (pesticides, hydrocarbures, détergents, etc), est de plus 
en plus intense et diversifiée; ces produits aboutissent tôt ou 
tard sous leur forme originelle ou modifiée dans les eaux de sur
face. Leur biodégrabilité ainsi que leur rôle métabolique primai
re et secondaire sont souvent mal connus; malgré leur concentra
tion relativement faible, ils pourront avoir un effet important sur 
l'équilibre de l'écosystème aquatique. Parmi ces composés organi
ques les plus susceptibles d'être rencontrés en milieu aquatique, 
mentionnons les hydrocarbures raffinés, les biphényls polychlorinés 
(PCB), les composés organiques du mercure, les aromatiques polynu
cléaires, les huiles minérales et végétales, les détergents, les 
pesticides, etc. 

4.1. 3 Propriétés de la matière organique dissoute 

La matière organique dissoute confère à l'eau goQt, couleur 
et odeur; elle contribue de plus à la demande chimique et biolo
gique en oxygène (Bartsh, 1967) et aux réactions interfaciales 
dans le milieu via ses propriétés tensio-actives (Anonyme, 1967; 
1970a). Toutefois, la matière organique possède des propriétés 
beaucoup plus importantes qui confèrent un rôle de médiateur éner
gétique dans l'écosystème; il s'agit de fonctions nutritives, ré
gulatrices, catalytiques et chélatrices. 

Les fonctions nutritives 

a) Les fonctions nutritives directes 

La matière organique dissoute joue un rôle important comme 
source d'énergie pour le métabolisme aquatique hétérotrophe 
et comme source de IIcarbone réduit ll pour la biosynthèse. 
Les bactéries et les algues hétérotrophes sont donc tributai
res de cette fonction nutritive directe. Cependant, il exis
te une compétition entre les bactéries et les algues hétéro-
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trophes pour la matière organique; la petite taille des 
bactéries, 1eur grand rapport surface/volume et leur sys
tème de transport actif (perméase) semblent leur donner 
un avantage majeur. 

b) Les fonctions nutritives indirectes 

Les éléments nutritifs (azote, phosphore, soufre, etc.) 
incorporés à la structure de la matière organique et libé
rés lors de sa minéralisation peuvent être utilisés par 
les organismes autotrophes ou hétérotrophes pour leur bio
synthèse. 

Les fonctions r4gutatrices 

Opérant même à des concentrations infimes, certains consti
tuants de la matière organique dissoute peuvent agir comme "a_ 
gents régulateurs" sur certains organismes aquatiques, influen
çant leur comportement physiologique et ainsi l'équilibre écolo
gique (voir tableau 4.1.3). C'est dans ce groupe qu'apparaissent 
les facteurs de croissance, les hormones, les toxines ainsi que 
les diverses molécules organiques impliquées dans le domaine de 
la chémoréception 1

• 

Les fonctions catatytiques 

La matière organique dissoute sous formes d'enzymes libres 
peut catalyser des réactions chimiques dans le milieu aquatique 
en participant, par exemple, à la dégradation extracellulaire de 

l 

1-
2., 
3. 
4. 
5. 
6. 

On peut identifier plusieurs genres de comportement qui sont con
trôlés par messagers chimiques, à savoir: 

obtention de nourriture (relation prédateur/proie); 
action d'éviter le danger (p.e.: substances d'avertissement); 
choix d'habitat ou d'hôte; 
communication sociale; 
migration, reconnaissance de territoire; 
comportement sexuel. 
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Tableau 4.1.3 Quelques fonctions régulatrices de la matière organique. 

TYPE DE FONCTION 

effets chimiques inter
spécifiques (a llélo~ 
chimiques) 

effets chimiques intra
s péci fi q ues 

facteurs de croissance 

ch~morêception genérale 

SUBSTANCES 

allomones 

kai romones 

dêpressants 

autotoxines 

REMMnUES 

composé chimique donnant l'avan
tage a l'organisme producteur; 

composé chimique donna~t l'avan
tage a l'organisme réceoteur; 

compose chimique qui nuit à l'or
ganisme récepteur sans donner 
d'avantage à l 'organisme producteu~ 

composé chimigue qui nuit aux 
individus de la population produc
tri ce; 

autoinhibiteurs composé chimique qui limite le 
dévelopoement des organisn1e!s 
oroducteurs afin d'pviter une 
surpopul ation; 

phéromones comoosé chimique imolioué dans la 
communication chimique entre 
différents membres de la mêne 
espèce. 

vitamines 

matière 
organique 
dissoute en 
gêneral 

comoose chimique jouant un rôle 
métabo li oue es senti e l chez un 
orqanisme incaoable de 
svnthétiser la molécule requise 
(c'est-à-dire un organisme 
"auxotroohe") . 

composP chimique imoliqup dans 
la reconnaissance Dar les saumons 
mioratoires de leur fleuve ou 
rivière d'orioine. 
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macromolécules organiques de poids moléculaire êlevé. 
ni l loccurence de tels enzymes ni leur importance comme 
seurs extrace11u1aires nlont été beaucoup étudiées. 

Les fonctions chtlatrices 

Cependant, 
cataly-

Par analogie avec le rôle ché1ateur attribué depuis longtemps 
à la matière organique constituant les sols, plusieurs auteurs ont 
postulé une telle fonction pour la matière organique dissoute dans 
le milieu aquatique. En fait, l 'existence de telles interactions or
ganométalliques est plausible; cependant, la nature exacte de ces 
interactions (chélation/coordination/peptidisation/formation de mi
celles) demeure un sujet controversé. 

Parmi les composés organiques susceptibles d'être trouvés dans 
les eaux naturelles, on peut considérer comme ligands potentiels 
les classes de molécules apparaissant au tableau 4.1.4. Ces compo
sés, représentatifs de la partie complexante de la matière organi
que dissoute, peuvent influencer le comportement (solubilité/trans
port/disponibilité biologique/toxicité) des cations présents dans 
le milieu; cette influence est particulièrement significative pour 
les cations traces et les oligoéléments. 

4.2 DYNAMIQUE DE LA MATIERE ORGANIQUE 

Les multiples formes de la matière organique dissoute rencontrées 
dans l 1 hydrosphère proviennent de ses nombreux mécanismes de production; 
le caractère stable de certaines formes et très instable d'autres formes 
confère à la matière organique dissoute des caractéristiques bio-thermo
dynamiques diversifiées compatibles avec la diversité des fonctions mé
taboliques naturelles de l 1 écosystème aquatique. La matière organique 
instable jouera un rôle déterminant dans les cycles de transformation 
de matière et dans les flux bio-énergétiques; le remplacement ("turn 
over") biologique élevé auquel elle est assujettie en fait la fraction 
la moins abondante de la matière organique dissoute. De son côté, la 
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Tableau 4.1.4 Classes de molécules susceptibles d1agir comme ligands 
dans les eaux naturelles. 

ClassE' Groupements fonctionnels 

Acides aminés libres - NH 2; - COO-; - OH 

Acides aminés combi nés - NH 2; - cao - - OH ; 

Acides uroni ques - OH; -- cao 

Acides pOlycarboxyliques - cao -

Acides fulviques - OH; -cao 



385 -

matière organique réfractaire prédomine; les matières humiques et ful
viques, composantes principales de la matière organique dissoute, su
biront toutefois des réactions physico-chimiques et des transformations 
biochimiques et photochimiques plus ou moins importantes selon leur 
structure moléculaire. La compréhension des processus de production 
et des mécanismes de transformation de la matière organique est donc 
importante dans la perception de son rôle écochimique. 

4.2.1 Processus de production de la matière organique 

On reconnaît trois processus principaux de production de ma
tière organique dissoute: 

i) la biosynthèse suivie d'une excrétion (diffusion moléculaire 
passive et active ainsi que la pinocytose inversée) ou d'une 
perte extracellulaire (lyse et autolyse) chez les organismes 
photoautotrophes et chémo-autotrophes; 

ii) 1 1 excrétion ou la défécation chez les organismes hétérotrophes 
pluricellulaires; 

iii) la biodégradation !de détritus (organismes morts) ou de ma
tière organique particulaire ou macromoléculaire par les mi
croorganismes (bactéries, levures, champignons,- protozoaires, 
etc.) aérobies et anaérobies. 

La biosynthèse 

La matière organique provenant de la biosynthèse se retrouve 
dans le milieu aquatique par excrétion ou perte extracellulaire. 
Pour les algues, ces produits sont le résultat de la photosynthèse 
que l Ion peut représenter globalement par la réaction suivante: 
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La photosynthèse est influencée par différents facteurs in
ternes (morpho-physiologiques) et externes (physico-chimiques et 
biochimiques). Les facteurs internes sont la teneur en chlorophyl
le et la proportion des différents types de chlorophylle présents 
dans les cellules productrices, leur complexe enzymatique, leur 
réserve en énergie facilement accessible, leur teneur en macro et 
en micro-éléments ainsi que leur forme. Les facteurs externes 
sont la lumière, la concentration en oxygène et en gaz carbonique 
dissous, la température, la concentration en oligo-éléments, en 
substances nutritives et en minéraux ainsi que la présence de ma
tière organique dissoute. 

Les produits extracellulaires sont libérés par des cellules 
vivantes et intactes; la formation et l 'abondance relative de 
ces produits sont contrôlés par trois mécanismes (Fogg, 1971); 

les métabolites intermédiaires passent à travers la membrane 
cellulaire qui leur est perméable; 

le métabolisme est orienté vers un sous-produit (par exemple 
l'éthanol dans le cas des levures de fermentation alcoolique); 

les cellules produisent du matériel encapsulé qui est libéré 
par hydrolyse ou par pinocytose inversée. 

La nature de ces produits est très variable; on retrouve des 
acides organiques, des acides aminés ou peptides, des glucides, 
des vitamines, des substances auto-inhibitrices, des antibiotiques, 
des toxines et des enzymes. On a démontré que le taux des pertes 
extracellulaires est relié au taux d'incorporation du carbone et 
évidemment aux conditions qui 1 1 influencent telles que l 1 intensité 
lumineuse (Watt, 1966). De son côté, l 'assimilation du carbone 
organique dissous est fonction du taux d'excrétion (phytoplancton) 
et du taux d'assimilation (bactéries) (Saunders, 1972a). Hough 
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et Wetz el (1975) affirment qulune fraction appréciable de la 
matière organique d'origine biosynthétique est libérée en autom
ne durant la sénescence annuelle des macrophytes via le phénomè
ne de lyse ou d'autolyse. 

La lyse peut être provoquée par des forces physiques dues à 

la pression osmotique ou par le contact de la paroi cellulaire 
de la bactérie avec la paroi cellulosique de l 'organisme autotro
phe. Par exemple, le contact algue-bactérie est nécessaire à la 
lyse d'algues bleu-vertes et ce contact est maintenu après la 
lyse et la libération consécutive du contenu protoplasmique et 
des vacuoles (Daft et at. 1973). D'autre part, la fonction au
tOlytique, bien connue chez les animaux (lysosomes actifs; de 
Ouve, 1963), semble aussi exister chez les autotrophes; toutefois, 
son mécanisme nlest pas encore très explicité. 

Excp~tion et d~f~cation 

L'excrétion et la défécation chez les organismes pluricellu
laires peuvent contribuer de façon significative à la production 
de matière organique dissoute; évidemment, cette contribution 
nlest importante que pour certains types de matière organique qui 
ne sont pas produits par les autotrophes ou par les microorganis
mes ne faisant pas partie de la flore intestinale des différentes 
espèces d'organismes pluricellulaires. En effet, la biomasse des 
organismes supérieurs (zooplancton, invertébrés et poissons) est 
généralement faible par rapport à la biomasse totale supportée par 
1 1 hydrosphère dans la zone euphotique; cependant, 11 tmportance 
relative de la contribution à la production de matière organique 
par ce groupe d'organismes est conditionnée par la structure de l'é_ 
cosystème. 

Le processus de production de matière organique par la biomas
se des organismes hétérotrophes pluricellulaires est schématisé à 

la figure 4.2.1. 
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minéraux 
substances nutritives inorganiques 
matière organique soluble 
matière organique particulaire 
détritus 
matériel vivant 

ohvtoo 1 ancton 
- maCrophytes 

zooplancton 
i nvertpbrps 

- poissons 

ABSORPTION 
et/ou 

IrIGESTI0N 

....----_1"---0_ 
non assimi~ation 

(produits intestinaux rpsiduels) assimilation 

bi osynthèse 
et dégradation 
moléculaire 

1 

sécrétion 
de matière 
organi que 

vi a les 
muqueuses 

absoroti on 
ce 11 ul ai re 

(modification structurelle faible) 

1 

excréti on 
de matière 
organique 

vi a 1 es 
muqueuses 

1 

nroducti on cle 
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m~tière 

organi(1ue 
r,sfractaire 

Fig. 4.2.1 Schéma du processus de production de la matière oraani(1ue. 
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Biod~gradation 

La biodégradation s'effectue sur les détritus, sur la matière 
particulaire organique ainsi que sur la matière organique dissoute 
d'origine allochtone et autochtone. Les produits de la biodégrada
tion correspondent à la matière organique particulaire vivante et 
non-vivante, des minéraux et de la matière organique réfractaire et 
labile. Les produits de dégradation des algues dépendront du type 
d'algue, de sa composition, des conditions physico-chimiques préva
lant durant la biodégradation. Par exemple, dans certains cas, on 
a remarqué qulune teneur initiale élevée en protéines et lipides fa
vorise la décomposition tandis qulune teneur initiale élevée en car
bOhydrates la ralentit (Barrow et Foree, 1970). La biodéqradation 
peut s'effectuer en conditions anaérobies et aérobies selon des voies 
métaboliques très différentes. Ainsi, Otsuki et Hanya (1972a et b) 
ont montré que le taux de production de la matière organique dissou
te est quatre fois supérieur en conditions anaérobies qulen conditions 
aérobies; par contre, ils ont aussi établi que le taux de dispari
tion de la matière organique particulaire en conditions anaérobies 
nlest que deux fois (plutôt que 4 fois comme on pourrait sly atten
dre) plus grand que le taux de disparition en conditions aérobies. 
Ceci montre clairement 1 1 impact quantitatif sur la matière organique 
produite dans les voies métaboliques utilisées dans la biodéqradation. 
Cependant, quelque soient les conditions de biodégradation, la matiè
re organique réfractaire est de 1 'ordre de 20% de la production tota
le. 

Sous nos latitudes, la végétation terrestre est assujettie 
aux cycles saisonniers. La chute des feuilles en automne constitue 
un apport allochtone important; les débris végétaux jonchant le 
sol entrent alors rapidement dans une phase de dégradation micro
bienne. La lyse des cellules libère de la matière organique solu
ble (5 à 20% de la réserve totale) constituée principalement de 
glucides, de phénols, diacides organiques et d'une quantité moindre 
de protéines et diacides aminés (McConnell, 1968; Kaushik et Hy
nes, 1971). Ces substances sont entraînées par les eaux de ruissel-
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lement vers les eaux de drainages où elles sont utilisées dans 
le métabolisme microbien; les détritus organiques peuvent être 
aussi entraînés vers les eaux de surface où ils pourront sédi
menter et entrer dans le processus de biodégradation aérobie ou 
anaérobie. 

Quant aux détritus organiques résiduaires (résistant à la 
biodégradation rapide), ils seront "colonisés" lentement par 
les champignons (Wetzel et Manny, 1972 a et b). La cinétique 
de la décomposition (lyse, biodégradation et colonisation) est 
conditionnée par la composition des débris organiques, la tempé
rature ambiante, la disponibilité en oxyqène, en nitrate, en am
moniaque, en phosphates et en oligo-éléments; de plus, les fac
teurs physiques et chimiques pouvant affecter la composition de la 
microflore dans le milieu telle que la turbulence et la composition 
chimique du milieu-support agiront sur la cinétique de biodégrada
tion. 

4.2.2 Evolution de la matière organique dissoute 

La matière organique dissoute synthétisée par les orqanismes 
terrestres (allochtones) et aquatiques (autochtones) est cons
tituée par une phase organique labile et une phase organique de 
type réfractaire. Son évolution est conditionnée par des réactions 
de nature physico-chimique et biochimique. 

A) Mécanismes physico-chimiques 

Parmi les mécanismes d'évolution les plus importants, mention
nons 1 'adsorption et la co-précipitation, l 'aérosolisation et l'é
vaporation. 

L'adsorption et la co-pr~cipitation surviennent en présence 
de particules inorganiques telles que les argiles, l 1 hydroxyde de 
fer, le carbonate de calcium, etc. Par exemple, Otsuki et Wetzel 
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(1973) ont montré que des quantités importantes de matière organi
que disparaissent par ce processus dans les lacs où la concentration 
en carbonate de calcium est élevée. A l'apparition de la matière 
organique dans le milieu aquatique, le mécanisme de précipitation 
prédomine sur le mécanisme de dégradation bactérienne en raison de 
la cinétique de la réaction physico-chimique. Le taux de précipita
tion sera d'autant plus élevé que la concentration en ions tels que 
Ca++est grande et que la turbulence qui facilite le contact molécu
laire est prononcée dans le milieu; de son côté, la séquence de la 
précipitation sera influencée par le pH des eaux (Lush et Hynes, 
1973). 

L'a~roso~isation est un mécanisme naturel efficace dans l'en
lèvement des films organiques à la surface des eaux; il résulte 
du pétillement des bulles des gaz produites dans le milieu par le 
métabolisme des organismes aquatiques ou par l'aération des eaux 
résultant de la turbulence superficielle et de la dissolution des 
gaz atmosphériques. Ce sont surtout la matière organique polaire 
et les sels dissous qui sont alors préférentiellement éjectés dans 
l'atmosphère (Baier, 1972). L'aérosolisation de la matière organi
que se produit en présence de fines particules présentes dans le voi
sinage de l'interface bulle-eau, lesquelles deviennent une partie 
des noyaux de condensation autour desquels les fines gouttelettes 
d'eau se formeront; la compression de surface qui prévaut lors de 
la formation des gouttelettes d'eau occasionne une structuration per
manente et presqu'instantannée de la matière organique autours des 
noyaux de condensation qui, ainsi enrobés, résistent à l'attaque aci
de (Mclntyre, 1974). 

L'~vaporation de la matière organique est prédominante pour 
la matière de faible poids moléculaire et volatile aux températures 
ambiantes. 
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La photooxydation est une réaction physico-chimique affectant 
la matière organique qui se trouve dans les premiers centimètres en 
surface des eaux; toutefois, malgré l 1 abondance et la diversité de 
la matière organique superficielle, l 1 importance quantitative de ce 
phénomène n1est pas connue (Mclntyre, 1974). 

B) Mécanismes biochimiques 

L'action biologique sur la matière organique est généralement 
plus importante sur la structure moléculaire que les réactions de 
type physico-chimique. Le destin ultime de la matière organique est, 
après avoir été assimilé et métabolisé par le vivant aquatique, la 
minéralisation (transformation en sels et en gaz carboniques) et 
1 'accroissement de la phase organique non biodégradable. 

L'assimilation peut se faire de deux façons: la matière orga
nique est assimilée directement sous forme dissoute par les microor
ganismes ou sous forme particulaire par les organismes hétérotrophes 
unicellulaires ou pluricellulaires. 

Les bactéries et les algues sont responsables de la circulation 
métabolique de 90% de la matière organique. Par exemple, dans le 
cas du glucose, l'assimilation sera prédominante via les mécanismes 
de diffusion simple chez les algues quand les concentrations sont 
élevées; d'autre part, l'assimilation sera prédominante via les 
mécanismes actifs (diffusion facilitée, transport actif, etc.) 
chez les bactéries quand les concentrations sont faibles (Saunders, 
1972b et 1972c). 

Selon les types de microorganismes, on observe une assimila
tion de matière organique de type particulaire (macro-transfert) 
ou de type dissous (micro-transfert). Les "macro-transferts" 

sont caractéristiques des protozoaires qui peuvent ingérer des 
molécules intactes sous forme solide, par phaqocytose ou des macro-
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mol écu1 es hydrophil es par pinocytose. Les IImicro-transferts ll 

sont catactéristiques des bactéries qui assimilent directement 
à travers les parois cellulaires les molécules de poids molécu
laires moyen et faible. Dans les cas de molécules à poids molé
culaire élevé, l'assimilation de la matière organique ne peut se 
réaliser directement à travers la membrane cellulaire; cette 
matière doit au préalable être hydrolysée en ses monomères consti
tuants ou encore en molécules assimilables. 

Ces hydrolyses sont de nature enzymatique; les principaux 
types de réactions enzymatiques hydrolitiques sont décrits au ta
bleau 4.2.1. Ces réactions enzymatiques sont lI omn iprésentes ll

; 

l'activité des amidases, par exemple, peut être mis en évidence 
par le rapport ( ACIDES AMINES LIBRES ) qui est de l'ordre de 

ACIDES AMINES COMBINES 

0.1 dans le milieu malgré l'utilisation rapide des acides aminés 
libres (Cro11, 1972). La matière organique réfractaire est as
sujettie à des réactions enzymatiques lentes. Par opposition à 

la cellulose dont les liaisons inter-monomères sont identiques, 
la lignine, par exemple, présente un désordre structurel qui aug
mente la nécessité de contacts moléculaires multiples avec diffé
rents sites enzymatiques; il en découle une cinétique de réaction 
lente caractéristique de la matière organique réfractaire en géné
ral. 

Les bactéries responsables de la dégradation moléculaire as
similent la majeure partie des monomères ou polymères de faible 
poids moléculaire; ces molécules réagissent avec la paroi cellu
laire et le milieu intracellulaire et sont intégrées aux fonctions 
anaboliques ou catabo1iques de la bactérie. 

La matière organique dissoute peut servir de matière premiè
re en fournissant des molécules intactes susceptibles de se join
dre aux voies biosynthétiques de l'organisme (ex.: des acides 
aminés vers les protéines) ou de devenir des sources d'énergie 



Tableau 4.2.1 Types principaux de réactions enzymatiques provoquant 1 1 hydrolyse 

de la matière organique. 

TYPE DI ENZYME SUBSTRAT LIEN HYDROLYSÉ PRODUITS 

,9y " ./ 
OSIDASE POLYSACCHARIDES C C + R - OH 

/ ~O-R /' 'OH 

g+ " ~ 0 
'- ~ 

0 

PHOSPHATASE ORGANO -PHOSPHORÉS P p + R - OH 
,/ '- O-R / "OH 

"' 
~t~O '" 4' 0 

ESTÉRASE LIPIDES C C + R - OH 
/ '- O-R 'OH 

" 
~+? 0 

0 ....... # 
C + HN 

MlIDASE PROTÉINES C ' "OH / ~N 

" 

W 
1.0 
.j::o. 
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utilisables dans le métabolisme basal de l'organisme (ex.: des 
polymères de faible poids moléculaire vers 1 'acétyl-coenzyme A 
avec libération d'énergie). Une vue globale du métabolisme est 
schématisée à la figure 4.2.2. 

De son côté, la matière organique dissoute provenant de pro
duits non-naturels sera biodégradable si sa structure peut être 
modifiée pour entrer dans le métabolisme de 1 lorganisme. Cette 
transformation, souvent rendue possible par induction, rendra la 
matière organique synthétique non-naturelle semblable à un métabo
lite normal; 1 1 induction enzymatique est provoquée par la présen
ce du substrat de structure nouvelle. 

La qualité de 1 'adaptation a une influence sur le taux de 
biodégradation de la matière organique synthétique; ainsi, la 
vitesse de la réaction est conditionnée par l'activité de l'enzy
me, le nombre de molécules d'enzyme, le nombre de rencontres molé
culaires enzyme-substrat et la disparition des métabolites inter
médiaires. 

4.2.3 Cycle de la matière organique dans 1 1 hydrosphère 

Le cycle de la matière organique peut être perçu globalement 
en considérant ses mécanismes de production (photosynthèse et bio~ 
synthèse), d'évolution (transformations physiques, chimiques et 
biologiques), de minéralisation (respiration aérobie et métabo
lisme anaérobie) et d'accumulation sous forme de matière orqanique 
réfractaire (lignine, acides humiques, hydrocarbures, etc.). Il 
peut aussi être perçu plus spécifiquement et plus quantitativement 
en suivant 1 'évolution des principaux éléments qui constituent la 
matière organique et qui jouent un rôle énergétique majeur dans le 
métabolisme du vivant; parmi ces éléments, les plus importants 
sont le carbone, l lazote et le phosphore. 
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A) Cycle du carbone 

Le carbone est l'élément du cycle de la matière organique le 
plus important en terme de flux de matière. Le flux de carbone 
dans la géosphère peut être représenté par un schéma des échanges 
entre les prinCipaux réservoirs de carbone (figure 4.2.3); le 
carbone inorganique se retrouve principalement sous forme de gaz 
carbonique dans l'atmosphère et sous forme de carbonates solubles 
et insolubles dans l 'hydrosphère et la lithosphère tandis que le 
carbone organique se retrouve principalement dans la biosphère sous 
forme vivante ou de détritus et dans la lithosphère sous forme d'hy
drocarbones. 

On reconnatt sur la figure 4.2.4 les deux grands types de car
bone organique: le carbone organique dissous et le carbone orga
nique particulaire. En rivière comme en système lacustre, ces deux 
systèmes sont alimentés par des sources autochtones et allochtones; 
les mécanismes biomoléculaires sont responsables de la majorité des 
échanges entre la phase particulaire et la phase dissoute de la ma
tière organique. Ainsi, le phytoplancton produit du carbone organi
que dissous par excrétion ou via la lyse cellulaire et peut en absor
ber directement pour l'incorporer à son métabolisme; d'autre part, la 
mort de ces organismes constitue un apport direct important au systè
me du carbone organique particulaire. Similairement, les bactéries 
utilisant le carbone organique dissous et dégradant le carbone orga
nique particulaire contribuent de façon importante par leur métabolis
me au système de carbone organique particulaire (mort, décomposition 
passive). Le zooplancton, à son tour, absorbe et secrète du carbone 
organique dissous et, via la décomposition passive (processus, phy
siques et chimiques) et la décomposition active (processus biochi
miques) à la mort de ces organismes, il contribue aux apports de 
carbone organique dissous et de carbone organique particulaire Le 
phytoplancton, les bactéries et le zooplancton, à cause de leur rem-

placement ("turn over") biologique élevé et de la prédominance 
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de. leur biomasse dans l 1 écosystème aquatique (98%) dominent lar
gement dans les mécanismes de transfert de carbone entre le réser
voir organique particulaire et le réservoir organique dissous. 

A titre d'exemple, afin de montrer 1 1 importance de la quantité 
de carbone circulant dans l 1 écosystème aquatique par rapport à la 
quantité totale de carbone contenue dans les différents réservoirs, 
considérons le flux de carbone déterminé pour un écosystème lacus-
tre par Saunders (1971) (voir figure 4.2.5). 0n constate à 1lexa
men de ce schéma que les valeurs de transfert du carbone organique 
(taux d'entrée dans un compartiment) vers les compartiments vivants 
(phytoplancton, zooplancton et bactéries) sont plus élevées que la 
quantité totale de carbone dans ces compartiments; par exemple, il 
entre 806 ]Jq/litre-jour de carbone dans le "compartiment zooplancton" 
qui ne contient en réserve que 438 mg/litre de carbone. Les figures 
4.2.6 a et b comparent la réserve en carbone de chacun des comparti
ments avec les valeurs de transfert (taux d'entrée) du carbone 

taux d'entrée en C sont les pour chacun d'entre eux; les rapports réserve en C 
suivants: (Saunders, 1971): 

Bactéries: 
Zooplancton: 
Algues: 

7.4 
1.8 

0.6* (deux valeurs sont 
manquantes). 

Les bactéries ont un "turn over" en carbone plus élevé et, 
malgré leur faible biomasse, elles jouent un rôle dans le transfert 
du carbone d'un compartiment à un autre. 

B) Cycle de l lazote et du phosphore 

L'azote et le phosphore sont associés au carbone dans la struc
turation de la matière organique; l 'unité moléculaire globale du 

vivant peut, s'exprimer ainsi: H29600014800C14800N,60P18SS,O tandis 
que l 'unité moléculaire de la matière végétale s'exprimerait comme 

suit: C'06H18l045N16P (Anonyme, 1970b). L'azote et le phosphore 



.k 
CARBONE 

INORGANIQUE 
2688011a/ l t.r 

Fi9. 4.2.5 

790 .. 
340 

45 

PHYTOPLANCTON 

1285119/1 i 

118 

~::.;:;u....&..l..i're 
ZOOPLANCTON 

60 

~-------
, 
" " , , 

DÉTRITUS 

1722119/1i 

174 

CARBONE ORGANIQUE 
D!SSOUS 99 BACTÉRIES 
13310119/1i tre re 

Flux de carbone dans un écosystème lacustre; i:tes valeurs de transfert sont en 

119 de C par litre et par jour (d'après Saunders, 1972c). 

.j:::o 
a ....... 



o 

BACTËRIES --

ZOOPLANCTON --

ALGUES----

OËTRITUS ---

402 -

fLg Cil itre 
10 

C-org (dissous)-- p.;====.;..;.;;..;..;..;.;;..;.=== ______ ~ 

Figure 4.2.6 a Concentration initiale de carbone des comoartiments 
du système au lever du soleil (d'après Saunders, 1971). 

o 200 

BACTËRIES --- ~~222.iJ1j] 

fL 9 ('1 l itre- jour 
400 600 800 1,000 , 

Figure 4.2.6 b Taux d'entrée du carbone dans les compartiments du 
système (d'après Saunders, 1971). 
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sont donc incorporés au flux de la matière organique comme élé
ments métaboliques actifs; essentielle au métabolisme du vivant, 
leur présence dans le milieu aquatique est considérée comme criti
que dans les mécanismes de production de la matière organique dis
soute ou particulaire. Les cycles de l lazote et du phosphore sont 
schématisés à la figure 4.2.7 et 4.2.8. 

4.3 CARBONE INORGANIQUE 

Le système des carbonates et du CO2 est surement l lun des plus im
portants dans les eaux naturelles. Il touche plusieurs aspects des 
sciences de la terre (météorologie, géologie, limnologie) et de l'é
cologie (productivité, respiration). On peut le décrire simplement de 
la façon suivante: 

~ CO2(9) ~ CO2 (aq.) + H20 
-.;;;- ~ 

respiration photosynthèse 

* H2C03 

1l Kl 

HC03 
- + + H 

CaC03 (s) 

MgC03 (s) 
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Le CO2 présent dans 1 1 atmosphère provient surtout des combustions, 
de la respiration, de 1 1 oxydation de la matière organique ainsi que de 
1 'action des volcans. L'atmosphère sert de réservoir de CO2 (g) pour 
les échanges avec l'eau. 

Le CO2 dissous dans 1 leau forme un acide, H2C03, qui réagit avec 
les sols et les roches et participe ainsi aux processus de solubilisation. 
Les espèces carbonatées participent à des réactions acide-base homo~ènes 
ou hétérogènes ainsi qu'à des réactions d'échange avec la lithosphère et 
l'atmosphère. Ces réactions sont importantes pour régulariser le pH et 
la composition des eaux naturelles. 

Les interactions des espèces carbonatées avec l'atmosphère ainsi 
qu1avec les autres espèces en solution sont complexes. Pour mieux com
prendre le système, on peut cependant proposé des modèles d'équilibre 
thermodynamique qui permettent de prédire ce qui se produit en nature. 
Si on isole 1 leau des sédiments, on peut considérer deux modèles ther
modynamiques; ·un système en contact avec 1 1 atmosphère et un système 
isolé de l'atmosphère (Stumm et Morgan, 1970). 

Les modèles thermodynamiques ou leur représentation graphique sont 
utiles pour comprendre plusieurs caractéristiques des eaux. Pour sim
plifier l'écriture, les corrections des constantes d ' équi1ibre pour la 
température et pour la force ionique ne sont pas incluses dans ce texte. 
On doit cependant se rappeler que ces corrections doivent être apportées 
si on veut effectuer un calcul rigoureux. 

4.3.1 Système en contact avec l'atmosphère 

Le modèle prédécrit représente, par exemple, une eau de riviè
re ou de lac bien agitée et en contact avec 1 1 atmosphère. Le CO2 
de l 1 atmosphère se dissout dans l leau pour former l'acide carbonique 

H2C03 qui se dissocie en HC03 et C03-2 suivant le pH. 
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On peut représenter graphiquement le log de la concentration 
des espèces carbonatées en fonction du pH pour une solution en é
quilibre avec l'atmosphère (PCO = 10-3. 5 atm). Il s'agit d'uti
liser les expressions des constafites d'équilibre KH' K" et K2 don
nées au tableau 4.3.1. On obtient, après substitution: 

[H2C03*] KH PCO 
2 

(4.3.1 ) 

[HC03 - J = K, KH PCO 
2 

(4.3.2) 

H+ 

[co3 -2 J = KH K, K2 PCO 
2 

H+ 2 

(4.3.3) 

Connaissant les valeurs des constantes d'équilibre et de PCO 
(10-3. 5 atm), on peut tracer le log des différentes espèces en 2 

fonction du pH, tel qu'illustré à la figure 4.3.la. 

Le carbone inorganique total, CI est la somme des espèces car
bonatées: 

CI = [H2Gn3 J + [HC03 -J + [co 3 -2J (4.3.4) 

Il est également représenté à la figure 4.3.1a. 

Le pH d'une solution' ~queuse pure de CO2 est céfini par la 
condition d'électroneutralité: 

(4.3.5) 

On peut lire, à la figure 4.3.1b, que cette condition se réa
lise à pH = 5.7. Si on garde PCO = constante, la seule façon de 

2 
changer le pH èonsistera à ajouter une base ou un acide à la solu-
tion. Clest ce qui se passe, par exemple, lorsque l leau de pluie 



(1) 

(2) 

(3) 

(4) 

* 

** 

TABLEAU 4.3.1 Equilibre homogène des espèces carbonatées 

Réaction Expression de la constante log K à 250 C et à dilution 
dl équil i bre infinie** 

CO2(g)tH2O * 
[ H2c031 = H2C03 KH = - 1.47 
PCO 2 " 

* HC03 -of'H t [HC03 -] [ Hot] H2C03 = Kl - - 6.35 -

,[H2C03 ] 

HC03 
- C0

3
-2iH+ K2 [C03-2] [Hi] -10.33 = = 

[HC03-J 

H20 H+ t OH - ~ [Hf J [ OH-] -14.00 = = 

H2C03 se rapporte à la somme des espèces dissoutes H2C03 et CO2(aq.) Comme [H2C03 ) «[c02(aq)] , 

(H2C03 ] est pratiquement égal à [C02(aq) l 
On doit noter que K est fonction de la température et de la force ionique. 

.j:::o 
o 
ex> 
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réagit avec les roches. 

4.3.2 Système isolé de l 1 atmosphère 

Le modèle représente une eau dlune couche profonde dlun lac 
ou une eau souterraine coupée de tout contact avec 1 1 atmosphère ou 
un échantillon dleau>dans une bouteille où , Ion évite tout échange 
avec l 1 atmosphère. En utilisant lléquation (4.3.4) ainsi que les 
expressions de Kl et K2 données au tableau 4.3.1, on peut exprimer 
les espèces carbonatées comme suit: 

[~2C03J [Hj 
2 

= CI (4.3.6) 

[Hj 2 + K1 [HJ - Kl K2 

[HC03 -J = CI Kl [HJ (4.3.7) 

[Hr + K1 [Hj + Kl K2 

[C03 -2] = CrK1K2 (4.3.8) 

[Hj 2 + Kl 
rj 

+ Kl K2 

En fixant CI' on peut tracer un graphique de log de la con
centration des espèces carbonatées en fonction du pH, tel qulillus
tré à la figure 4.3.2a, pour CI = 10-2.5M. Un graphique de ce type 
nous permet de connaître rapidement les concentrations individuelles 
des espèces carbonatées pour un pH et un Cr donnés. On peut aussi 
visualiser l leffet dlun changement de pH sur la distribution des es
pèces. 

4.3.3 Alcalinités et acidités 

Les titrages acidimétriques ou alcalimétriques dlune eau natu
relle jusqulà des points dléquivalence déterminés représentent les 
procédures opérationnelles ordinairement utilisées pour déterminer 
les alcalinités ou acidités de cette eau. Les déterminations dlal

calinités et dlacidités sont donc des mesures de la capacité que 
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possède une eau pour neutraliser un acide ou une base, sans que 
son pH diffère de celui du point d'équivalence. 

Lorsqu'on fait les opérations de titrage sur un échantillon 
d'eau, on a intérêt à minimiser les échanges avec l latmosphère; on 
tente de se rapprocher d'un système fermé à l latmosphère (en agitant 
doucement et en effectuant les opérations rapidement et parfois sous 
atmosphère inerte). 

Puisque le système des carbonates comporte trois points d'é
quivalence (f = 0,1,2), on peut décrire six (6) paramètres (trois 
acidités et trois alcalinités) tout en sachant que seulement trois 
de ces paramètres peuvent être mesurés sur un échantillon d'eau don
né. Le tableau 4.3.2 donne ces trois types d'alcalinité et d'acidité, 
leur expression mathématique, leur point d'équivalence et la condition 

* de proton permettant de localiser sur un qraphique, tel que celui 
de la figure 4.3.2, le pH du point d'équivalence. 

* DI après la "cond i t i on de proton Il, le nombre de protons gagnés 
par rapport à un niveau de référence doit égaler le nombre de pro
tons perdus par rapport à ce même niveau. Le niveau de référence 
est représenté par les substances mises en présence. Par exemple, 
si on prépare une solution de NaHC03 dans H20, ces deux substances 
chimiques constituent le niveau de référence pour compter les excès 
ou déficiences en protons. Puisqu'après dissolution on obtiend~a, 
à l'équilibre, les espèces H20, H30+, OH-, H2C03, HC03- et C03- , la 
condition de protons s'écrit: 

A la figure 4.3.2, cette condition de protons est réalisé au 

p8~ht de rencontre des courbes de. ~2CO J .et [C03-
2J o~ on 

lit"pH = 8.3; clest le pH du P01~ d'~ ulvalence f - l Jusqu'oD 
on doit effectuer un titrage alcalimétrique pour obtenir 12acidité-C02 
ou un titrage acidimétrique pour ob~enir l'alcalinité-C03 . 
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On peut également utiliser des combinaisons de ces détermina
tions d'acidité ou d'alcalinité soit pour calculer CI' soit pour 
vérifier si les déterminations sont bonnes. Par exemple, en addi
tionnant (A1C.] et lAci. -C02] ,_on obtient la valeur de CI 
et, en additionnant [AlcJ et (ACi-H), on obtient zéro si 
les deux déterminations sont bonnes. Les différentes combinaisons 
sont regroupées au tableau 4.3.2. 

Les valeurs de pH aux points d'équivalence f=O (pH :4.5) et 
f=2 (pH :10.8)- pour les déterminations de 1 'a1ca1inité totale et 
de 11 acidité totale représentent les limites en dehors desquelles 
la plupart des processus de vie dans les eaux naturelles sont sé
rieusement menacés. Ce sont deux paramètres qui nous permettent 
d'estimer la capacité maximale d'une eau naturelle pour neutraliser 
des apports acides ou basiques sans entraver considérablement les 
activités biologiques dans le milieu récepteur. 

Les différentes formes d'acidité et d' a1ca1inité peuvent être 
représentées en fonction du pH, en utilisant leur expression mathé
matique donnée au tableau 4.3.2. Clest ce que nous avons fait à la 
figure 4.3.1b, où nous avons représenté deux de ces paramètres (aci
dité minérale et alcalinité totale) en fonction du pH pour un systè
me ouvert à l'atmosphère. 

4.3.4 Capacité de tamponnage 

La capacité de tamponnage, S, est reliée à la tendance d'une 
solution à changer de pH lorsqu Ion lui ajoute un acide ou une base; 
on peut l'écrire: 

S = dCS = dCA (4.3.9) 
dpH dpH 

où dCA et dCB sont respectivement les quantités diacides ou de bases 
nécessaires pour reproduire un changement de pH d'une unité de pH. 



TABLEAU 4.3.2 Alcalinités. acidités et leurs combinaisons 

expression mathématique point condition de proton 
du paramètre d'équivalence 

(A1C. -OH] = [OH-] - (HC0 3-] - 2 [H2C03 ] - [H
t
] f:2 2 [H2C03

t
] t [HC03-] • (Ht ] : [OH 

[A1C.-C03-2)= [OH-] t [C03-
2

] - [H2C03 ) - [H
t

] f=l (H2C03 t] t (H·] = [C03 -2] t [OH-] 

[A1C.) = (HC03-] • 2 [CO 3 -
2 J t [OH -) - [H t ) f=O [HtJ = [HC03-)-t 2 [C03-2 ] .[OH-} 

( Ac i. - H t] = [H t] - (HCO 3 - ) - 2 [C03- 2 ) - [OH-) f=O lH-) : [HC03-] t 2 (C03- 2 ] +[OH-) 

[ACi .-C02 ] = [H2C03* J t [H
t

] - [C03-
2 J - [OH-J f=l [H2C03 ]t [Hf]: (C03- 2 ]+ [OH-) 

(Aci.) : 2 [H2C03 *] t (HC03 -] t [H t
] - [OH-] f=2 2 (H2C03 ) t tIiC03~]t ~t) = (OH 

cmlBINAISONS 

[A1C t (ACi-li] = ° {Alc t [ACi -C02] = CI 

~Ci t [Alc-m1 = ° [A1C 1- [ACi] = 2 CI 

{A1C-C03) t (ACi-C02] : ° (Aic - [A1C-C03] = CI 

[Aci-C02 ] - [Aci-Hl : CI 
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Il est bien connu que le système des carbonates est respon
sable, dans bien des cas, de la capacité de tamponnage des eaux 
naturelles. Pour une eau ne contenant que des espèces carbona
tées, S peut s'écrire: 

(4.3.10) 

On peut donc calculer la valeur de S ~ partir de la figure 
4.3.2a et la représenter graphiquement en fonction du pH (voir fi
gure 4.3.2b). 

4.4 COMPORTEMENT DES METAUX TRACES 

Les scientifiques de l 1 environnement Si interrogent de plus en plus 
sur les effets et le rôle des métaux traces dans l 1 environnement aquati
que et,cherchent ~ identifier leurs effets sur la santé publique et sur 
la vie aquatique; en effet, certains de ces éléments traces sont néces
saires alors que d'autres peuvent être toxiques. De plus, même un élément 
nécessaire ~ de faibles concentrations peut devenir toxique ou avoir des 
effets nuisibles lorsqu'il est présent ~ des concentrations plus élevées. 

Lorsqu'on parle de toxicité d'un élément trace ou de sa disponibili-
té biologique en général, il faut préciser sous quelles formes cet élément 
est présent. Un exemple typique est le cas du mercure où on a trouvé que 
la forme méthylée est beaucoup plus toxique que les formes inorganiques. 
La littérature scientifique abonde sur ce sujet et il suffira ici de ci-
ter l louvrage bibliographique de D'Itri (1971). Un autre exemple peut-
être moins bien connu est celui du cuivre. On a trouvé (Steeman-Nielson 
et Wium-Andersen, 1970 et 1971) que le cuivre, sous forme ionique, (Cu+2), 
est toxique pour certaines algues ~ des concentrations très faibles «5Vg/ l ). 
Par contre, en présence de ligands qui complexent le cuivre, sa toxicité 
est éliminée et ces mêmes algues croissent ~ des concentrations dépassant 

largement ce seuil de 5 Vg/l. 
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A la lumière de ces faits, on se rend compte de 1 'tmportance de 
connaître sous quell es formes 1 es métaux traces exi stent dans 1 e mi
lieu aquatique et quelles sont les lois qui régissent leur distribu
tion sous différentes formes. On Deut d'abord effectuer une division 
selon deux classes: les métaux en sOtution et les métaux liés aux sé
diments. Dans la pratique, la séparation entre les deux classes se 
fait par moyen physique. On admet généralement que ce qui traverse un 
filtre de 0.45 II est "soluble". Il faut cependant admettre que c'est 
une séparation plutôt arbitraire puisque des particules collo'dales 
peuvent traverser des pores de 0.45 ll. 

La partie "soluble" comprend les formes ioniques ainsi que les 
formesccomplexées par des ligands inorganiques et organiques. La frac
tion des métaux liés aux sédiments peut être subdivisée de plusieurs 
façons. Gibbs (1973) les subdivlsè suivant la disponibilité en: 

adsorbés sur les solides; c'est une forme disponible assez faci
l ement; 

incorporés dans la matière organique ou les hydroxydes; c'est une 
forme qui demande des changements chimiques avant de devenir dispo
nibl e; 

constituants de la structure cristalline des solides; c'est une 
forme beaucoup moins disponible en nature. 

Pour comprendre comment les métaux traces se répartissent selon les 
dtfférentes formes énumérées, il est nécessaire de faire appel aux no
ti,ons d'équi'libres thermodynamiques de solubilité, de complexation et 
d'oxydo-réduction ainsi qu'aux phénomènes qui se passent à l'interface 
solide-solution comme l'adsorption spécifique, l'échange d'ions et la 
coagulation. C'est ce que nous examinerons brièvement dans les prochains 

paragraphes. Pour simplifier l'écriture, les concentrations seront uti
ltsées él,U lieu des activités lorsqu'on traitera des équilibres. 
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4.4.1 Equilibre de précipitation et de dissolution 

Les eaux naturelles acquièrent leurs caractéristiques chimi
ques par dissolution et réaction chimique avec les solides, liqui
des et gaz avec lesquels elles entrent en contact durant les dif
férentes phases du cycle hydrologique. Par exemple, les réactions 
d'altération des roches, dues a l'interaction de l'eau et de l'at
mosphère avec la croQte terrestre, sont responsables pour une bonne 
partie de ces caractéristiques chimiques. Sous des conditions phy
sico-chimiques différentes, les métaux peuvent être subséquemment 
précipités et s'accumuler dans les sédiments des lacs et rivières. 

Pour définir l'équilibre solide-solution, on se sert du pro
duit de solubilité Ks. Par exemple, pour la réaction: 

on aura 

A B (a) = m A+n + n S-m 
m 'n (4.4.1) 

(4.4.2) 

Pour connaître la concentration maximale de métal libre en 
solution, on doit chercher la phase solide qui, pour les conditions 
données d'un milieu, contrôle sa solubilité. La phase solide qui 
contrôle la solubilité d'un métal sera celle qui donne la plus peti
te concentration du métal en solution. Les phases solides suscepti
bles de contrôler la solubilité d'un métal dans le milieu aquatique 
sont généralement les oxydes et hydroxydes, les carbonates et, dans 
les milieux anoxiques, les sulfures. Pour déterminer quelle phase 
solide contrôlera la solubilité plutôt qu'une autre, on doit donc 
tenir compte de paramètres comme la température, le pH et les con
centrations d'anions comme les carbonates ou les sulfures. 
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4.4.2 Egui1ibres de comp1exation 

Pour un métal donné 1I~111, la fraction soluble comprend, en 
plus de l'ion libre, des espèces complexes qui se forment à par
tir des ions 1 i bres et des 1 igands ilL Il, selon 1 a réaction géné
ra1e*: 

MZ+ + n L = (ML ) 
n 

La constante d'équilibre: 

s'appelle constante de stabilité. 

(4.4.3) 

(4.4.4) 

La concentration totale d'un métal de valence Z en solution, 

MT' sera donnée par l'expression: 

où: 

et: 

MT = fM] + t 
m=' 

j 

L 
i =1 

(4.4.5) 

concentration du métal de valence z sous forme ionique 

et non complexée 

* Les espèces complexes peuvent être ou non chargées selon les 
charges du métal et du ligand ainsi que le nombre de ligands. 
Pour simplifier l'écriture, nous n'indiquerons pas cette charge. 
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rML(il n] = concentration du complexe d'indice de coordination n 
L formé à partir du métal M et du ligand L (i) 

j = nombre total de ligands différents dans la solution 

m = indice de coordination maximal qui représente le nombre 
de molécules de ligand associées à un ion métallique. 

Dans le milieu aquatique, les métaux sont susceptibles de se 
complexer à des ligands inorganiques et/ou organiques. L'importance 
des différents ligands pour la complexation d'un métal dépendra évi
demment de leur constante de stabilité ainsi que de leur concentra
tion dans le milieu aquatique. 

4.4.3 Complexes inorganiques 

On considère ici une eau hypothétique qui ne contient pas de 
matière organique. Dans un tel cas, les ligands inorganiques qui 
risquent d'être importants, si on tient compte des constantes de 
stabilité et des concentrations naturelles de ces ligands, sont: 

l'eau et ses dérivés; 
les espèces carbonatées; 
les chlorures; 
les sulfures, dans certains cas. 

La formation de complexes influence évidemment la répartition 
dans différentes formes d'un métal en solution. De plus, si la so
lution est en équilibre avec une phase solide d'un métal, la forma
tion de complexes augmentera la solubilité de ce métal au delà de 
la valeur prédite par le produit de solubilité. Illustrons ces 
faits par deux exemples où le métal considéré est le cuivre. Pour 
faciliter la compréhension, on supposera que l'eau ne contient ni 
chlorures, ni sulfures. 
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Pour une solution qui ne contient que des espèces carbona
tées et du cuivre de valence 2, on a trouvé expérimentalement 
que: 

- les complexes suivants: Cu (OH+), CU 2 (OH)~2, CuC03, Cu (C03)22, 
Cu (OH); et du Cu (OH)42 existent; 

- que 1 lune ou 1 lautre des phases solides suivantes: CuO (tenori
te) et Cu2(OH)2C03 (malachite) contrôle la solubilité du cuivre 
en fonction du pH et de la concentration d'espèces carbonatées. 

Au tableau 4.4.1, nous avons représenté les équations chimiques 
impliquées pour la formation des complexes énumérés ainsi que les 
valeurs des constantes d ' équi1ibre compilées par Schindler (1967). 

A 1 laide de la loi d'action de masse et des valeurs des cons
tantes d' équi1ibre données au tableau 4.4.1, on peut tracer un gra
phique du log des concentrations (C) de chaque espèce en fonction 
du pH à condition de spécifier certains paramètres. Si on spécifie 
que le système est fermé à 1 1 atmosphère (pas d'échange gazeux avec 
1 1 atmosphère) et que la concentration de carbone inorganique total, 

-2 CI' est de 10 M, on obtient la représentation donnée à la fiqure 
4.4.1. On voit à cette figure que la malachite contrôle la solubi
lité du cuivre de valence 2 jusqu'à un pH de 6.9. Pour des pH plus 
élevés, la ténorite est la phase solide qui contrôle la solubilité 
du cuivre. 

La soluti1ité totale du cuivre Cu T est représentée sur le 
graphique par la ligne de démarcation entre les phases solide et 
liquide. Si on utilise l'équation (4.4.5), la solubilité totale 

s'écrit: 



TABLEAU 4.4.1: Equilibres du Cu (II) avec l'eau et les espèces carbonatées. 

Réactions 

Cu 0 (s) + 2 H+ = Cu r2 + H20 

(tenorite) 

Cu2(OH)2 C03(s) + 4H+ = 2 Cu+2 
+ 3H20 + CO2 (g) 

(malachite) 
+2 + + Cu + H20 = Cu OH + H 

2Cu t2 + 2H20 = CU2(OH)~2 + 2H+ 

Cu+ 2 
t C03-2 = CuC03 (aq) 

Cu+2 
t 2 C03-2 = Cu (C03)2-2 

Cu t2 + 3H20 = Cu (OH); + 3H+ 

Cu+ 2 
+ 4 H20 = Cu (OH)42 

+ 4H t 

* Valeurs selon Schindler (1967). 

Constantes, d 'équilibre* 

Ks = 107.65 

K = 1014 .16 
s 

K1 = 10-8 

K2 = 10-10 .95 

K3 : 106.77 

K -4 - 1010 .01 

K5 : 10-26 .3 

K = 6 
10-39 .4 

..j::o 
N 
--' 



u 

422 -

-2~--~'-4---+--~-

-6 

-8 

LËGENDE 
--- CuOH+ 

-2 
------ CU(C03}2 
_.-._.- Cu( OH ); 
•.••••.••.••• Cu (OH }.;2 
_ •. _.-.• CuC0

3 
- - Cu+2 

1 
-10-1---+------+---+---1--.1 --f---+--+-

1 
1 

1 

1 
1 

-12+---1----+--+--1 --t--t--. -I---I---+--
1 / 
1/. 
'/ ; ,. · 

1 / ! 
-14-1--+------+-- , /.+-. --+----+----1--- .:--+--. . . , / . , / ./ 

/ . , / 1 
, /. . ... i -16-+---1--- '- . +---I--t---I--+-- .--+--1---+-

,'1'/ .-, .'/ .. 
l 

o 2 4 6 8 10 
pH 

12 14 

FIG 4.4.1 . SOLUBILlTË DU Cu(II) EN FONCTION DU pH POUR UNE SOLUTION QUI NE 

CONTIENT QUE DU CUIVRE ET DES ESPËCES CARBONATËES (CI = 10-2 M ). 
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[CU] T = [CU +~ + [CU (OH) +] + [CU2 (OH );2] + [CU (C03 ~ + [CU (C03) 22] 

+ [U(OH);] + [CU(OH) 421 (4.4.6) 

D'après le graphique, on voit qu'à partir de pH = 5.6, les 
ligands inorganiques augmentent la solubilité du cuivre bien au
delà de ce qui est prévu par le produit de solubilité. Si on 
considère que le pH de la plupart des eaux naturelles est compris 
entre 6 et 9, cette augmentation peut se traduire par plusieurs or
dres de grandeur pour les seuls complexes inorganiques. 

Dans 1 'exemple suivant, nous regardons quelle est la réparti-
tion des différentes formes de cuivre en fonction du pH pour une 
solution de cuivre qui n'est pas en équilibre avec une phase solide. 
C'est un cas qui se retrouve fréquemment en nature. On fixe donc 
une concentration totale de cuivre, Cu T' inférieure à celle né
cessaire pour former un précipité. Pour les mêmes normes que ceJ1es 
de l'exemple précédent (Cr = 10-2M, système fermé à l'atmosphère 
espèces carbonatées et dérivés de l'eau comme seuls ligands), on voit, 
d'après la figure 4.4.1, que Cu T = 10-8M remplit cette condition. 

La solubilité totale du cuivre s'écrit donc, dans ce cas par
ticulier: 

(CU1 T = 10-S
M = [CU +21 + fU( OH) +1 + fU2 (OH );2] + [U(C03 ) J 

+ [CU(C03)221+ [CU (OH); ]+ [CU(OH)42] (4.4.7) 

En utilisant la loi d'action de masse, on transforme l'équation 

4.4.7 en: 

10-8 = [CU +2 J + K1 
H+ 

+K5 + K6 (4.4.8) 

~+13 [H+] 4 
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L'équation (4.4.8) peut être résolue pour Cu-2 à diff~rents 
pH en utilisant les valeurs des constantes d'équilibres indiquées 

+2 au tableau 4.4.1. Connaissant [Cu J, on peut ensuite calculer 
facilement les concentrations des espèces complexes. A la figure 
4.4.2, nous avons représenté le log des concentrations des diffé
rentes formes du cuivre en fonction du pH. On y voit qu'à partir 
de pH = 6, les concentrations d'espèces complexes sont plus élevées 
que celles de 1 lion libre pour les conditions spécifiques de l'exem
ple. Un changement de ces conditions ferait évidemment varier cette 
distribution. Par exemple, une diminution de CI ferait décrottre 
les concentrations du Cu C03 et CU(C03)2-2 au profit des autres es
pèces. On constate de plus, d'après la figure 4.4.2, que pour des 
pH entre 6 et 9, 1 1 espèce complexe Cu C03 peut être 1 'espèce majeure. 

4.4.4 Eguilibres d'oxydo-réduction 

Dans un lac typique, on observe une différence marquée du po
tentiel d'oxydo-réduction entre la surface en contact avec 1 1 oxygène 
de 1 1 atmosphère et l'eau interstitielle des sédiments. Entre ces 
deux extrêmes, existent plusieurs zones de potentiels intermédiaires 
à cause de l'activité biologique ou d'un mauvais mélange. 

Une réaction rédox s'écrit: 

oxydant - n e-= réducteur 

où 

n = nombre d'électrons e-.impliqués. 

La constante d'équilibre de la réaction s'écrit: 

(4.4.9) 



,~ • < 
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pH 

Fig. 4.4.2. Distribution des' espèces. (ion libre et compl8les)en: fonêtiëm . 
du pH. [eu ]T= IO-aM .CI =-IO-2M.. .' .' ·'." 
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substituant pc = - log e 

pc = - log K - l log 
n n 

pc est relié au potenti el 

pc = EH 
2.3RTF 

dans 4.4.9, on obtient: 

~ (4.4.10) 

redox, EH' par 1 1 équati on: 

(4.4.11) 

F = constante de Faraday et R = constante des qaz. 

Pour comprendre les processus d'oxydo-réduction observés dans 
le milieu aquatique, on recourt souvent à des représentations gra
phiques. Dans cette optique, une des représentations les plus uti
les est sOrement le diagramme pc - pH. Illustrons ceci avec un 
exemple pertinent au milieu aquatique. Pour une concentration to-
tale de fer en solution, [Fe] T = lQ-5M, considérons les espèces Fe (s), 
Fe+2, Fe+3, Fe (OH)2(s) et Fe (OH)3(s) pour tracer le graphique. 
La condition de concentration ainsi que les équations (2), (5), (8) 

et (12) du tableau 4.4.2 permettent de tracer les lignes de coexis
tence entre les différentes espèces, tel qui illustré sur la figure 
4.4.3. Sur cette figure apparaissent également (en traits pointil
lés) les limites de stabilité de 1 leau obtenues à l laide des équa
tions (1) et (11) du tableau 4.4.2 en fixant PO et PH à une at-

2 2 mosphère. 

Connaissant le pc et le pH d'un milieu, on peut voir rapide
ment à 1 laide de cette figure 4.4.3 sous quelle forme le fer est 
stable dans ce milieu ou vers quelle forme stable il tendra. Ainsi, 
on voit que Fe (s) est instable en présence d'eau; il réduit H20, 

+2 tout en étant oxydé en Fe Dans les eaux souterraines qui sont 
souvent acides et de faible pc, le Fe+2 est la forme prédominante. 
Par contre, dans les eaux de surface qui sont souvent des milieux 
oxydants et peu acides, on retrouve surtout le Fe+3. 



TABLEAU 4.4.2: Quelques réactions rédox pertinentes au milieu aquatique. 

Réaction 

(1) 1 O2 (g) + H+ t e = 1 H20 
4 2" 

+3 - +2 (2) Fe + e = Fe 
(3) 1 NO; t H+ + e -= l N0ï + l H20 

2" 2 2 
(4) 1 N03- + 5 H+ t e-= 1 NH4

t + 3 H20 
if 4 if if 

(5) Fe(OH)3(s) t Ht 
+ e-= Fe (OH)2 (s) + H20 

(6) l CH30H t H+ + e-: ~ CH4 (g) + l H20 
2 ~ 2 

(7) l CH20 t H+ + e-= l CH4 (g) + l H20 
444 

(8) t Fe(OH)2 (s) + H+ t e-: l Fe + H20 

(9) 1 S04-2 
+ 9 Hf + e-= l' H S- + 1 H

2
0 

if if if 2 
(10) l CO2 (g) + H+ + e-: l CH4 (g) t ! "20 

8 8 4 

(11) Ht + e-: l H2 (g) 
2 

(12) 1 Fet2 te: 1 Fe 
2" 2" 

'Ii 
log K 

t 13.75 

+ 13.20 
+ 7.15 

+ 6.15 

+ 4.27 

+ 2.88 

- 0.06 

- 1.00 

- 3.75 

- 4.13 

- 7.00 

- 7.45 

Valeurs tirées de Stumm et Morgan (1970); ces valeurs sont données pour 25°C et pH = 7.0. 
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Fig. 4.4.:3. Diagramme p( - pH pour le système du fer. La concentration 

totale de fer en solution est 10-5 M . 
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Ces transformations du fer en milieu aquatique peuvent avoir 
une incidence sur les concentrations de métaux traces. En effet, 
lorsque le fer est oxydé sous forme de Fe(III), il peut alors pré
cipiter sous forme dl hydroxyde, Fe(OH)3(s), et entraîner, par co
précipitation, plusieurs métaux traces. Le phénomène inverse peut 
également se produire:, dans un milieu suffisamment réducteur 
(ex.: sédiments), le fer peut être réduit de la valence 3 à la 
valence 2. Comme le Fe(II) est beaucoup plus soluble que Fe(III), 
il pourra alors y avoir libération des métaux traces originellement 
incorporés dans l 1 hydroxyde ferrique. 

En utilisant les équations (1) et (11) du tableau 4.4.2 pour 
l 1 oxydation et la réduction de l'eau, on peut calculer les limites 
de pc et EH du milieu aquatique à différentes valeurs de pH. En 
considérant que le pH des eaux naturelles varie entre 4 et 10, on 
calcule ainsi - 10 < pc <+17 et 0.6 < EH < 1.0 volt. En dehors de 
ces limites, 1 leau est soit réduite, soit oxydée. Pour 1 leau en 
équilibre avec 1 1 oxygène de 1 1 atmosphère (PO = 0.21 atmosphère) 
et à pH = 7.0, on calcule un pc de 13.6, ce q6i correspond à un 
milieu oxydant. 

Seuls quelques éléments chimiques (C, N, 0, S, Fe et Mn) par
ticipent de façon importante aux processus rédox en milieu aquati
que. Dans l leau en équilibre avec l 1 atmosphère (pc = 13.6), tous 
les éléments chimiques mentionnés devraient exister dans leur état 
d'oxydation le plus élevé si l 'équilibre d'oxydo-réduction était at
teint. 

On devrait en effet retrouver: 

C sous forme d'espèces carbonatées avec les formes organiques 
réduites <10-35M; 

- -7 N sous forme de nitrates avec N02 <la M; 



430 -

S sous forme de sulfates avec HS- <10-20M; 
Fe comme fer trivalent avec Fe+3 < 10-18M; 
Mn comme manganèse tétravalent avec Mn+2 < 10-10M. 

Même l'azote de l'atmosphère devrait être en grande partie oxy
dée en NO;. 

Il est bien évident qu'un équilibre redox complet n'existe 
pas dans le milieu aquatique puisqu'on retrouve des formes réduites 
(N2, matière organique etc .. ) même dans les régions bien oxygénées. 
La photosynthèse est sOrement une des causes majeures de ce non-équi
libre thermodynamique dans les eaux naturelles. Par ce processus 
qu'on peut schématiser: 

106 CO2 + 16 NO; + HPO-~ + 122 H20 + 18 H- + éléments traces + 

photos. 
énergie "-

" resp. 

on produit des états réduits. Contrairement à la photosynthèse, 
les autres activités (respiration, fermentation, etc.) des micro
organismes tendent à restaurer l'état d'équilibre en catalysant la 
décomposition des produits instables: les microorganismes obtien
nent ainsi de l'énergie pour leurs besoins métaboliques. 

Les eaux naturelles se rapprochent d'un état dynamique par rap
port aux réactions redox plutôt que d'un état d'équilibre. On doit 
donc être conscient que les concentrations d'espèces réduites ou 
oxydées mesurées peuvent être différentes de celles prédites par la 
thermodynamique. Les équilibres redox ont cependant le mérite de 
nous aider à comprendre les processus observés (ou qu'on devrait 

observer). Ils servent au moins à établir des conditions limites 

vers lesquelles les systèmes tendent. 
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4.4.5 Phénomènes à l 1 interface solide-solution 

Beaucoup de réactions chimiques qui ont lieu dans les eaux 
naturelles se passent à l 1 interface solide-solution des sédiments 
de fond ou du matériel en suspension. Ce dernier comprend: 

du matériel inorganique en partie sous forme col1o'dale: ar
giles, silice ainsi qu'oxydes, hydroxydes et carbonates métal
liques; 
de la matière organique collo'dale; 
des microorganismes: algues, bactéries. 

On peut avoir une idée de 1 1 importance de 1 1 interface solide
solution si on considère 1 'état de subdivision du matériel en sus
pension. Par exemple, si on considère que les col'o'des sont des 
particules cubiques de 10-6cm de côté, on peut calculer que l cm3 

de ces particules correspondra à 2,100 m2. de surface. La figure 
4.4.4 donne un schéma des interactions possibles entre les solutés 
et les solides du milieu aquatique; ces interactions sont ensuite 
brièvement discutées. 

A) Adsorption 

Deux modèles d'adsorption sont souvent utilisés dans la litté
rature; ce sont ceux de Langmuir et Freunclich. D'après Lanqmuir, 
la quantité X de soluté A adsorbé par unité de poids d'adsorbant 
Si exprime: 

X = Xn b ~] (4.4.12) 

1 + b A 

où 

Xm = valeur limite de X 

b = constante reliée à l'énergie d'adsorption 
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Fig. 4.4.4. Schéma···des interactions entre solutés et solides··dan$ le milieu 
aquatique ., 

. . 
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l'isotherme de Freund1ich est décrit par: 

(4.4.13) 

où 

k et n sont des constantes. 

les facteurs à considérer dans l'adsorption sont: la tempéra
ture, la nature de la substance adsorbée et de l'adsorbant, l'état 
de division de l'adsorbant ainsi que la concentration de soluté à 

adsorber. On distingue généralement l'adsorption électrostatique 
(échange d'ions) et l'adsorption spécifique (lorsque d'autres ty
pes d'interactions que les forces électrostatiques sont importantes). 

En milieu aquatique, plusieurs constituants des sédiments com
me les argiles, Mn02, Fe(OH)3 et les acides humiques jouent un rôle 
important dans l'adsorption. Plusieurs études d'adsorption ont été 
conduites sur 1 'hydroxyde ferrique (Morgan et Stumm, 1964; Gadde 
and laitinen, 1973) et l'oxyde de manganèse (Morgan et Stumm, 1964; 
Murray, 1972). Murray (1972) a trouvé que les alcalino-terreux 

+2 +2 +2 +2 s'adsorbent réversib1ement dans l'ordre Mg <Ca <Sr <Ba alors 
que les métaux de transition s'adsorbent irréversiblement dans 1 'or-

+2 +2 +2 +2 .+2 . dre Co >Mn = Cu >Zn >Nl . Dans une étude sur 1 'adsorptlon du 
Cu- 2 par des sédiments, on a trouvé (Reimer and Toth, 1970) que 
les facteurs importants à considérer sont la nature des argiles et 
leur quantité, le contenu en matière organique et parfois le % de 
calcaire. l'ordre décroissant pour l'adsorption est: acides humiques 
> montmori11onnite > kao1inite. 

B) Echange d'ions 

Une des caractéristiques les plus importante des sédiments 

est leur capacité d'échanger des cations avec le milieu environnant. 
Ce phénomène se produit lorsqu'un cation est remplacé par un autre 
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sans changement majeur dans la structure du matérie1 qui fait 
l'échange. La plupart des échangeurs d'ions naturels sont des 
aluminosilicates ou silicates possédant des charges négatives 
(e.x.: zéolithes, feldspaths, argiles). 

Le processus d'échange d'ion est important en géochimie. 
Lorsque les argiles et zéolithes sont produits durant l'altération 
des roches, leurs sites d'échange sont occupés par les cations 
disponibles à ce moment. Ces minéraux, suite à l'érosion, sont 
transportés dans un environnement différent où d'autres cations 
sont disponibles. L'échange d'ions peut donc modifier la compo
sition du nouvel environnement et de l'argile. 

La capacité des sédiments d'échanger des cations avec le mi
lieu aquatique a été étudiée (Toth et Ott, 1970) en utilisant 
des méthodes de caractérisation des sols. On doit cependant être 
conscient de certaines différences entre les sols et les sédiments: 

les sols constituent un milieu aérobie alors que les sédiments 
sont souvent anaérobies; 
les sédiments sont continuellement lessivés, alors que les 
sols le sont moins; 
les sédiments sont plus riches en matières organiques que 
les sols. 

La capacité d'échange de cation (CEC) et la quantité de ca
tions échangeables (QCE) sont les deux paramètres utilisés pour 
plusieurs sédiments. La CEC mesure la capacité d'un échangeur 
pour retenir un certain cation à un pH et une concentration de sel 
donnés; on l'exprime en mi'liéquivalents/100g. d'échangeur sec. 
La QCE est la concentration d'ions spécifiques (milliéquivalents/100 
g. d'échangeur sec) retenus par le sédiment pour échanges. PTu

sieurs échantillons de sédiments de fond de rivières, réservoirs et 
pai,es ont servi à déterminer la CEC et la QCE (Toth et OTT, 1970). 
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Au tableau 4.4.3, nous donnons, à titre dlexemple, quelques unes 
de ces valeurs. Dlaprès ces résultats, on constate que les sédi
ments peuvent contenir beaucoup dltons métalliques qui peuvent 
être échangés avec l leau environnante. A cause de cette capacité 
dladsorber des cations et de les échanger, les sédiments jouent un 
rôle de tampon pour les métaux traces. 

C) Coagulation 

Lorsqulun solide est placé en contact avec 1 leau contenant une 
électrolyte, un excès de charges se retrouve généralement à sa sur
face. Une quantité dlions de charge opposée (contre-ions) est 
distribuée dans la phase aqueuse près de 1 1 interface. Les charqes 
de même signe peuvent empêcher les particules de slagglomérer et 
de sédimenter. Ces charges proviennent: 

de réactions chimiques à la surface comme 1 lionisation de 
groupements fonctionnels; 
dl imperfections ou de remplacements dans le réseau cristallin; 
dladsorption dlions à la surface du solide. 

Plusieurs modèles ont été proposés pour décrire les collo'des 
dont le modèle de Stern qui est le plus souvent retenu. Dlaprès ce 
modèle, la région aqueuse av61sinant la surface du solide se divise 
en deux parties: 

i) une couche compacte adjacente à la surface (épaisseur: 8), 
contenant des ions adsorbés: le potentiel, dans cette épais
seur décroît linéairement (voir figure 4.4.5a); 

1i) une couche diffuse créée par l lagitation thermique; son poten
tiel décroît exponentiellement de ~ô à a (voir figure 4.4.5a). 

La surface du solide est souvent recouverte dlune couche mo
nomoléculaire dleau dlépaisseur IId lt

• La frontière entre cette 
couche et la solution slappelle surface de cisaillement et le po

tentiel correspondant est 5. 



TABLEAU 4.4.3: Valeurs de la CEC et de la QCE pour quelques sédiments de rivières, réservoirs et baies. 

Sédiments CEC QCE (méq./100 g.) 
(meq./100 g) 

Hl"') Fe Mn Na K Ca Mg 

Rivière Hudson 25.8 0.3 1.6 2.1 0.3 7.5 3.5 10.5 

Rivière Delaware 43.4 2.9 0.2 0.9 0.6 4.7 4.7 29.4 

Réservoi rs 30.4 0.7 0.3 0.4 0.5 4.4 6.6 12.9 

(Hew Jersey) 7.1 0.4 0.2 0.3 0.2 1.0 0.8 4.2 

Réservoirs 21.5 12.2 9.7 0.1 0.3 4.1 1.1 0.0 

(Pensylvanie) 33.0 15.8 2.5 0.2 0.3 5.3 2.8 6.1 

Baie de Chesapeake 42.0 N.D. 0.7 32.9 0.9 1.3 5.5 1.4 

Baie Barnegat 100 12.4 0.2 7.6 2.7 5.6 15.3 66.2 

* -Obtenu par dl fference entre la CEC et la somme de Fe, 11n, Na, K, Ca et .11g échangeabl es 
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Dans un système collo'dal, les particu1es sont souvent si 
petites qu'elles ne sédimentent que très lentement et que l'agi
tation thermique est suffisante pour les maintenir en suspension. 
Les forces en présence empêchent souvent l'agglomération des 
particules et leur sédimentation subséquente. En effet, lorsque 
deux particules de même charge primaire s'approchent, il existe 
un potentiel répulsif VR qui croît lorsque la distance entre les 
particules diminue. Les forces de Van der Waals sont par contre 
responsables d'un potentiel d'attraction VA. Une augmentation de 
la force ionique n'affecte pas le potentiel VA. Par contre, elle 
a pour effet de compresser la double couche électrique et de faire 
décroître plus abruptement VR en fonction de la distance (voir 
figure 4.4.5 b et c), ceci peut résulter en une coagulation. 

La déstabilisation d'un système collo'dal peut se faire selon 
quatre mécanismes (O'Melia, 1972): 

i) par compression de la double couche en augmentant la force 
ionique; les concentrations d'ions mono-, di- et trivalents 
nécessaires pour la destabilisation varient dans le rapport 
l, 100 et 1000; 

ii) par adsorption d'ions qui neutralisent la charge primaire. 
Les ions adsorbés peuvent neutraliser la charge primaire et 
même 1 ' inverser; 

iii) par incorporation dans un précipité; les particules collo'
dales peuvent être incorporées dans des précipités de Fe 
(OH)3' Mg (OH)2' CaC03, Al (OH)3) et autres en servant de 
noyaux lors du processus de nucléation; 

iv) par adsorption et formation de ponts chimiques; une molécu
le de polymère peut être adsorbée sur plusieurs particules 
col1o'dales, formant ainsi des "ponts" particule-polymère
particule. 

Le premier mécanisme peut expliquer en partie ce qui se passe 
dans les estuaires (Edzwald, et al.,-1974). En passant de l'eau 
douce à l'eau saumâtre, les particules collo'dales traversent une 
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pour des systèmes colloidaux pour des forces ioniques faibles ( b ) 
ou fortes (c ) . 
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zone où la force ionique crolt. La stabil ité des collo'des dimi
nue lorsqu'ils arrivent dans ces régions salées et une aggrégation 
se produit. Ce phénomène contribue à la formation de pièges à sé
diments dans les estuaires où la turbidité est beaucoup plus gran
de que dans l leau de la rivière ou de l'océan. Les deuxième et 
troisième mécanismes peuvent aussi être importants dans les cas où 
l'eau contient suffisamment d'ions adsorbab1es ou lorsque des pré
cipitations y surviennent. Il semble que le dernier mécanisme ex
plique (Busch et Stumm, 1968) les phénomènes de biofloculation 
des bactéries ou leur adhérence à des interfaces en faisant inter
venir les polymères naturels que ces organismes excrètent. 

D'une part, on estime que les rivières transportent annuelle
ment à la mer 12 km3. de sédiments. D'autre part, ce matériel en 
suspension, comme nous l lavons vu, peut adsorber ou réagir chimi
quement avec des cations tels que des métaux traces. Alors que 
la matière dissoute est transportée habituellement loin du point de 
rejet, le matériel en suspension, influencé par les forces de gra
vité, peut se déposer en entrainant les espèces solubles qu'il a 
fixées. Ce phénomène peut amener des effets bénéfiques en diminuant 
les effets de la pollution par certains métaux traces (par exemple, 
en rendant les cations non disponibles pour les organismes et en les 
fixant dans les sédiments de fond). Par contre, les sédiments de 
fond peuvent relâcher pendant longtemps les espèces solubles qui ils 
retiennent, ce qui peut constituer un obstacle à un schéma de dépol
lution. 

Les connaissances sur le rôle de la coagulation dans les eaux 
nature11es.restent limitées et fragmentaires. Les théories exis
tantes permettent de fournir des explications aux phénomènes observés 
mais ne permettent pas encore de donner des réponses valables pour 
les eaux naturelles en ce qui concerne la vitesse de coagulation, 
la dimension critique des agglomérats pour la coagulation, la vi
tesse de sédimentation et la distance de transport des collo'des. 
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4.4.6 Distribution des métaux traces sous différentes formes 

Après avoir traité des réactions des métaux traces en solu
tion et à 1 1 interface solide-solution, examinons leur distribu
tion sous les différentes formes dans le milieu aquatique. 

On peut d'abord distinguer les métaux traces en solution et 
ceux liés au matériel en suspension; cette distinction se fait 
ordinairement par filtration sur 0.45~. Des déterminations des 
concentrations de métaux traces dans les deux phases ont été ef
fectués en Russie par Konova1ov et al. (1967a et 1967b). Un tra
vail similaire a été effectué pour des rivières des Etats-Unis 
(Kopp et Kroner, 1967); des critères comme la population dans le 
bassin, 1 1activité industrielle, les sites récréatifs, les fron
tières nationales ou d'Etat ont servi au choix des rivières à 

échantillonner. Les résultats sont présentés au tableau 4.4.4: 
ils indiquent qulon ne peut tirer de règles générales sur la dis
tribution des métaux traces dans les deux phases. On se rend ce
pendant compte de l 1 importance des sédiments en suspension dans le 
transport des métaux traces. 

Gibbs (1973) caractérise les métaux traces liés aux sédiments 
en suspension de la façon suivante: 

adsorbés 
précipités ou co-précipités 
liés à la matière organique 
faisant partie du réseau cristallin. 

Cette caractérisation siest effectuée à partir d'attaques chimiques 
successives avec MgC1 2, Na2S204, NaC10 et Li B02.Les résultats 
pour l 1 Amazone et le Yukon, deux rivières peu influencées par l'hom
me mais drainant des régions climatiques différentes, sont présentés 
dans le tableau 4.4.5: ils rpvèlent que la majorité du fer, nickel, 
cobalt, chrome, cuivre et manganèse est transportée sur le matériel 
en suspension, surtout à 1 'état cristallin ou sous forme de préci

pités ou de co-précipités. 



TABLEAU 4.4.4 

Elements 

Zn 

Cd 

As 

B 

P 

Fe 

/10 

Mn 

Al 

Be 

Cu 

Ag 

Ni 

Co 

Pb 

Cr 

Il Concentration moyenne de certains éléments dans les fractions "solution" et 
pension" dans des rivières 

sus-

Etats-Unis: Kopp et Russie Asiatique: Konovalov Russie Européenne: Konovalov 
Kroner, 1967 et al. 1967b et al. 1967a 

liés au matériel en solution liés au matériel en solution liés au matériel en solution 
en suspension en suspension en suspension 

(llg/1) (l1g/1 ) (l1g/1 ) (1l9/1 ) (l1g/1 ) (l1g/1 ) 

62 64 252 39 476 20.1 

9.5 

64 

44 101 

120 

3,000 52 18.6 0.17 28.3 0.08 

68 0.03 1.1 0.15 1.2 

105 58 658 8.8 2529 26.6 

3860 74 

0.34 0.19 

26 15 21.1 11.7 24.4 6.3 

2.6 3.3 0 0.9 0 

29 19 18.4 2.2 38.1 2.2 

17 5.7 0 4.5 0 

120 23 29.3 0 21 0 

30 9.7 



fABLEAU 4.4.4 SUITE 

-f 
Etats-Unis: Kopp et Russie Asisatique: Konova1ov Russie Européenne: Konova1ov 

Kroner, 1967 et at, 1967b et at 1967a 
Eléments 

liés au matériel solution liés au matériel solution liés au matéri el solution en en en 
en suspension en suspension en suspension 

(Jl9!l ) (Jl9/l ) (Jl9/l ) ( Jl9/1) (Jl9/1) (Jl9/l ) 

V 40 29.8 2.2 44 1.3 

Ba 38 43 

Sr 58 217 



E1êments 

Fe 

Ni 

Co 

Cr 

Cu 

Mn 

TABLEAU 4.4.5 Distribution de certains éléments sous certaines formes dans 
les rivières Amazone et Yukon (Gibbs, 1973). 

Riviêres Adsa'rb~~) r: Pr~cipit~ et organique cristallin 
co-précipité 

% % % % 

Amazone 0.02 47.2 6.5 45.5 

Yukon 0.01 40.6 11.0 48.2 

Amazone 2.7 44.1 12.7 37.7 

Y~kon 3.1 47.8 16.0 31.0 

Amazone 8.0 27.3 19.3 43.9 

Yukon 4.7 29.2 12.9 51.4 

Amazone 3.5 2.9 7.6 75.6 

Yukon 2.3 7.2 13.2 64.5 

Amazone 4.9 8.1 5.8 74.3 

Yukon 2.3 3.8 3.3 87.3 

Amazone 0.7 50 4.7 27.2 

Yukon 0.5 45.7 6.6 37.1 

% total en 
suspension 

99.2 

99.8 

97.2 

97.9 

98.5 

98.2 

89.6 

87.2 

93.1 

96.7 

82.6 

89.9 
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Il est important de connaître sous quelle forme les métaux 
traces sont transportés, même sur le matériel en suspension; 
d'après Gibbs (1973), les métaux adsorbés sont disponibles bio
logiquement alors qu'ils le sont moins s'ils sont incorporés à 

la matière organique ou à des précipités et pratiquement pas 
s'ils font partie d'un réseau cristallin. 
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INTRODUCTION 

L'utilisation anarchique du territoire et de la ressource-eau ~'en
traîné un enrichissement progressif des eaux de drainage en substances 
allochtones. Parmi les substances qui ont "gonflé" la structure chi
mique des eaux, on en retrouve certaines qui ont un effet antagoniste 
sur les transferts d'énergie et d'autres qui ont la propriété d'accélérer 
ces transferts, de multiplier ou de réduire les voies métaboliques par 
lesquelles ces transferts s'effectuent. Ces dernières substances ont un 
impact percutant sur 1 'Rquilibre trophique du cours d'eau. En effet, 
les substances nutritives (C, N, p) favorisent, via l'action combinée 
de la dégradation bactérienne et de la photosynthèse, l'accroissement de 
la biomasse des eaux souvent au détriment d'espèces animales et végéta
les souhaitées et entraînent de nombreux problèmes aux utilisateurs de 
la ressource-eau pour fins d'alimentation, d'irrigation ou de récréation. 

Si, d'une part, l'enrichissement en substances nutritives dans les 
eaux courantes révèle u~e:piètre efficacité dans la gestion du territoi
re, il est aussi, d'autre part, un indice important de l'appauvrissement 
des sols qui doit être compensé par l'importation croissante sur le bas
sin de substances allochtones. A leur tour, une partie de ces substances 
viendront enrichir les eaux courantes au long de leurs parcours; indiffé
rentes aux contraintes biophysiques exercées par le type d'eaux de drai
nage (partie amont, système lacustre, système marécageux, etc.), elles 
favoriseront l'établissement de nouvelles conditions écologiques qui ris
quent d'entraîner une vie aquatique misérable et de diminuer l'accessibi
lité à la ressource. 

Dans le cadre du processus de gestion de la ressource-eau, il impor

te donc de comprendre les mécanismes d'interactions du bassin avec la pro
ductivité des eaux courantes et d'être en mesure de l'évaluer. 
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5.1 CARACTERISTIQUES GENERALES D'UN COURS D'EAU 

L'une des premières nécessités rencontrées dans 1 'établissement de 
bases scientifiques de 1 'aménagement de la ressource-eau est la caracté
risation du bassin à l laide de ses différents éléments constituants. 
Deux méthodes principales de classification sont retenues: la première 
découle de considérations purement physiques et la deuxième est basée 
sur des obser.vations"pÀysico-chimiques et biologiques. 

La première classification (Strahler, 1964) identifie les diffé
rents tronçons d'un cours d'eau selon leur ordre (voir chap. 2.3). Ce 
type de classification ne correspond pas toujours à la réalité biotique 
et abiotique des eaux du bassin et est de moins en moins utilisée dans 
les travaux d'aménagement intégré de la ressource-eau. 

La deuxième classification (Illies et Batosaneanu, 1963) est da
vantage axée sur le comportement biologique et hydrochimique des eaux 
du bassin que sur ses caractéristiques morpho-physiographiques généra
les. En effet, elle est reliée à l 'évo1ution de certaines caractéris
tiques physico-chimiques et biologiques qui témoignent de la dynamique 
de l 'équilibre des eaux courantes. Les cours d'eau sont alors caracté
risés par 4 régions-types de comportement écologique particulier: l'eu
crenon, l'hypocrenon, le rhithron et le potamon (Fiq. 5.1.1). L'eucrenon 
correspond à la région amont, c'est-à-dire aux sources. (èlles-ci don
nent naissance à de petits ruisseaux qui abondent dans la région de ~
pocrenon. La troisième région que l Ion trouve en aval des deux premiè
res est le rhithron. La température moyenne sly maintient au-dessous de 
20°C et la concentration en oxyqène dissous est toujours élevée. Le 
courant y est rapide et turbulent; le lit se compose de rochers, de 
pierres ou de gravier et parsemé de quelques taches de sable ou de vase. 
La faune qui y vit est caractéristique des eaux courantes et le phyto
plancton y est rare. Le potamon succède au rhithron et s'étend jusqu'à 
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Fig.5 .1,1 .Classification des cours d'eau (Illies et Botasaneanu ,1963 ), selon leurs 
caractéristiques physico-chimiques et biologiques. 
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1 1 embouchure. En été, la température mensuelle moyenne peut s'élever à 

plus de 20
0 C; des déficiences en oxygène dissous sly produisent à cer

tains moments; le courant y est plus lent que dans le rhithron; le lit 
est constitué principalement de sable et de vase; la faune est composée 
d'espèces habitant normalement les eaux calmes et le phytoplancton peut 
y être très abondant. 

5.2 INTERACTIONS PHYSIQUES DU BASSIN AVEC LA PRODUCTIVITE 

La qualité générale des eaux d'un bassin ainsi que leur productivi
té sont conditionnées par différents éléments du territoire drainé: la 
surface du bassin, sa morphologie générale, son type de sol et de couvert 
végétal, son climat (température, précipitation, vent), le type de 
sous-sol, la longueur du cours d'eau, sa profondeur et largeur moyenne, 
sa latitude sont autant de facteurs conditionnant la qualité physique, 
chimique et biologique des eaux de drainage. Ces différents éléments 
sont des indicateurs capables de caractériser le bassin et de servir de 
paramètres aptes à évaluer la productivité potentielle du réseau. 

5.2.1 Longueur de rivière et surface de bassin drainé 

Le rapport {t} (la longueur ilL Il du cours d'eau majeur d'un 
bassin sur la surface liA Il drainée) est une caractéristique impor

tante des bassins si on veut comparer la qualité générale de leurs 
eaux. Quand {t} est grand, le nombre de tributaires (ordre 2, 
3 ... ) est grand et leur débit s'avère faible; bien que le pouvoir 
d'érosion soit plus faible, il est probable que, pour un même cou
vert géologique (sol et sous-sol), la minéral isation des eaux aug
mente avec le rapport {Â}. En général, il est possible de déduire 
(Leopold, 1963) une relation entre la longueur du cours d'eau et 
la surface drainée: 

L=0A b (5.2.1 ) 

pour l 1 ensemble des Etats-Unis, on a calculé que 0=1.4 et que b=.6. 
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5.2.2 Dénivellation 

Pour des bassins semblables, c'est-à-dire ayant un rapport 
{~} du même ordre de grandeur et un couvert géologique de même 
nature, plus la dénivellation est qrande, plus la vitesse de l'é
coulement est élevée; en conséquence, le pouvoir d'érosion devient 
plus élevé et le transport de solides en suspension et la turbidité 
ont tendance à augmenter avec la dénivellation. De plus, la réten
tion de l'eau par les sols s'avère moins longue et l'érosion chimi
que moins importante. Lorsque la dénivellation est grande, le trans
port de solides et la turbidité étant généralement élevés, la miné
ralisation plus faible et enfin l'écoulement plus turbulent, la pro
ductivité biologique du cours d'eau faIblit. 

5.2.3 Type de couvert forestier et type de sol 

L'évaporation et la transpiration sont surtout reliées au 
type de couvert végétal, à l'ensoleillement et à la température; 
les eaux de ruissellement sont conditionnées par le type de sol et 
les eaux souterraines par le type de sol et de sous-sol. La répon
se du débit d'une rivière aux précipitations et à la fonte de neige 
sera fonction des caractéristiques physiographiques du bassin tandis 
que la qualité physico-chimique des eaux du bassin sera partiellement 
contrôlée par l'évolution de l'eau à travers le couvert forestier, 
1 'horizon organique et le sol saturé de la nappe phréatique. Il est 
donc indispensable pour comparer la productivité biologique de diffé
rents milieux de les associer d'une part selon leurs caractéristiques 
phytosociologiques et pédologiques et, d'autre part, selon leurs carac
téristiques physiographiques et climatologiques. 

5.2.4 Profondeur et largeur moyenne 

En tout point d'une rivière, la connaissance de la profondeur, 
de la largeur moyenne et du débit renseigne sur le type de fond et 
sur la productivité de la faune et de la flore qui lui sont associées. 
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La connaissance du débit sera d'autant plus tmportante qu'il sla

git là d'un facteur déterminant dans le comportement écologique 
des eaux courantes; ainsi, si l Ion veut connaître les caractères 
écologiques associés à la largeur et à la profondeur moyenne, il 
est indispensable d'être en mesure d'évaluer la vitesse de l'écou
lement. A cette fin, on recourt aux équations empiriques suivantes: 

avec 

w = pDx (5.2.2) 

h= gDY (5.2.3) 

v = rDz (5.2.4) 

D: Débit 
w: largeur du cours d'eau 
v: vitesse de l'écoulement 
h: profondeur du cours d'eau 

x, g, z et p, g, r sont des constantes caractéristiques de 
tronçons de cours d'eau; 

x +y+z=l et pxgxr=l; 

si on connaît en plus la largeur et la profondeur moyenne d'un 
cours d'eau ainsi que les débits à partir des données pluviométri
que, il est possible d ' étab1ir la vitesse de l'écoulement. La 
distribution des vitesses, (fig. 5.2.2) facteur important du po
tentiel érosif de la rivière, joue un rôle déterminant dans les mé
canismes de productivité biologique. 

5.2.5 Régime climatique 

Le régime thermique est le facteur de régulation de la produc
tivité biologique le plus important: le métabolisme des organismes 
aquatiques est associé à la température du milieu. La température 
des eaux de drainage d'un bassin est fonction du microclimat ambiant: 
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les précipitations, la température de l 'air ambiant et l'ensoleil
lement sont les principaux facteurs conditionnant le régime thermi-
que des eaux. Ainsi, 
gueur du parcours, la 
{largeur moyenne } 
profondeur moyenne . 

les conditions climatiques locales, la 10n
morphologie des berqes et le rapport 
seront des facteurs importants dans 1léta-

blissement du régime thermique d'un cours d'eau. Bien que l'écou-
1ement des eaux naturelles soit généralement turbulent, il est pos
sible que certaines grandes rivières aient un profil de température 
transversale non homogène; ceci s'explique par l 1 effet combiné du 
profil de la vitesse d'écoulement (fig. 5.2.1), de la morphologie 
du lit et de la distribution de l 'énergie radiante. 

5.3 ELEMENTS NUTRITIFS DE BASE 

A cause de leur importance dans les différentes voies métaboliques 
de l'organisme, le carbone, l lazote et le phosphore sont considérés com
me les éléments nutritifs de base: ils font partie des constituants pri
maires de la biomasse (tableau 5.3.1). Leur rôle capital dans le con
trôle de la production biologique du milieu a été démontré par plusieurs 
auteurs, entre autres par Likens en 1972. 

5.3.1 Distribution spatiale de différentes formes de substances 
nutritives dans une section transversale 

L'azote est un élément chimique qui peut exister à différents 
états d'oxydation. Dans le milieu, il se retrouve dissous, en sus
pension ou associé aux sédiments. En solution, 1 lazote est présent 
sous la forme organique associée au carbone comme élément constitu
tif de matières organiques complexes et sous la forme inorganique 
(N2, NH4, N02, N03). La concentration en N2 dépend des échanges de 
1 leau avec 1 1 atmosphère et obéit à la loi d'Henry (voir chap. 3). 
L'azote moléculaire N2 est la fraction principale de l'azote inorga
nique en solution. Quant à 1 lazote ammoniacal, aux nitrites et aux 
nitrates, ils sont les produits d'oxydation de la matière organique. 
En suspension et dans les sédiments de fond, les fractions organiques 
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TABLEAU 5.3.1 Composition élémentaire du phytoplancton excluant le chlore, 

l'iode et le vanadium. 

E1ément Moyenne Domaine # relatif 
llgm/mg (matière sèche) d'atomes 

H 65 29-100 8,140,000 

C 430 175-650 4,460,000 

0 275 205-330 2,120,000 

N 55 10-140 487,000 

Si 54 0-230 237,000 

K 17 .3 1-75 55,000 
p 11 .5-33 43,800 
Na 6.1 .4-47 32,500 

Mg 5.6 .5-75 28,700 

Ca 8.7 0.0-80 27,500 

S 5.9 1. 5-16 23,800 

Fe 5.9 0.2-34 13,800 

Zn .28 .005-1.0 540 

B .03 .001-0.25 350 

Cu .10 .006-0.3 200 

Mn .06 .02-0.24 138 

Co .06 .0001-0.2 125 

Mo .0008 .0002-0.001 1 
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et ammoniacales sont généralement prédominantes tandis que les eaux 
interstitielles peuvent contenir des concentrations importantes de 
nitrites et de nitrates. 

Le phosphore, comme l'azote et le carbone, peut exister sous 
forme inorganique et sous forme organique. Le phosphore inorgani
que se présente sous la forme de différents composés que' 'on peut 
analyser globalement en les hydrolysant en orthophosphates. Quant 
au phosphore organique associé au carbone et à l'azote, il peut être 
extrait par digestion et transformé lui aussi en orthophosphates. 
Les orthophosphates rencontrés dans le milieu correspondent aux dif
férentes formes de l'acide phosphorique (H3P04, H2P04-, HP04--) et 
leurs concentrations relatives sont contrôlées par le pH. Toutes 
les formes du phosphore sont présentes en solution, en suspension 
et dans les sédiments de fond. 

Ainsi, à cause de 1 'hétérogénéité de la distribution des for
mes chimiques sous lesquelles on retrouve les éléments nutritifs, 
il est normal que la distribution de leur concentration dans la mas
se d'eau d'une section transversale d'une rivière à écoulement lent 
soit variable dans l'espace. 

Le calcul des charges en carbone, en azote et en phosphore à 

un point d'une rivière est une opération fort complexe qui doit te
nir compte de la variabilité temporelle, de 1 'hétérogénéité spatia
le (transversale) des concentrations de chacun de ces éléments ain
si que des différentes formes sous lesquelles on les retrouve dans 
le milieu; de plus, il est nécessaire de connaître les débits en 
tout temps pour la période considérée et le régime de l'écoulement 
dans la section considérée. 

Les travaux de Wang et Evans (1970) permettent d'entrevoir 
des relations entre les différentes composantes (C, N et p) et 
le débit. Ils ont démontré qu'il existait dans le bassin étudié 
une corrélation entre les orthophosphates et le débit et entre les 
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concentrations en fluor et le débit (Fig. 5.3.1); ainsi, en uti-
1 isant le fluor et les orthophosphates comme "traceurs" il s sont 
parvenus à faire ressortir les relations entre les différentes for
mes d'azote (NH3, N03 et azote organique et le débit (Fig. 5.3.2 
et 5.3.3). LI interprétation de ces courbes permet de discerner les 
phénomènes suivants: 

les concentrations en orthophosphates et en fluor diminuent 
avec 1 1 augmentation du débit (1 1 effet majeur étant la dilution 
de ces éléments); 

les concentrations en NH 3, N03 et en N organique diminuent 
peu ou pas avec le débit et beaucoup moins rapidement que les 
concentrations en fluor et en orthophosphates (figure 5.3.4); 
dans le cas de 1 1 azote ammoniacal, les concentrations augmentent 
pour les faibles augmentations de débit, 1 1 effet de dilution 
étant surcompensé par 1 1 effet de 1 lérosion. 

Toutefois Marvin et al. (1969) ont montré que, durant les 
premières heures d'une crue, les concentrations en phosphore augmen
tent avec le débit indiquant ainsi 1 1 effet de 1 'érosion de surface 
qui, lors de cet épisode hydrologique, est la première à se faire 
sentir. 

5.3.2 Evolution temporelle des concentrations de 1 lamont vers 
11ava1 

Plusieurs facteurs externes et internes ont un rôle important 
dans la régulation des concentrations des différentes formes des 
substances nutritives dans 11espace (de 1 1 amont vers l'aval) et 
dans le temps (au cours des saisons ou encore d'épisodes hydrologi
ques particuliers tels que la fonte des neiges, les étiages et les 
crues). Parmi les facteurs externes, mentionnons la morphologie 
générale du bassin, les différents apports directs en provenance 
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Fig .5.3.4 . Relation du rapport des concentrations de ('azote inorganique et 
des ortho phosphates avec le débit (selon Wang et Evans, 1970 ) . 
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des zones urbaines et industrielles ainsi que les différents ap
ports indirects en provenance des zones agricoles, forestières ou 
marécageuses. La contribution des facteurs externes varie dans 
1 lespace selon la spécialisation et la concentration des activités 
urbaines, agricoles et industrielles. Cette contribution évolue 
dans le temps au cours du cycle climatique annuel. 

Les facteurs internes agissant sur les concentrations en susb
tances nutritives de base sont nombreux et leurs interactions entre 
eux sont complexes. Parmi les plus importants, on retrouve l'oxyda
tion chimique et biologique de ces substances, leur comportement sé
dimentologique, leur "turn-over" biologique, les facteurs physi
ques tels que la dilution, la turbidité, la turbulence, le mélange 
des tributaires, la température et les gaz dissous ainsi que les 
facteurs physico-chimiques tels que la minéralisation globale et la 
présence de co-facteurs ou d'inhibiteur-s enzymatiques présents à 

1 'état de traces. 

Les figures 5.3.5 et 5.3.6 permettent d'illustrer les variations 
des concentrations des différentes formes de phosphore et d'azote 
dans le temps et dans l'espace. Ce comportement est spécifique au 
bassin étudié. Les différents paramètres biophysiques tels que la 
nature du sol et son relief, la nature du couvert végétal et sa dis
tribution dans le bassin ainsi que le cl imat jouent'''un rôle important 
dans la distribution relative des éléments nutritifs. Signalons aus
si que le pourcentage d'azote inorganique augmente avec la perte en 
azote des sols via les eaux de drainage du sous-bassins (f.ig. 5.3.7). 
Les orthophosphates ne suivent pas une relation bien définie: pour 
un bassin de même charge spécifique en phosphore, le pourcentage d'or
thophosphates peut varier de 22% à 68%. Il importe donc de ne pas 
généraliser les énoncés décrivant le comportement d'un bassin spécifique. 
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Fig .5.3.5 .. Èvolution spatiale et temporelle du phosphore particulaire et dissoos 
sur la rivière Red Cedar ( Bali et al. r 1969 ). 
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Fig .5.3.6. Ëvolution spatiale et temporelle des différentes formes d'azote 
mesurées dans la riviëre Red Cedar ( Bail !L.2.!.. ,1969 ) • 
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5.4 CARACTERISATION BIOLOGIQUE DIUN TRONCON DE RIVIERE 

Llévolution et la distribution hétérogène des différentes formes dlé-
1éments chimiques observées en rivière (Voir chapitre 5.3) entraînent 
des conditions de vie susceptibles dlaffecter à la fois la composition 
des espèces et le métabolisme des individus. Parmi les organismes dont 
le métabolisme est le plus sensible aux conditions du milieu, il y a deux 
types qui se côtoient continuellement: les phototrophes et les microor
ganismes hétérotrophes. Les premiers utilisent 11 énergie solaire alors 
que les seconds emploient 1 lénergie chimique des produits présents dans 
le milieu, ou 1 lénergie assimilée par les phototrophes. 

Nous porterons notre attention ici sur les phototrophes. On y dis
tingue trois groupes principaux: le phytoplancton, le périphyton et les 
macrophytes. Tous ces organismes utilisent 1 1 énergie solaire et les élé
ments nutritifs de base pour synthétiser de la matière organique. Lléqu
ation chimique qui traduit ce phénomène est la suivante: 

106C02 + 16N03 + HP04
2- + l22H20 + 18H+ + métaux traces hv 

~ 

Les caractéristiques physiologiques et métaboliques de ces organis
mes sont déterminantes pour 1 létablissement de la structure écologique 
des rivières. En effet, 1 labondance ou la prédominance de ces groupes 
est fonction de la région du cours dleau (eucrenon, hypocrenon, etc. 
voir chap. 5.1) et du niveau dlenrichissement en substances nutritives 
disponibles dans ces eaux. En ce qui concerne les algues par exemple, 
plusieurs auteurs ont déjà démontré la relation qui existe entre la qua
lité du milieu et 1 lévo1ution des populations dla1gues: les travaux de 
Borowitzka (1972) montrent que 1 laugmentation du niveau de substances 
nutritives a pour effet de réduire le nombre dlespèces dla1gues; Brown 
(1971) rapporte que les milieux ne subissant pas dlapports a1lochtones 
importants sont caractérisés par la présence de plusieurs espèces dla1-
gues; Barlow et al. (1973) ont mis en évidence, à 1 laide de cultures 
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continues, que 1 'évolution de la composition d'une population d'algues 
était liée à la quantité d'éléments nutritifs disponibles dans le milieu; 
enfin, Bush et Welch (1972) rapportent la relation qui existe entre le 
temps de renouvellement des eaux et la composition de la population d'al
gues. 

5.4.1 Techniques de caractérisation 

Plusieurs chercheurs ont déjà utilisé des populations d'algues, 
tant sur le terrain qulen laboratoire, en exploitant les relations 
qui existent entre les métabolisme des algues et 1 'ensemble des 
composantes du milieu aquatique. La dynamique de croissance d'une 
population d'algues devient ainsi un paramètre intégrant qui révèle 
indirectement la qualité du milieu. A cette fin, l'abondance et la 
diversité des techniques utilisées, telles que rapportées par Toerien 
et al. (1971), nous incitent ~ nous limiter ~ certaines méthodes. 

A) Mesure de productivité primaire 

Les techniques les plus utilisées sur le terrain sont des mé
thodes aptes à nous renseigner directement sur la productivité du 
milieu. Steemanm -Nielsen (1952) mentionne que l'équation de 
la photosynthèse (C02 + H20 + énergie = (CH20) + 02) suggère que 
ce processus peut être suivi ~ l laide de mesures de production d '02, 
d'assimilation de CO2 ou de formation de matière organique. Depuis 
plusieurs années, différents chercheurs ont par exemple utilisé la 
méthode des bouteilles noires et des bouteilles blanches pour mesurer 
la production d'oxygène et pour déterminer le taux d'assimilation du 
carbone. Les premières véritables déterminations de productivité 
furent ainsi effectuées par Gaarder et Gran (1927) ~ 1 laide de me
sures de production d'oxygène. Cette technique présente de nombreux 
inconvénients et son application en eaux courantes conduit ~ une sous
estimation de la productivité: 1 1 immobilisation de l leau ~ 1 1 intérieur 
de bouteilles a pour conséquence de diminuer 1 'activité phytosynthé-
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tique (Wetzel, 1964). Plus tard, une technique beaucoup plus sen
sible, élaborée par Steemanm-Nielsen (1952), permettait de mesu-
rer le 
(C14 ). 
pris de 

taux dl incorporation du CO 2 à 1 laide d'un traceur radioactif 
Cette dernière technique, malgré quelques inconvénients, a 
plus en plus dl importance dans la détermination de la pro-

duction primaire des eaux. 

Mais différents points faibles de cette dernière technique sont 
susceptibles de sous-estimer la production réelle des eaux. Wetzel 
(1965) suggère la réduction des périodes dl incubation et des débits 
de filtration des échantillons d'eau: d'une part, les pertes en pro
duits marqués via 1 'excrétion de matière organique, conséquentes à 

une incubation trop longue et, d'autre part, les pertes en cellules 
conséquentes à une filtration trop rapide, ont pour effet de minimi
ser les taux de production. Quasim et at. (1972) indiquent que, 
malgré que 1 1 effet de la grosseur des bouteilles dl incubation puisse 
être compensé à l laide de courtes périodes d'incubation, 1 1 effet de 
I se1f-absorption" de la radioactivité sur les filtres qêne 1leffica
cité du comptage et que la présence de matière organique soluble faus
se le marquage au carbone-14. McMahon (1973) met en évidence une 
interférence due à la rétention du carbone-14 par certaines substan
ces inconnues: un lavage du filtre avec de 1 leau non-radioactive 
é1imine'ce problème. Gieskes et Van Bennekom (1973) montrent que 
la sécrétion de mucus par des colonies d'algues peut conduire à une 
sous-estimation de la production. Kudryavtsev et Romanenko (1972) 
mettent en évidence la possibilité de réassimi1ation du CO2 produit 
par les algues: une telle réaction réduit les mesures de production. 
L'utilisation de l 'acidification et du barbottage d'air directement 
dans la bouteille dl incubation et le comptage en scintillation d'un 
aliquot de la solution incubée ont été recommandés par Schindler et 

at. (1972) cela réduit les possibilités de surestimation ou de sous
estimation des mesures. Aux exigences de cette dernière technique, 
il faudrait ajouter 1 'utilisation de courtes périodes d'incubations 
pour avoir une technique mieux adaptées à la mesure de la producti

vité réelle en rivière. 
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Selon Goldman (1972), l 'application de la technique d'incor
poration de carbone-14 demeure la méthode la plus adéquate pour 
mesurer la productivité; cette technique, qui permet de mesurer 
, 'activité métabolique des populations d'algues, est plus sensible 
que les techniques mesurant les changements de concentration en 
oxygène, les pigments photosynthétiques et le nombre de cellules. 

Toutefois, une telle technique ne peut nous renseigner de fa
çon quantitative sur la contribution des différentes espèces d'algues 
à la production du milieu. Gutel'maker (1973) a développé une mé
thode apte à déterminer cette contribution: la quantité de produits 
incorporés et visualisés par l 'autoradiographie nous renseigne sur 
l'activité photosynthétique des différentes espèces de la population 
étudiée. L'emploi d1une telle technique s'avère très intéressante 
au niveau de la caractérisation de l 'évolution de la qualité d'un 
cours d'eau. Nous avons à cet effet cité plus haut différentes étu
des qui mettaient en évidence la relation existante entre la qualité 
du milieu et l lévolution des populations d'algues. Ainsi, la caractéri
sation des activités photosynthétiques des différentes espèces viendrait 
identifier les espèces susceptibles de devenir dominantes: l'évolu
tion de la qualité du milieu serait dès lors associée à des milieux 
déjà connus qui ont été colonisés par les espèces d'algues où des 
maxima d'activité auront été préalablement mesurés. 

B) Mesure de chlorophylle 

La lumière qui pénètre dans 1 1 environnement aquatique est ab
sorbée par les pigments chloroplastiques des algues et est convertie 
en énergie nécessaire aux différentes réactions du processus photo
synthétique. L'activité photosynthétique de la communauté d'algues 
peut donc être caractérisée à 1 laide de 1 'analyse quantitative et 
qualitative des différents pigments des populations d'algues. 

Yentsch (1967) rapporte que clest Harvey qui introduisit, 
en 1934, les mesures des pigments chlorophylliens pour 1 'étude de 
la dynamique de population. A la suite de ces expériences, les ca-
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ractérisations des pigments chlorophylliens ont permi de mettre en 
évidence tant les difficultés méthodologiques inhérentes aux tech
niques que les limites de détection des différentes méthodes. Une 
première revue des procédures dl iso1ation et dlestimation fut faite 
par Smith et Benitez (1955): l lanalyse des données spectrophotomé
triques de chaque pigment photosynthétique leur a permis de formuler 
des équations reliant les concentrations des chlorophylles aux mesu
res dlabsorption. Bogorad (1962) prétend qulil est plus difficile 
dlextraire la chlorophylle des algues que des plantes supérieures. 
Parsons et Strick1and (1963) discutent et améliorent la technique 
proposée par Richards et Thompson (1952): les coefficients dlabsorp
tion utilisés par ces derniers sont trop faibles et conduiraient à 

une surestimation de la quantité de pigments; de plus, Parsone et 
Strick1and proposent de mesurer la densité optique à 750 m~ afin 
dléliminer les erreurs dues à la turbidité. Plus tard, les travaux 
de Moss (1967) et de Lorenzen (1967) mettaient en évidence llim
portance des dosages des formes dégradées de la chlorophylle (chloro
phylle inactive): la détermination des concentrations de ces produits 
prévient une surestimation des mesures de chlorophylles actives. 
Llutilisation de la spectrof1uorimétrie a grandement amélioré la sen
sibilité de la technique. Yentsch et Menzel (1963) prétendent que 
cette technique est 2 à 3 fois plus sensible que la méthode des dosa
ges au spectrophotomètre; cependant, les maxima de variation calculés 
sont de 15%. 

Quoiqulil en soit, Jorgensen (1966) estime que la détermina
tion des concentrations de chlorophylle Ilall pourrait être considérée 
comme étant la meilleure mesure dlévaluation de la biomasse et du po
tentiel photosynthétique dlune population dlalgues. Les mesures de 
biomasse telles que pratiquées par Strickland (1960) à 1 laide des 
déterminations du contenu cellulaire (carbone organique, azote et 
phosphore) dléchantillons de plancton sont souvent erronées: la 
présence de détritus et de zooplancton à 1 1 intérieur des échantillons 

viendrait fausser la mesure des paramètres. La technique utilisée 
par Stainton et ar. (1974) nous semble la mieux adaptée à la déter-
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mination des concentrations de chlorophylle en eaux douces au niveau 
de la précision, de la sensibilité et du volume d'échantillons à trai-"' 
ter. 

L'évolution des différents pigments chlorophylliens est liée 
tant au développement de l 'individu qu'à 1 'évolution de la popula
tion. Ainsi par exemple, les mesures de concentrations en chloro
phylle varient en fonction de l 'état physiologique des individus chez 
certaines populations d'algues. En effet, Jensen et Rystad (1973) 
ont observé que, chez T. pseudo nana et S. costatum, l'augmentation 
de concentration en chlorophylle était synchronisée avec' la crois
sance des cultures; par contre, dans le cas d'une autre espèce d'al
gues (P. tricornutum), la concentration en chlorophylle des cellu
les d'une culture ne variait pas en fonction de la croissance. Jor
gensen (1966) rapporte que les concentrations en chlorophylle sont 
fortes durant la phase de croissance pour ensuite diminuer lors de 
la phase de stabilisation; de plus, il nly a que de faibles concen
trations en chlorophylle chez des individus issus de culture déficien
tes en fer, en azote ou en phosphore. La phase de croissance d'une 
population d'algues peut elle aussi être caractérisée; Jensen et 
Sakshaug (1973) concluent que le rapport chlorophylle "a"/chloro
phylle "a" totale et que l'occurence de produits dérivés de la chloro
phylle nous renseignent sur l'évolution et la formation d'un "bloom" 
d'algues. Enfin, il est aussi possible de suivre l 'évolution de la 
communauté d'algues (successions des espèces). Margaleff (1965) a 
développé une mesure qui se traduit par le quotient des densités op
tiques mesurées à 430 et 665 m~. Le quotient est faible pour les 
populations simples à croissance rapide et plus élevé pour les popu
lations plus âgées ou plus complexes (plusieurs espèces) où la den
sité des pigments est plus grande. 

Plusieurs auteurs ont étudié la relation entre l'assimilation 
de carbone et la concentration de chlorophylle dans le milieu aqua
tique. Ryther et Yentsh (1958) ont explicité que les rapports 
{C-14 assimilé/chlorophylle "a"} les plus souvent rencontrés se 
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situent entre l et 4. D'après les études de Shimada (1958), cet-
te variation serait attribuable aux changements de concentration en 
chlorophylle lia Il au cours de l'expérience. Anderson et Banse (1965) 
établissent des coefficients de corrélation entre les mesures d'in
corporation de C-14 et les mesures de densité optique à 665 mp d'ex
traits de pigments de planctons marins: cette corrélation serait 
aussi importante que la corrélation calculée entre le C-14 et le con
tenu en chlorophylle lIa ll et plus importante que la corrélation éta
blie entre le C-14 et le contenu en chlorophylle total. De leur côté, 
Sundararaj et Krishnamurthy (1973) montrent une relation linéaire 
entre la chlorophylle lia Il et la production nette. Glooschenko et 

al" (1973) ont déterminé que l 'évolution de la production primaire 
suit le même profil de distribution au cours de l 'année que celle 
des concentrations de chlorophylle lIa ll

• Enfin, Laborde et Minas 
(1974) utilisent l'équation 60 mgC de carbone = 1 mg de chlorophylle 
lia Il pour convertir les mesures de production primaire en une estima
tion des concentrations de chlorophylle lia Il présentes dans le mil ieu. 

C) Mesure du potentiel de fertilité 

La II potabilité ll d'une eau est souvent évaluée à partir de la 
quantité d'algues que l Ion y retrouve: l loccurence d'une population 
massive d'algues a toujours été associée à une qualité d'eau douteu
se. Ces populations massives d'algues sont la résultante de l'assi
milation des substances nutritives contenues dans le milieu aquati
que. L'étude de l'évolution des populations d'algues, via l'utili
sation des IIbioessais '" est apparue à plusieurs chercheurs, comme 
étant un outil très important pour 1 'investigation de la relation 
entre la qualité de l'eau et les substances nutritives. Ces bioes
sais sont en outre aptes à évaluer le potentiel de fertilité de 
l'eau (Lund, 1970). On peut définir le potentiel de fertilité com
me étant la mesure de capacité d'une eau à supporter la croissance 

d'organismes autotrophes. 
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Toerien et al. (1971) mentionnent que c'est Allen et Nelson 
(1910) qui utilisèrent les premiers la technique des bioessais avec 
des algues: ils enrichissèrent de 1 'eau de mer et étudièrent des 
cultures d'organismes marins. Plus tard, Schreiber (1927), comme 
nous le rapportent Ber1and et al. (1972), décrivit une procédure 
appelée "analyse physiologique" de l'eau de mer: cette méthode 
lui permit de mettre en évidence le facteur chimique limitant la 
production du plancton marin. Enfin, plusieurs auteurs comme Skul
berg (1964), Oswald et Gaonkar (1969), Word (1970), Berland et 

al. (1972) et 'Fitzgerald (1972), décrivent comment l'utilisation 
de cette technique s'est développée au cours des quinze dernières an
nées. Deux concepts ont alors été "exploités": les essais biolo
giques et les tests biologiques. Les différents modes d'utilisation 
des bioessais sont schématisés à la figure 5.4.1. 

Berland et al. (1972) ont précisé ces deux concepts. D'une 
part, les essais biologiques sont des dosages d'éléments effectués 
à l laide d'indicateurs biologiques en cultures pures: par exemple, 
Carlucci et Silbernagel (1966) utilisèrent une diatomée (Cyclotella 
nana) pour déterminer les concentrations de vitamines B-12 dans l'eau 
de mer. D'autre ,part"les tests biologiques, qui ne possèdent pas 
l'aspect quantitatif des essais biologiques, ont pour but de caracté
riser l'effet des éléments chimiques présents dans le milieu, c'est-à

-dire stimuler ou inhiber la croissance. Nous discuterons ici 
uniquement de l'utilisation des tests biologiques. 

Ces techniques ont déjà été utilisées, tant sur le terrain qulen 
laboratoire. Elles sont habituellement réalisées à 1 laide de mesures 
qui permettent de suivre l'évolution des populations d'algues: popu
lations naturelles du milieu pour les tests faits sur le terrain et 
populations naturelles ou populations en cultures pures pour les étu

des en laboratoire. 



ESSAIS BIOLOGIQUES 

DOSAGE 

POPULATION 0' ALGUES DU MI LIEU 

MESURE DE LA 
FERTI LITË PAR LES 

BIOESSAIS 

TESTS BIOLOGIQUES 

ËVALUATION DES STOCKS DE 
SUBSTANCES NUTRITIVES 

POPULATION D'ALGUES 
CULTIVËES AU LABORATOIRE 

1 

Il " SUR LE TERRAIN AU LABORATOIRE BATCH CHEMOSTAT 

IDENTIFICATION 
DU FACTEUR LIMITANT 

-1 DENTIFICATION DU FACTEUR LIMITANT 

~ IDENTIFICATION DU NIVEAU D'EUTROPHISATION 

Fig. 5.4.1 . Modes d'uti lisation des bioessais dans la mesure de la fertilité des eaux naturelles. 
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Les tests biologiques effectués à l laide des populations d'al
gues nature" es vi sent à mettre en évidence 1 es' facteurs=<chimiques 
limitant la productivité du milieu. Ces tests sont habituellement 
réalisés en isolant une certaine quantité d'eau et en y ajoutant 
différents types d'éléments nutritifs. La stimulation de la crois
sance de populations d'algues consécutive à l lajout d'une substan~ 
ce nutritive viendra identifier le facteur chimique limitant la pro
duction. Ainsi, comme le mentionne Fitzgerald (1972), l'utilisa
tion d'un tel test nous renseigne sur l'état (surplus ou carence) 
des stocks de substances nutritives contenus dans le milieu aquati
que. Ces expériences d'enrichissement sont effectuées, soit direc
tement "in situ", soit en laboratoire sur des échantillons d'eau. 

Au cours d'expériences effectuées sur le terrain, Goldman 
(1962) et Lund (1969) ont isolé de grandes masses d'eau à l laide 
de tubes en polyéthylène d'une hauteur de 10 mètres; des substances 
nutritives étaient ajoutées à l leau ainsi obtenue et les effets sur 
les populations d'algues présentes étaient observés. Plus récemment, 
Lean et aL (1974) utilisèrent à cette fin des "l imnocorral Sil qui 
sont des enceintes de viny1s. Enfin, Lund (1974) a mené de telles 
expériences à l 1 intérieur de tubes de caoutchouc pouvant contenir 
18,000 m3 d'eau; il observe qu'après 2 à 5 années d'expérimenta
tion les quantités d'algues contenues à l 1 intérieur de ces immenses 
tubes sont similaires à celles trouvées dans le mil ieu envÎ'ronnant 

(eaux lacustres). 

D'autres expériences effectuées à l laide des populations natu
relles sont menées au laboratoire. Citons à ce sujet les travaux de 
Ryther et Guillard (1959). Ces chercheurs ont étudié les effets 
d'ajouts de substances nutritives à des échantillons d'eau naturel
le; ces échantillons sont incubés au laboratoire et l'assimilation 
de carbone-14 est mesurée. Par la suite, Barber et Ryther (1969) 
ont prélevé des échantillons d'eau à différentes profondeurs; ces 
échantillons ont été ensuite enrichis et incubés au laboratoire et 
l 'assimilation du C-14 fut mesurée. Enfin, plus récemment, Samsel 
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et al. (1972) ont recueil1 ides popul ations naturel l es dl al gues 
à l laide d'un filet a plancton. Ces populations ont ensuite été 
maintenues en culture au laboratoire et incubées dans des échan
tillons d'eau enrichie. 

LI identification du facteur chimique limitant la production 
de ces algues est essentielle dans la compréhension des phénomè
nes qui régissent leur évolution. Goldman (1972) prétend que 
1 'utilisation de cette technique est nettement supérieure aux ana
lyses physico-chimiques de la composition des eaux car ces analy
ses ne nous renseignent en rien sur le niveau de disponibilité 
des éléments nutritifs. Toutefois, 1 1 interprétation des résultats 
obtenus reste difficile;- ces mesures sont faites sur des popula
tions hétérogènes où les différentes classes d'individus ont des 
exigences métaboliques différentes. Notons a ce propos que Lund 
(1970) prétend qu'il est difficile de faire des comparaisons en
tre les différents points d'échantillonnages où la composition des 
espèces est altérée. 

L'utilisation de tests biologiques réalisés en laboratoire a 
1 laide d'une espèce d'algues en culture pure vient résoudre ces 
problèmes. Ces expériences sont réal isées en "batch" ou en "che
mostat"; l"'Environmental Protection Agency des U.S.A." (1971) 
a développé récemment dans ce but une méthodologie particulièrement 
bien adaptée à l 1 étude de la qualité des eaux. 

Les expériences réalisées en "batch" consistent essentiel
lement a prélever un échantillon d'eau, a le stériliser et a y 
ensemencer une souche d'algues. La croissance de cette souche 
est par la suite suivie a 1 laide d'un comptage quotidien des in
dividus de la population. Forsberg et Forsberg (1972) contrôlent 
a 1 laide de ce test 1 'efficacité du traitement des eaux usées. Payne 
(1974) utilise ce test afin de caractériser la quantité de subs
tances nutritives présentes dans les eaux. De leur côté, Ben-Bassat 
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et au. ,(1972) ont démontré via cette méthode les effets de la 
présence de toxiques sur des populations d'algues: des concen
trations élevées de mercure ont pour effet d'augmenter la durée 
de la phase d'adaptation des cultures d'algues. L'utilisation 
de l'EDTA* (complexant chimique) peut caractériser la présence 
de toxiques inorganiques: l 'EDTA altère la disponibilité des mé
taux (Barber et al~ 1971) et réduit par exemple la toxicité du 
cuivre ionique (Kanazawa et Kanazawa, 1969; Steemanm-Nielsen et 
Wium-Andersen, 1970). 

Toerien et al. (1971) ont discuté la précision et les li
mites de l 'uti1isation des tests biologiques effectués en "batch". 
Cette méthode est, selon eux, facile d'opération, ne demande qu1un 
équipement peu coQteux et s'avère digne de confiance quant à l'é
valuation des concentrations en substances nutritives: une relation 
linéaire peut être établie entre la concentration de l 'élément chi
mique limitant la production d'un échantillon d'eau et la concentra
tion de cellules obtenues après incubation dans cet échantillon d'eau 
(coefficient de variation = 15%). Toutefois, des précautions parti
culières doivent être prises au niveau de la propreté des fioles 
d'incubation et de l 'aération des milieux d'incubation: une mauvai
se aération contribue à rendre le CO 2 limitant et vient ainsi faus
ser la mesure du potentiel de fertilité. Enfin, la qualité de l'i
noculum utilisé est importante: les souches doivent se situer dans 
la phase de croissance exponentielle (5ième jour) lors de 1 l inocu
lation. 

Le dernier système utilisé en laboratoire pour effectuer des 
tests biologiques est la culture continue. Cette méthode, bien dé
crite par plusieurs chercheurs comme Toerien et al. (1971), est 
beaucoup plus complexe que la technique précédente et, en conséquen
ce, moins employée. Cette méthode se résume essentiellement à l'em
p10i de cultures en flux continu où tous les facteurs physiques, 

* EDTA: Ethylène-Diamine-Tétracétique 
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chimiques et biologiques sont maintenus constants. On évalue par 
la suite l 1 impact d'ajouts d'échantillons d'eau sur les différents 
paramètres qui caractérisent l 'évolution de ces types de culture. 
Les'(tompl:ëxités techniques de la méthode rendent cependant celle-ci 
difficile à utiliser sur une base routinière. 

5.4.2 Caractérisation de la ressource 

L'efficacité des différentes techniques étudiées précédemment 
s'évalue d'après leur potentiel de caractérisation de la ressource
eau. Certains auteurs ont identifié différents niveaux de production, 
soit à partir des mesures d'assimilation de C-14, soit à partir des 
déterminations de chlorophylle, soit à partir des mesures du poten
tiel de fertilité. 

Des études des taux d'assimilation de lacs oligotrophes et de 
lacs eutrophes ont conduit Rodhe (1969) à établir trois groupes 
de lacs qui sont associés à trois niveaux d'eutrophisation: 

Lac Oligotrophe Lac Eutrophe 

Taux d'assimilation naturel poll ué 
annuell e en 

.. 2 
gC/m Jannée 7-25 75-250 350-700 

Margaleff et ar. (1973) précise qu1un taux d'assimilation in
férieur à 2 mg de ~m3/heure peut être caractéristique d'une eau oli
gotrophe. Enfin, Granberg (1973) rapportant les études de Hubel 
(1968) et de Lehmusluoto, (1968) identifie quatre niveaux d'eutrophi~ 
sation: 

Caractérisation des taux d'assimilatlon 
(KgC/ha/année) 

HUBEL LEHMUSLUOTO 
(1968 ) (1968 ) 

1. Fortement eutrophe 2000-4000 1200 

2. Eutrophe 700-2000 800-1200 

3. Mésotrophe 300-700 400-800 

4. Oligotrophe 100-300 400 
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Aruga et Monsi (1963) ont compilé les concentrations de chlo
rophylle extraites d'organismes originaires de différents milieux. 
Il semble en général que la concentration de chlorophylle retrouvée 
à l 1 intérieur de la zone "photique" des lacs et des océans se si
tue entre 0.1 et 19/m2. Très souvent, la concentration descend sous 

2 0.1 g/m; il est à noter toutefois que la concentration de chloro-
phylle mesurée lors de "blooms" d'algues variait entre 0.1 et 

2 1.3 glm . 

Ces deux auteurs signalent enfin les travaux d'lchimura (1956) 
qui a mesuré les concentrations de chlorophylle pour des lacs de 
trois niveaux trophiques: 

(Chlorophyll e) 

91m
2 

Eutrophe 

O. 12 - 0.03 

Mésotrophe 01igotrophe 

0.03 - O. Dl 0.01 

Sundararaj et Krishnamurthy (1973), au cours d'expériences 
où étaient mesurées la production primaire et la concentration de 
pigments chlorophylliens, ont calculé les rapports chlorophylle c/chlo
rophylle a. Ces rapports furent par la suite associés aux différentes 
régions où les mesures de chlorophylle avaient été faites: 

marécages: 
réservoir: 

mer: 
estuaire: 

0.093 - 0.116 
0.310 - 0.634 
1.143 
0.339 - 0.543 

Enfin, Weber (1973) utilise un index (AI) pour caractériser 
le niveau autotrophe des eaux. Cet index est défini par la relation 

suivante: 

AI = Biomasse (poids sec de matière organique) 
chlorophylle a 
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Dans les eaux non polluées, il se situe entre 50 et 100 pour 
les populations de plancton et de périphyton tandis que les eaux 
contenant de fortes quantités de détritus et donc riches en orga
nismes hétérotrophes ont habituellement un index autotrophe beau
coup plus élevé. Bombowna (1972) prétend dlail1eurs à ce sujet 
que la détermination de la chlorophylle doit être complétée par la 
détermination du carbone si l Ion veut caractériser le niveau dleu
trophisation et llactivité biologique de la rivière. 

Enfin, Miller et are (1974) ont établi une relation inté
ressante entre le niveau dleutrophisation de 49 lacs et la mesure 
du potentiel de fertilité de ces eaux. De plus, ils ont observé
que le phosphore limite habituellement la production des eaux oli
gotrophes alors que l lazote contrôle celle des eaux eutrophes. A 
partir des mesures du potentiel de fertilité obtenues, ils ont pré
cisé un indice de productivité (voir tableau ci-dessous) capable 
de caractériser leurs mesures. 

* 

productivité faible: 
(oligotrophe) 

0.00 - 0.10 mg d lalgues*/l* 

productivité modérée: 0.11 - 0.80 
(mesotrophe) 

productivité modérément élevée: 0.81 - 6.00 
(eutrophe) 

productivité élevée: >6 
(autotrophe) 

Il Il 

Il Il 

Il Il 

. Po;qS sec de la culture au bout de 21 jours de croissance dans 
l'échantillon dleau à analyser. 
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INTRODUCTION 

Les usages multiples des eaux courantes d'un bassin exercent constam
ment des pressions sur les différentes composantes de 1 1 écosystème aquati
que. La perception biologique de la qualité du milieu aquatique devient 
dès lors un aspect fondamental de la surveillance de la ressource; elle ne 
conduit cependant pas à 1 'é1aboration de stratéqies de restauration du mi
lieu. Seule la compréhension des processus physiques, chimiques et biologi
ques se déroulant dans 1 1 écosystème permet une surveillance adéquate et per
cutante de 1 1 "état" de la ressource-eau. 

Les interactions entre les différents constituants de l 1 écosystème sont 
complexes et diversifiées et contrôlent "l'état" de 1 1 écosystème; . elles 
ont été abondamment étudiées dans la littérature. Ces études ont conduit à 

1 'élaboration de normes de qualité devant idéalement servir de guide général 
pour maintenir le milieu à un niveau de qualité acceptable. Ces critères ne 
peuvent toutefois être généralisés à 1 'ensemb1e des processus interactifs 
dans 1 1 écosystème; ainsi, par exemple, ils ne peuvent tenir compte de 1lac
tion des sédiments sur le vivant aquatique ou de 1 'action des microorganismes 
sur leur environnement. Dans ces cas, il sera indispensable de comprendre les 
mécanismes d'action de ces composantes universellement présentes dans le mi
lieu aquatique. 

Les produits du "métabolisme d'utilisation" du bassin (agricole, ur
bain et industriel) constituent une voie d'impact considérable sur la quali
té du milieu; 1 1 approche abiotique (analyse chimique des rejets et du mi
lieu récepteur, étude des produits consommés dans le métabolisme, etc.) est 
nettement insatisfaisante puisqu ' e11e ne tient pas compte des mécanismes réac
tionnels de 1 1 ensemble des composantes de 1 lécosystème; la perception de 
1 1 impact des produits de métabolisme du bassin par 11 "essai bio1ogique" (bio
essai) et la compréhension du mécanisme d'action des stress sur le vivant con
duisent à 1 'é1aboration de stratégies dl intervention pertinentes, garantissant 
la sauvegarde de 1 1 intégrité des relations entre 1 1 homme et son milieu. 
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6.1 EVALUATION BIOLOGIQUE DE LA QUALITE DU MILIEU AQUATIQUE 

On reconnaît depuis longtemps l'importance de caractériser l'état de 
l'écosystème aquatique dans l'évolution de la qualité globale du secteur a
biotique; c'est dans cette optique que se situent l'élaboration de classes 
"saprobiennes", la mise au point d'indices de diversité ou encore l'étude 
de la sensibilité d'indicateurs de la qualité du milieu. Néanmoins, il est 
encore difficile de percevoir "l'état" d'un écosystème et plus difficile 
d'imaginer sa signification réelle en tant qu'intégrateur des stress multi
ples s'exerçant sur lui. En effet, les indices caractéristiques de l'état 
de l'écosystème sont associés à un secteur bien défini (par exemple, les 
organismes benthiques), à un niveau trophique quelconque ou encore à quel
ques individus d'une espèce connue; il reste ardu, par contré, de tenir 
compte de l'ensemble des facteurs internes (adaptation, adaptation symbio
tique, succession écolo~tque, reproduction, migration induite, etc.) et des 
facteurs externes naturels (régime thermique, régime physico-chimique, etc.) 
afin de les associer par leur rôle à l'état de l'écosystème et aux mécanis
mes de son évolution. 

On s'est surtout intéressé jusqu'ici à la composition du secteur abio
tique afin de définir des normes de qualité susceptibles de favoriser l'éta
blissement d'un écosystème sain. Bien qu'il soit plus facile de caractériser 
le secteur abiotique (paramètres physiques, chimiques et organiques), il n'en 
demeure pas moins qu'en milieu naturel, il est quasiment impossible dtélucider 
toutes les relations entre le vivant et son milieu support. Pourtant, l'iden
tification de certains paramètres physico-chimiques peuvent nous renseigner 
sur l'évolution de paramètres biologiques indiquant aussi le niveau de trans
fert d'énergie dans l'écosystème. Dans ce cas, la connaissance des mécanis
mes d'action des stress élémentaires est nécessaire si l'on veut éviter d'i
dentifier l'ensemble des indices biologiques caractéristiques de l'état de 
l'écosystème. 

Il y a donc confrontation dans l'évaluation de la qualité générale du 
milieu aquatique entre deux méthodologie; la première nous renseigne sur 
les structures des communautés tandis que la seconde nous renseigne sur la 
qualité du secteur abiotique. 
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6.1.1 Ecosystème aguatigue 

Les organismes vivants et leur environnement l sont interreliés 
et agissent les uns sur les autres. Toute partie de la nature qui 
comprend des organismes vivants et des substances non-vivantes inter
venant dans les échanges de matériel entre la partie vivante et la 
partie non-vivante est un système écologique ou un écosystème Z (Odum 
et Odum, 1960). 

L'écosystème est l 'unité fonctionnelle de base en écologie puis
qu'il inclut à la fois les êtres vivants et le milieu dans lequel ils 
vivent avec toutes les interactions réciproques entre le milieu et les 
organi smes. 

Un écosystème présente une certaine homogénéité aux points de vue 
topographique, climatique, botanique, zoologique, pédologique, hydrolo
gique et géochimique; les échanges de matière et d'énergie entre ses 
constituants se font avec une intensité caractéristique. Au point de 
vue thermodynamique, l 1 écosystème est un système stable dans le temps 
et ouvert; ses principaux constituants incidents sont l lénergie solai
re, les éléments minéraux, les qaz atmosphérique et l'eau; ses consti
tuants émergents sont la chaleur, l 1 oxygène, le gaz carbonique et divers 
autres gaz, les composés humiques et les substances biogènes emportées 
par l'eau, etc. (Dajoz, 1970). 

Au point de vue fonctionnel, un écosystème a deux composantes qui 
sont partiellement séparées dans 1 lespace et dans le temps: d'une part, 

2 

L'article 1, paragraphe 4 de la Loi de la qualité de 1 1 environnement 
définit 1 1 environnement dans les termes suivants: lil' eau , l'atmosphè
re et le sol ou toute combinaison de l lun ou l lautre ou, d'une manière 
générale, le milieu ambiant avec lequel les espèces vivantes entretien
nent des relations dynamiques". L.Q. 1972, c. 49. 
Le terme écosystème a été proposé pour la première fois par Tansley 
mais ce concept avait déjà été pressenti par Forbes avec sa notion de 
microcosme et par Friedericks qui créa le terme d'holocénose; le mot 
biosystème de Thienemann en est également un synonyme. Les écologis
tes soviétiques emploient le terme biogéocénose que l Ion peut consi
dérer également comme synonyme d'écosystème. (Dajoz, 1971). 
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une composante autotrophe (qui se nourrit de matière non organisée) 
dans laquelle la fixation de l'énergie lumineuse, l'emploi de subs
tances inorganiques simples et la construction de substances complexes 
prédominent et, d'autre part, une composante hétérotrophe (qui se nour
rit de matière organisée) dans laquelle l'utilisation, le réarrange
ment et la décomposition des matériaux complexes prédominent. Il con~ 

vient aussi ici d'identifier les quatre constituants qui forment l'éco
système (Fig. 6.1.1) tl) les substances abiotiques; composés organi
ques et inorganiques de base de l'environnement; (2) les producteurs; 

organismes autotrophes (surtout les plantes vertes) qui sont capables 
de fabriquer de la nourriture à partir des substances inorganiques sim
ples; (3) les consommateurs; organismes hétérotrophes (principalement 
les animaux) qui ingèrent les autres organismes ou la matière organique 
particu1aire; (4) 
et saprophytes); 

les d~composeurs (micro-consommateurs, saprophobes 
organismes hétérotrophes (principalement des bactéries 

et des fungi) qui décomposent les molécules complexes du protoplasme 
mort, absorbent quelques produits de la décomposition et remettent en 
circulation des substances simples utilisables par les producteurs 
(Odum et Odum, 1960). 

Dans certains écosystèmes, ces catégories ne sont pas toutes forcé
ment représentées. En particulier, les ~cosystèmes mineurs 1 sont dépour
vus d'organismes producteurs et ils dépendent donc plus ou moins des éco
systèmes voisins. 

La plupart des écosystèmes se sont formés au cours d'une longue 
évolution et ils sont la conséquence de longs processus d'adaptation en
tre les espèces et le milieu ambiant. Les écosystèmes sont dotés de mé
canismes d'autorégulation et, dans certaines limites, ils sont capables 
de résister aux modifications du milieu ambiant et aux brusques varia
tions de la densité des populations (Dajoz, 1970). 

--------------------
l 

Le terme "mineur" n'est pas utilisé ici au sens de l'étendue ou de 
la superficie, mais plutôt au sens du concept d'écosystème. 
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Ce modèle simplifié d'écosystème s'applique très bien aux lacs 
et au milieu terrestre; s'applique-t-il aux rivières? Avant de répon
dre à cette question, regardons sommairement ce qu1est une rivière au 
sens de Hynes (1970). 

Sommairement, une rivière se définit comme une eau courante tra
versant une région. Ce ruban d'eau courante peut être divisé en dif
férentes zones: l'eucrenon, l 'hypocrénon, le rhithron et le potamon. 
Ces quatre zones peuvent être précisées de la façon suivante (Hynes, 
1970) : 

a) 

b) 

c) 

2 

Eucrenon: région de la source; 

Hypocrenon: rêgion du ruisseau; 

Rhithron: reglOn s'étendant de la région du ruisseau à un 
point où la température mensuelle moyenne s'élève à 200C et oi) 
la concentration en oxygène est toujours élevée, l'écoulement 
rapide et turbulent; le lit du cours d'eau y est composé de rocs, 
de roches et de gravier, ayant occasionnellement des zones sablon
neuses et boueuses; la faune plus ou moins sténothermique1 froide 
(oligotherme) est surtout caractérisée par une faune d'eau couran
te et il y a peu ou pas de vrai plancton 2

; 

Sténotherme (sténo:étroit, therme:température): propriété qui vaut 
pour des organismes ne pouvant supporter de larges écarts de tempéra
ture, ce qui signifie qu1une petite différence de température peut 
souvent être fatale. Il est à noter que les organismes sténothermes 
peuvent être soit des organismes tolérant les basses températures (0-
ligothermes) ou des organismes t01érant les hautes températures (po
lythermes) (Ruttner, 1953) (Fig. 6.1.2). 

Plancton: organismes flottant dans des déplacements 
courants. Bien que certaines espèces du zooplancton 
mal) montrent des mouvements actifs de natation qui 
maintenir en position, le plancton dans son ensemble 
contre un courrant appréciable. 

dépendant des 
(plancton ani

les aident à se 
ne peut nager 
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d} Potamon: région où la température mensuelle moyenne s'élève au
del.à de 200 C et où il peut y avoir de temps en temps un déficit 
d'oxygène; l'écoulement y est plus lent et tend à devenir lami
naire; le lit de la rivière se compose principalement de boues 
et de sables: sa faune, eurytherme 1 ou sténotherme chaude (poly
therme), est composée presqu'entièrement de types qui atteignent 
leur développement maximum en eau calme; souvent le plancton est 
abondant 2

• 

Une caractéristique propre aux eaux courantes est que la matière 
produite dans une section est transportée dans une autre section. On 
peut dire que dans une rivière, pour une section donnée, la matière 
trouvée est presqu'exclusivement allochtone et que le potamon est le 
réservoir final où tout est canalisé. 

Productivité et discontinuité 

La productivité d'une rivière est croissante de sa source à son 
embouchure. En effet, la source se trouvant généralement en montagne 
ou sur des plateaux rocheux, elle donne naissance à une eau peu miné
ralisée sans grande capacité tampon; à mesure que les organismes s'y 
développent, ils sont souvent transportés vers le potamon. Par contre, 
le potamon présente une eau riche en minéraux et en matières nutritives 
possédant généralement une grande capacité tampon; elle offre un milieu 
favorable à une productivité élevées. 
1 

3 

Eurytherme (eury: qrand et therme: température); propriété qui vaut 
pour des organismes pouvant supporter de grands écarts de température, 
ce qui signifie qu'une petite dtfférence de température affecte très 
peu l'organisme (Fig. 6.1.2) (Ruttner, 1953). 
Sans entrer dans la signification écologique des organismes "sténo" 
ou "eury", on peut considérer que l'évolution d'une tolérance étroi
te est une forme de spécialisation qui résulte d'une plus grande ef
ficacité au dépend d'une adaptabilité. Les organismes "sténo" de
viennent souvent très abondants si les conditions sont stables et favo
rabl es. 
Cette forte productivité se manifeste non seulement sur le plan bio
logique mais aussi sur le plan économique par l'activité industriel
le dans ces régions. 
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Ainsi, la rivière forme un "gradient environnemental" où les 
espèces seront distribuées sur sa longueur, chacune ayant une zone 
de préférence, ce qui permet d'énoncer que: 

chaque espèce est distribuée spécifiquement, selon sa génétique, 
sa physiologie, ses caractéristiques de cycle de vie et sa façon 
d'être en relation avec l 1 environnement physique et avec les au
tres espèces; ainsi, il nly a pas deux espèces semblables dans 
leur distribution; 

les centres dispersés des populations le long d'un cours d'eau 
impliquent que la plupart des communautés se chevauchent le long 
des "gradients environnementaux" plutôt que de former des zones 
distinctes vraiment séparées; une discontinuité environnementale 
et une perturbation provoquée 'par 1 1 homme peuvent entralner des 
discontinuités entre les communautés. 

De ce fait, en rivière, quand on veut caractériser la qualité du 
milieu aquatique par des indices biotiques, on doit d'abord examiner 
lés"~ariations de la structure des populations en fonction des grandes 
zonalités longitudinales. 

6.1. 2 Caractérisation biologique de la qualité du milieu 

"Contrastant avec les indicateurs économiques hautement dévelop
pés et 1 1 intérêt porté depuis les dix dernières années aux indicateurs 
sociaux, les indicateurs de 1 1 environnement sont d'un développement as
sez récent" (EPA, 1972); quant au problème des effets des polluants 
sur les organismes aquatiques, il reste encore à résoudre en grande 
partie. 

Les stratégies visant à maintenir 
aquatique ont été élaborées uniquement 
de nombreuses catastrophes biologiques 

la qualité de l 1 environnement 
après que se soient manifestées 

(Goldizen et Davis, 1970). 
Si un contrôle réaliste de l 1 environnement doit se réaliser, ce sera 



SOl -

le résultat direct du développement de systèmes dlalarme qui nous 
permettra de prédire les conditions qui favorisent un bris dans les 
relations écologiques et de prévenir ainsi des catastrophes biologi
ques (Cairns, 1970). 

La nécessité de développer des indices de qualité pour llenvi
ronnement est soulignée dans des rapports tels que: 1I0ak Ridge Air 
Qua1ity Index ll , (Thomas et al., 1971) et IIEnvironmental Indicator 
for Pesticides ll (Strickland et Blue, 1972).1 

L'indice de diversit~ comme index de qualit~ 

Le rôle du biologiste dans 1 1 interprétation de l 1 effet des effluents 
dans les eaux courantes et de la formulation des pratiques dlaménaqement 
appropriées a été sévèrement compromis par des techniques dléchantillon
nage et de mesures inadéquates et un manque de données fondamentales en 
ce qui concerne les bio-systèmes des cours dleau (Cummins, 1969). Tra
ditionnellement, la condition générale dlun cours dleau a été déterminée 
par 1 lanalyse chimique directe de lleau; il slensuit que la condition 
générale du cours dleau nlest connue qulau seul moment de lléchantillonnage. 
Depuis peu, la:lîttérature écologique le montre bien, nombre de chercheurs 
portent leurs études sur l lindice de diversité des espèces pour analyser 
et comparer mathématiquement les changements dans une communauté aquatique 
dus aux stress slexerçant sur le milieu (Wilhm et Dorris, 1966; Pielou, 
1966a; Bechtel et Copeland, 1970; Cairns et Dickson, 1971). Tel que 
défini par Odum (1971), 1 lindice de diversité des espèces est le rap-

Dlautres travaux sur les indicateurs associées aux problèmes éco
logiques spéciaux se retrouvent dans une série de rapports tels que: 
IINational Environmental Indices; Air Quality and Outdoor Recreations ll 
(The Mitre Corporation, 1971), IIDevelopment of Continuing Program to 
Provide Indicators and Indices of Wild 1ife and Natural Environment ll 
(Smithsonian Institution 1972) et IILand Use Indicator of Environmen
tal Qualityll préparé par 1 léquipe de IIEarth Satellite Corporation ll . 
Notons de plus que la IINational Wild Life Federation ll publie annuel
lement un Il Environmental Quality Index ll dont la présentation est à 
la fois imagée et numérique. Une revision utile sur les indicateurs 
de la qualité de l 1 environnement fut entreprise lors dlune rencontre 
de l 1 IIAmerican Association for the Advancement of Science ll tenue à 
Philadelphie du 26 au 31 décembre 1971 (Thomas, 1972). 
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port entre le nombre d'espèces et leur "importance" (biomasse, nom
bre, productivité, etc.). 

Plusieurs indices de diversités ont été proposés (Fisher,et al. 

1943; Preston, 1948; Simpson, 1949; Margalef, 1951; Good,1953; 
Brillouin, 1960; Chutter, 1972). Parmi les différents indices propo
sés, le plus prometteur semble être celui qui est dérivé de la théorie 
de l'information (Mathis, 1968; Margalef, 1969). Les mesures de la 
diversité basées sur la théorie de l'information font état de l'incer
titude qui existe quant à l'appartenance possible aux différentes espè
ces d'individus choisis au hazard dans une population. Plus grand est 
le nombre d'espèces présentes ou plus les individus sont distribués éga
lement entre les espèces, plus grande est l'incertitude dans la sélection 
et plus grande est la diversité. De plus, ces indices satisfont trois 
conditions idéales: ils sont sans dimensions, s'avèrent indépendants 
de la grandeur de l'échantillonnage et caractérisent l'importance rela
tive de chaque espèce dans l'échantillon (Wi1hm et Dorris, 1966). 

Pour l'estimation de la diversité totale de la communauté, l'index 
le plus utilisé est celui de Shannon et Weaver (1963): 

n 
H = - L: 

i :: 1 

P. lOQ2 P. , - , (6.1.1) 

où P. est le nombre d'individus de la nième espèce divisé par le , 
nombre total d'individus. L'emploi de cette formule est recommandé 
quand la communauté totale est trop grande pour être comptée et qu'el
le doit être estimée par échantillonnage. Pielou (1966b) et Wilhm 
(1970) rapportent que l'indice de diversité moyenne (H) pour un 
ruisseau dont la condition générale est bonne varie entre 3 et 4 tan
dis que, pour un cours d'eau polluA, il est souvent inférieur à 1. La 

diversité calculée par cette méthode suit approximativement une dis
tribution normale; ainsi, les inférences statistiques sont donc jus

tifiées. 
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Géréralement, les systèmes aquatiques exposés aux stress environ
nementaux (pollution) ont beaucoup moins d'espèces et moins de diver
sité que les communautés naturelles (Mathis, 1968; Odum, 1971; Odum, 
1967). Plusieurs chercheurs ont utilisé l 'indice de diversité des es
pèces pour montrer dans un ruisseau, les: altérations biologiques dues 
à ses effluents. Harrel (1966) trouva une réduction dans la diversi
té des espèces des macroinvertébrés benthiques dans un cours d'eau un 
peu après l 1 entrée d'un effluent pollué. Dans 110klahoma, Wilhm et Dor
ris (1966)~ ainsi que Màthis et Dorris (1968) trouvèrent une situa
tion similaire dans un ruisseau recevant des déchets domestiques et in
dustriels et des égoutements d'un champ de pétrole. Chez les poissons, 
peu d'études ont été réalisées sur le comportement de l 'indice de diver
sité (Bechtel et Copeland, 1970). 

La méthode mise au point par Verneaux et Tuffery (1967), est 
simple et non spécifique à un type donné de pollution ou à une catégorie 
de cours d'eau; "elle présente en outre une sensibilité et une précision 
suffisantes pour être standardisée et permettre l 'exploitation codifiée 
des résultats. Elle consiste à apprécier conventionnellement la qualité 
biologique normale d'une eau, en tenant compte seulement des macro-inver
tébrés au moyen d'un indice biotique dont la valeur s'échelonne de 0 à 10. 

Cet indice biotique dépend, d'une part, des formes rencontrées ap
pelées unités systématiques et, d'autre part, du groupe zoologique domi
nant ou groupe faunistique de référence de la biocénose. Par exemple, 
si les prélèvements donnent une majorité de larves de plécoptères ou de 
trichoptères à fourreaux, la qualité de l'eau sera meilleure que s'ils 
ramènent des mollusques ou des vers de la famille des tubicidés. Ce 
groupe faunistique de référence est lui-même représenté par une ou plu
sieurs unités systématiques à côté d'autres unités. En principe, l'uni
té systématique devrait être l'espèce, seule unité écologique valable. 
Toutefois, la détermination rigoureuse de 1 'espèce est souvent diffici
le et longue; l 'unité retenue sera alors le plus souvent le genre, par
fois même un groupe plus large suivant les cas; d'une manière générale, 
elle est arrêtée à la limite d'une détermination simple. 
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Dans le tableau de détermination des indices biotiques (tableau 
6.1.1) la composition des groupes faunistiques formant l'échelle est 
établie en fonction de la sensibilité décroissante à la pollution gé
nérale du milieu, les plus sensibles étant placés le plus haut. Puis, 
on détermine le nombre total d'unités systématiques présentes, sans 
tenir compte du nombre d'individus, celui-ci pouvant varier en dehors 
de toute pollution sous l'action de nombreux facteurs (notamment la 
saison ou la nature des supports). 

Pour un cours d'eau donné, cette opération est effectuée dans cha
cun des deux faciès qu'il peut présenter, le faciès lotique (eaux cou
rantes) et le faciès lentique (eaux calmes). 

A partir des groupes faunistiques de référence et du nombre d'u
nités systématiques rencontrées, le tableau permet de déterminer rapi
dement l'indice biotique (Fig. 6.1.3). 

Considérons, par exemple, un prélèvement dans lequel on a dénom
bré 17 unités systématiques dont quatre appartiennent au groupe faunis
tique des trichoptères à fourreaux, les plécoptères étant absents. Le 
groupe faunistique de référence de la biocénose est donc celui des tri
choptères à fourreaux (colonnes 1,2) et la colonne 3 donne, pour plus 
de 16 unités systématiques présentes, un indice biotique de 9. 

Il est facile de mesurer l'étendue d'une pollution sur un cours 
d'eau (figure 6.1.3). Prenons un cas: en A, en amont de l'effluent, 
les indices biotiques sont de 9,5 en faciès lotique et de 9 en faciès 
lentique. Au point B, à quelques centaines de mètres en aval, ils ont 
baissé respectivement à 4 et à 2. Puis à mesure que l'on s'éloigne des 
points pollués, la valeur des indices biotiques augmente; cette recons
titution est achevée au point C, soit dans notre exemple, à un peu plus 
de 5 km. La pollution a donc fait sentir ses effets sur cette distance. 
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TABLEAU 6.1.1: Standard de détermination des indices biotiques 

1 II III 
Groupes Nombre total des unités systé-

Faunistiques 

de 
o à l 

1 Plecoptères ou 1 + d'une US* 

Ecdyonaridae 2 1 seule us 
1 

2 Trichiptères 1 1 + d'une us 
à Fourreaux 2 1 seule us 
Ancylidae 1 t de 2 US 

3 Epheméroptères 
sauf Ecdyonari- 2 2 ou - de 
dae 2 US 

, 
Aphelochenus 
Odonates ou Toutes les 

4 Gammoridae ou 0 us 
Mollusques 
(sauf Sphae- ci-dessus 
ridae) absentes 

Asell us ou 
Hirudinae ou Toutes les 

5 Sphaeridae ou 0 
Hemitères (sauf ci-dessus 
Aphelocherus) absentes 

Tubificidae ou 
6 Chironomidae des 0 Toutes les 

Groupes Thumni- us 
plumosus 

. Toutes 1 es i 

us 
7 Festahnae 0 

ci -dessus 
absentes 

* US Unité systématique choisie 
(D'après Verneaux et Tuffery, 1967) 

-

5 

-

5 

-

3 

3 

2 

l 

0 

matiques orésentes 

de de de de 
2 à 5 6 à 10 11 à 15 16 et + 

Indices biotiques 

7 8 9 10 

6 7 8 9 

6 7 8 9 

5 6 7 8 

5 6 7 8 

4 5 6 7 

4 5 6 7 

3 4 5 -

2 3 - -

1 1 - -
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Figure 6.1.2. Comparaison de la limite de tolérance relative pour les 
organismes sténothermes et eurythermes . 
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Figure 6.1.:3. Exemple d'application de la méthode des indices biotiques sur 
un parcours de rivière pOlluée por un effluent; graphique des 
indices biotiques ( D'après Verneaux et Tuffery • 1967 ). 
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On remarquera qu'à partir du point dont la valeur est la plus 
basse, plus les angles ac et ai du graphique des indices biotiques 
sont grands, plus vite la rivière retrouve sont aspect normal, à con
dition bien entendu que son débit soit constant tout au long de la 
zone polluée. 

Afin de limiter autant que possible une interprétation subjective 
de la valeur des indices et de ne pas attribuer à des interventions 
extérieures des phénomènes dus à des conditions naturelles défectueu
ses, la valeur des indices en chaque point est confrontée avec les 
composantes de l'environnement. 

Ces méthodes "biolotiques" utilisées pour évaluer l 'état de qua
lité des cours d'eau semblent prometteuses;. à ce sujet, Hynes (1965) 
écrivait ceci: 

"Je crois que l'étude de la faune et de la flore est un outil 
rapide et utile dans l 1 étude de la pollution. Il peut être un 
outil très délicat mais, comme tous les instruments, il doit ê
tre utilisé avec prudence, intelligence et habilité ... Cependant, 
les macroinvertébrés montrent des réactions très nettes à la pol
lution organique ... ; ainsi, il y a une chance raisonnable qui ils 
puissent servir pour la détection des pollutions de toutes sor
tes ... Mon opinion est que l 'étude des macroinvertébrés est un 
outil utile pour la détection de pollutions très faibles; elle 
nous permet de localiser les points de dangers et de suivre de 
très près leur recouvrement; cette méthode possède une sensi
bilité à un niveau tel que les autres méthodes d'étude cessent 
d'être utiles". 

6.2 ACTION DES SEDIMENTS SUR L'ECOSYSTEME 

6.2.1 Phase sédimentaire des eaux d'un bassin 

Les sédiments en suspension transportés dans les rivières renfer
ment une gamme très étendue de substances organiques et inorganiques et 
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ont des dimensions particulaires échelonnées entre 0.1 y et plusieurs 
centaines de mm. Ces particules sont maintenues en suspension par la 
vitesse de l 'écoulement de lleau dans la rivière. Leur concentration, 
variant avec la profondeur selon le régime hydraulique de l'écoulement, 
change de l 1 amont vers l'aval avec les modifications morphologiques du 
lit de la rivière; elle dépend aussi de la géomorphologie du bassin, 
du type de sol, du couvert végétal, des activités territoriales, etc ... 

Le lit de la rivière, influençant le régime hydraulique de l'é
coulement, est à son tour conditionné par la sédimentation de la char
ge en suspension et par son "érodibilité" sensible aux variations 
de débit. En général, il y a formation de plusieurs types de lit de 
l lamont vers 1 'aval; leur structure est modifiée selon la saison et 
lors d'accidents climatiques ou morphologiques sur le bassin. 

En régime hydraulique stationnaire, le mode et la vitesse de sé
dimentation sont contrôlés par la densité et par la taille des parti
cules. Les particules fines et celles dont la densité se rapproche de 
celle de l leau peuvent être transportées sur de longues distances; le 
changement des conditions physico-chimiques du milieu et son évolution 
biologique sont alors les facteurs importants du contrôle de leur sédi
mentation. Les particules à densité et à taille élevées ont une demi
vie beaucoup plus courte et forment sur le lit de la rivière des zones 
plus ou moins homogènes dont la composition et l 1 importance varient avec 
la morphologie de la rivière (Leopold et al.~ 1968). En général, sur 
de grands bassins, l 1 effet combiné des deux types de comportement se 
traduit par l 'évolution continue de la nature du lit de la rivière et 
de la concentration des sédiments qu'elle transporte loin en aval; la 
pente, facteur majeur de régulation de la vitesse de l'écoulement, con
trôle la structure du lit (tableau 6.2.1). 

La concentration et la nature des sédiments en suspension dépend 

donc de la topographie du bassin et de sa géologie, de la nature des 
sols drainés, du type de couvert végétal et de sa productivité, des 
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TABLEAU 6.2. l Dimension des particules formant le lit de la rivière, 
de l 1 amont vers l'aval sur le bassin du fleuve Mississipi 

DISTANCE DE DEBIT PENTE DIAMETRE 
LA SOURCE D50 

mil l es .3/ pl sec % mm. 

15 260 .035 270 

23 600 .021 210 

36 - .0086 90 

75 26000 .0015 80 

1300 110000 .000012 0.29-0.15 

2400 436000 .000010 -
3070 2070000 .000076 .40 

3500 - .16 

(D'après Leopold et al., 1968). 
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conditions climatologiques, du type d'activités humaines sur le bassin 
et de leur intensité, des travaux d'arnachement sur le bassin, de l'a
ménagement des berges, etc ... La concentration des sédiments en sus
pension varie grandement dans le temps et dans l'espace; elle varie 
entre 3 et 45 ppm sur certains tronçons de la rivière Yamaska sur des 
distances inférieures à 30 km (Dubé, 1971) et on a mesuré des concen
trations de 1 à 100 ppm dans la rivière Delaware à Trenton au New Jersey 
(Cairns, 1968). 

Il nlest pas possible de définir clairement la phase particulaire 
en milieu naturel. Il existe une zone ~rise entre la matière macromo
léculaire dissoute et la phase collo'dale et entre la phase des sédi
ments en suspension et la phase collo'dale. Pour les sédiments en sus
pension, nous pouvons définir leurs limites au moyen de l 1 effet combiné 
des dimensions particulaires, de leur densité et de leurs réactions in
terfaciales avec l'eau. Dans ce contexte, les particules qui ont un 
diamètre compris entre O.l~ et 0.45~ et qui sédimentent dans 1 leau dis
tillée sous 1 1 effet de la gravité seront considérées comme des sédiments 
en suspension. 

Il est important de noter qu'il y a équilibre en milieu naturel 
entre la phase macromoléculaire, la phase collo'dale et la phase sédi
mentaire; cet équilibre peut être déplacé par la modification des ca
ractéristiques chimiques (force ionique, pH, etc.), physiques (tem
pérature, turbulence, etc.) et biologiques (biodégradation, aggluti
nation induite, etc.). 

6.2.2 Rôle écologique des sédiments 

Bien que le comportement des sédiments ait rarement été intégré 
à la problématique globale de 1 1 écosystème aquatique, on reconnait de
puis longtemps le rôle important qu'il joue dans la dynamique des re
lations entre la vie aquatique et le milieu qui la supporte. L'hété
rogénéité des fonds, tant au point de vue morphologique qulau point 
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de vue de leur composition, entraine des conditions locales de courant, 
de gaz dissous, de lumière, de matières nutritives et toxiques parti
culaires ainsi que des éléments majeurs ou traces essentiels aux méta
bolismes des êtres vivants. Cette structure en mosa'que des fonds for
me à l 'échelle locale et régionale une architecture complexe de rela
tions avec l leau et ses composantes physico-chimiques et hydrodynamiques 
ainsi qulavec les organismes sédentaires ou de passage. La structure 
des fonds évolue de plus en fonction des épisodes hydrologiques saison
niers ou annuels et est modifiée dans le temps et dans l lespace par les 
processus d'érosion et de sédimentation ainsi que par les différents ty
pes d'activités biologiques des communautés benthiques. 

Ces nombreux mécanismes relationnels sont les facteurs dominants 
qui contrôlent la diversité des habitats favorisant ainsi, en milieu 
naturel, la diversité biologique. 

Oomportement benthique 

Le lit du cours d'eau majeur est non seulement diversifié dans sa 
structure mais il l lest aussi dans son comportement saisonnier et dans 
son évolution chronologique. Assujettis aux régimes thermique et hy
drologique ainsi qulaux contraintes que lui impose l 1 homme par les uti
lisations multiples du cours d'eau, les habitats benthiques se modifient 
parfois de façon irréversible, entrainant localement ou réqionalement 
des transformations considérables dans l 'organisation de l 1 écosystème. 

Sédiments comme substrat biologique 

Les argiles, sables, graviers et roches constituant le lit du 
cours d'eau offrent, selon leur proportion et leur disposition, diffé
rents types d'habitats. La dimension des particules ainsi que leur 
morphologie amènent des conditions de compacité, de porosité et de co
hésion qui seront déterminantes pour de nombreuses espèces benthiques 
dont les modes de contact ou d'attache avec le substrat sont très spé-
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cialisés. Selon leur composition minéralogique, les sédiments offrent 
des surfaces plus ou moins actives permettant, en fonction de leur com
pacité, la croissance d'une microflore qui se diversifie et modifie"sa 
structure communautaire selon le type de matière nutritive disponible. 
A titre d'exemple, la figure 6.2.1 présente le schéma évolutif de rési
dus végétaux: les matières humiques et les produits intermédiaires de 
la biodégradation. Ces substances s'associent à des particules solides 
ou, par solubilisation, entrent dans la phase aqueuse. Ils interagis
sent avec l'écosystème aquatique en fournissant des substances métobo
liquement actives et en modifiant les équilibres chimiques par l'inter
médiaire d'un pouvoir de complexation accru. 

L'activité microbiologique dans les sédiments modifie leur compo
sition physico-chimique (pH, potentiel redox, composition des eaux 
interstitielles, etc ... ); à partir de la matière organique, elle con
tribue à la formation de matière organique particulaire tel que sché
matisé sur la figure 6.2.2. La minéralisation de la matière organique 
constitue un apport important aux processus photosynthétiques du milieu. 

Productivité benthique (aspects autotrophes) 

La colonisation du lit des cours d'eau par des organismes autotro
phes a un effet considérable sur l'évolution du substrat; en plus de 
soutenir des écosystèmes particuliers rattachés aux plantes elles-mêmes, 
leur abondance ralentit l'écoulement favorisant ainsi la sédimentation 
de particules plus fines ou plus légères. 

La productivité des plantes vasculaires aquatiques dépend de la 
lumière disponible, du type d'eau et de sa teneur en matière nutritive. 
A ce sujet, on rencontre généralement trois zones, comme le montre le 
schéma ci-dessous (Verduin, 1970): 
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RESI DUS VËGËTAUX 

TRANSFORMATION PAR LES MICROORGANIOUES 

COMPOSËS AMINES 

SUBSTANCES HUMIQUES 

Fig. 6.2.1. Ëvolution des résidus végétaux (d'après Black, 1970 ). 

LIGNINE 
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. Fig. 6.2.2. Production de matière organique particulaire( d'après Sorokin,· 
1964 ). 
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Ces plantes vasculaires sont d'une importance fondamentale pour 
tous les petits animaux aquatiques en leur offrant support, abri, 
nourriture et oxygène (Dansereau, 1945; Hynes, 1970). A leur mort, 
tous ces organismes contribuent au stock de détritus organiques né
cessaires à la survie des insectes et des poissons. Toutefois, à l'in
térieur de l'écosystème, la surrabondance des plantes change progressi
vement la qualité de l 'habitat à la fois pour elles-mêmes et pour les 
autres organismes aquatiques. Elle modifie le parcours métabolique 
de l'oxygène, augmente de façon démesurée la présence d'organismes qui 
s'en nourissent directement et qui survivent dans des conditions de 
basse tension d'oxygène et enfin diminue la vitesse de l'écoulement. 
Les structures des communautés benthiques, la morphologie des fonds et 
leur texture (compacité, composition, sensibilité à de faibles modi
fications de débit etc ... ) sont donc liés les unes aux autres. 

Dans les cours d'eau où les masses d'eau transportées sont consi
dérables, les concentrations en 02' en CO2 et en éléments nutritifs 
sont suffisantes pour qu'une grande partie de l'énergie solaire soit 
utilisée par les systèmes biologiques. Dans les régions où les fluc
tuations thermiques sont faibles et où les zones phatiques (2m, 4m, 6m) 
sont considérables, les plantes vasculaires s'implantent partout où el
les peuvent trouver un substrat adéquat. Etant donné l'étendue des 
structures en mosa1que, les communautés benthiques (autotrophes et hé

térotrophes) atteignent chacune des dimensions considérables. La 
productivité aura alors tendance à augmenter jusqu'à ce que le milieu 
parvienne à une maturité. 
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A la lumière de ces quelques relations, on imagine facilement que 
l 'hétérogénéité locale favorise le développement de plusieurs espèces 
benthiques; elle permet aux organismes plus gros et moins spécialisés 
d'y trouver en abondance une nourriture diversifiée minimisant ainsi 
les compétions intra et inter-groupes. 

'oies d'interaction dans le milieu 

Le schéma apparaissant sur la figure 6.2.3 représente les voies 
d'interactions majeures entre les différentes composantes de l'écosys
tème aquatique. L'analyse de l'influence de chacun des paramètres sur 
le comportement de l'écosystème dépasse largement le cadre de cette 
analyse; toutefois, nous allons tenter de faire ressortir l'importance 
des facteurs dominants qui agissent sur les structures communautaires et 
dont on doit tenir compte dans l'évaluation de la salubrité des fonds. 

Pour maintenir leur activité métabolique, les communautés benthi
ques consomment de l'oxygène gazeux ou minéralisé; la disponibilité 
en oxygène devient, dans des habitats diversifiés, un facteur essentiel. 
De même, pour les plantes aquatiques attachées, la disponibilité en 
oxygène et en éléments nutritifs (C,N,P) en condition de lumière sa
tisfaisante est un facteur de contrôle de leur productivité. 

Le courant et les turbulences locales amènent à proximité des in
terfaces biologiques les gaz dissous et les substances nutritives et 
transportent au loin les substances issues du métabolisme des êtres vi
vants; en conséquence, utilisé comme médiateur énergétique, le mouve
ment des masses d'eau constitue un élément essentiel de régulation de 
la dynamique des communautés benthiques et joue un rôle déterminant 
sur l'ensemble de l'écosystème. 

La température du milieu, régissant le métabolisme de l'ensemble 
de l'écosystème et agissant sur le comportement chimique et physique 
du milieu (dissolution, équilibre, mobilité, viscosité, adsorption, 
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Figure 6.2. 3 . Schéma des relations importantes dons l'écosystème aquatique. 
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etc ... ), est aussi un facteur appréciable dans le mécanisme de régu
lation du comportement benthique. La stabilité du régime thermique 
des grands cours d'eau, duquel dépend la survie de plusieurs espèces, 
facilite l'effort d'intégration des facteurs importants qui agissent 
sur le milieu. Toutefois, à proximité de petits tributaires qui ont 
en général un comportement thermique où les fluctuations sont plus 
rapides et où les gradients de réchauffement et de refroidissement 
sont plus prononcés, on voit apparaître des zones benthiques particu
lières. 

L'odeur, la couleur, la texture des sédiments, la disponibilité 
en substances nutritives et l'activité biologique des substances toxi
ques qu'on y retrouve sont des conditions du milieu résultant de l'ac
tivité dans l'écosystème. A leur tour, les caractéristiques de l 'ha
bitat s,'t:avèrent déterminantes dans l' él aboration de l a structure des 
communautés benthiques. 

Les fluctuations de débit, en modifiant le substrat biologique 
et en entrainant des variations importantes dans la qualité des eaux 
et du transport solide, constituent un autre facteur important qui 
agit sur le système benthique; en conséquence, elles influencent 
l'écosystème en général. 

6.2.3 Effets des sédiments en suspension sur l'écosystème aquatique 

L'effet des sédiments en suspension sur l'écosystème aquatique 
se manifeste surtout par des mécanismes d'action physique agissant 
indirectement sur le potentiel physiologique des individus ou sur la 
productivité des communautés. Cairns (1968) a identifié 5 modes 
d'action écologique des sédiments en suspension: 

(i) action mécanique ou abrasive; 
(ii) opacitication (réduction de la pénétration de la 

lumière) ; 
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(iii) formation d'un voile sédimentaire sur le lit de la 
rivière; 

(iv) augmentation de la surface disponible aux microorga
nismes et aux réactions interfaciales; 

(v) mofidication du régime thermique. 

L'action m~canique: obstruction ou abrasion 

Les effets mécaniques des sédiments en suspension sur les organis
mes aquatiques, tels que l'obstruction des voies respiratoires ou du 
tractus digestif, l 'abrasion des branchies, de la muqueuse digestive 
ou d'autres tissus (Hynes, 1970; Cairns, 1968), diffèrent d'un mi
lieu à un autre, d'une espèce à une autre et, dans une même espèce, 
d'un individu à un autre. La température du milieu, la concentration 
en O2 dissous, ainsi que l 'état pathologique et physiologique de l'or
ganisme considéré sont tous des facteurs qui, agissant sur la respi
ration et la nutrition de l 'animal, conditionnent les interactions 
"solides en suspension-métabolisme". 

Chez les poissons, le mouvement operculaire et branchial partici
pe au processus d'irrigation sanguine de l lorgane respiratoire et ré
gularise le volume de contact et le taux d'absorption de 1 1 oxygène; 
la diminution du degré de liberté des opercules par obstruction méca
nique entraîne une augmentation du travail cardiaque et diminue, chez 
les organismes aquatiques supérieurs, leurs secours en énergie. En gé
néral, 1 'irritation des muqueuses digestives et respiratoires provoquent 
des sécrétions de mucus surabondantes qui se détachent, après agglutina
tion, de ces tissus hautement métaboliques; les parties dénudées de 
tissu deviennent perméables aux substances toxiques (organiques et 
inorganiques) ainsi qu1aux nombreux microorganismes pathogènes. L'or
ganisme affaibli par la synthèse du mucus et ses lésions tissulaires 
est plus sensible à l 'effet des toxiques et des microorganismes; cette 
rétroaction positive entraîne souvent la mort de l lanimal. L'interfé
rence mécanique des sédiments avec les nombreux processus d'ingurgita
tion alimentaire propre à chaque espèce favorise par ailleurs la proli
fération des espèces mieux adaptées. 
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L'opacification 

La turbidité des eaux diminue considérablement la pénétration 
de la lumière; l'opacification d'un milieu affecte la croissance et 
la reproduction des organismes photosynthétiques diminuant ainsi la 
productivité à tous les niveaux biologiques. Si la hausse de turbi
dité du milieu se maintient pendant la période de floraison ou d'é
mergence ou encore pendant une période suffisamment longue, on assis
te â un déplacement de l'équilibre écologique vers un système où les 
structures communautaires sont moins diversifiées; dans certains cas, 
la prolifération d'espèces occasionne un appauvrissement substantiel 
de leur puits de nourriture, affaiblissant l'espèce et entraînant des 
conditions de vie misérable. La réinstallation de conditions plus 
propices n'entraînera pas nécessairement un retour rapide à l'équili
bre qui prévalait antérieurement; en effet, des plantes vasculaires 
physiologiquement adaptées auront eu le loisir de proliférer à outran
ce et certaines espèces se seront installées définitivement dans le 
milieu tandis que d'autres n'auront pu prendre racine dans les zones 
de sédimentation intense. 

Voile s~dimentaire 

La sédimentation intense en eaux courantes, consécutive à la mi
se en suspension de substances minérales et organiques lors d'un épiso
de climatologique ou pendant des travaux d'aménagement du lit de la 
rivière, a une incidence importante sur la faune et la flore benthique. 
La sédimentation anormale augmente considérablement le taux de migra
tion passive des invertébrés; elle transforme la morphologie des habi
tats, diminue la disponibilité en nourriture, transforme l'équilibre 
gazeux régulateur de l'activité biologique dans la couche superficielle 
des sédiments. En période de fraye, elle inhibe l'apport en O2 dissous 
indispensable à la vie des embryons et entraînera ainsi leur mortalité 
précoce mettant ainsi en péril la survie des espèces affectées. 
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L'augmentation de la surface disponible 

La présence de concentrations élevées de sédiments en suspension 
favorise la formation de "flocons" dont le spectre dimensionnel est 
fonction de la dimension élémentaire des particules. Il ne fait aucun 
doute que l 1 adsorption de matière organique sur les surfaces des par
ticules provoque la formation de tels flocons augmentant ainsi les sur
faces particulaires; cet enrichissement en substrats organiques et en 
dimensions particulaires accélère la prolifération microbienne et aug
mente la consommation en O2 dissous dans le milieu (Murray, 1973). 

L'effet thermique 

En général, les effets thermiques se font sentir à des concentra
tions élevées de sédiments en suspension. Dans des rivières profondes 
où 1 lécoulement est lent ou dans des élargissements de cours dleau où 

le rapport surface 
volume augmente, 1 labsorption de llénergie solaire à cour-

te distance de la surface provoque un gradient thermique important et 
susceptible de modifier l léqui1ibre chimique et biochimique du cours 
dleau. La cinétique de croissance des microorganismes autotrophes et 
hétérotrophes (Rose, 1967), les réactions enzymatiques, la dissolution 
des gaz (0 2, CO2), l ladsorption chimique et physique des substances 
organiques et inorganiques sur les sédiments, 1 laugmentation de la so
lubilité des sels minéraux (Angino et OIBrien, 1968) sont autant de 
facteurs interagissant à l 1 intérieur de l 1 écosystème qui sont modifiés 
par les fluctuations diurnes de la température du milieu. Lors des 
journées particulièrement ensoleillées, (600 ca10ries/cm2) et quand 
les températures minima et maxima diffèrent de 150C, les fluctuations 
diurnes du régime thermique peuvent avoir de graves répercussions sur 
1 1 écosystème aquatique. 
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6.3 ACTION DES MICRO-ORGANISMES SUR LEUR ENVIRONNEMENT* 

Les micro-organismes sont omniprésents dans la biosphère. En effet, 
des souches actives ont été retrouvées dans des conditions environnementa
l es extrêmes de: 

température: dans les "prairies" antarctiques (Corythion dubium), à 

la surface de la neige (différentes algues microscopiques), dans les 
sources chaudes à des températures aussi élevées que 750 C (Synechococ
cus)sp.); 

pression osmotique: dans des milieux sans minéraux ou dans des eaux 
saumâtres (Dunanie11a); 

humidité: dans les sols arides ou dans des sols assujettis à de lon
gues périodes de sécheresse (Bacillus et Streptomyces ~; 

pression: dans les qrandes profondeurs océaniques, supportant des pres
sions de l'ordre de 1,400 atmosphères (bactéries barophiles); 

~: dans des solutions acides à des pH inférieurs à l (Acentium vela
tum) ou dans des solutions alcalines à des pH de l'ordre de 13 (Plec
tonema nostocurum); 

conditions d'oxydation: dans des milieux aérobiques ou complètement 
anaérobi ques. 

On peut classifier les microorganismes sous deux grands types selon la 
manière avec laquelle ils obtiennent leur énergie: les autotrophes et les 
hétérotrophes. Les microorganismes autotrophes utilisent dans leur métabo
lisme l'énergie lumineuse ou l'énergie d'oxydation de composés inorganiques 
et assimilent le carbone nécessaire à leur biosynthèse en grande partie ou 

complètement à partir du CO2. Les microorganismes hétérotrophes dépendent 
de l'énergie d'oxydation de la matière organique et en obtiennent la majori
té ou la totalité du carbone nécessaire à leur biosynthèse. 

* Références générales: Alexander (1965, 1971aet 1971b). 
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Les microorganismes qui contiennent de la chlorophylle et qui utili
sent 1 lénergie produite par un processus photochimique constituent les 
II photo-autotrophes ll

• D1autres genres de bactéries, en moins grand nombre 
toutefois, obtiennent 1 lénergie nécessaire à leur croissance via les pro
cessus d1oxydation de 1 1 hydrogène, de llazote, du soufre ou du fer; on 
les appelle les II chemo-autotrophes ll

• 

Un certain nombre d1algues photosynthétiques dépendent pour leur mé
tabolisme d1un ou de plusieurs facteurs de croissance en dépit du fait que 
le CO2 constitue leur principale source de carbone; il slagit de photo-au
totrophes. Chez les hétérotrophes, on peut distinguer 3 catégories: 

les phagotrophes: organismes qui ingèrent de la matière particulaire; 

les saprobes: organismes qui assimilent de la substance organique 
dissoute ou de la matière insoluble qui doit être solubilisée avant 
d1entrer dans la cellule; 

les parasites: organismes dont la croissance se fait au dépens d1ani
maux vivants, de plantes ou de microorganismes sans toutefois infester 
les cellules de 1 lorganisme-hôte~ 

Quelque soit le milieu considéré, on est presque certain d1y retrouver 
certains types de microorganismes et la présence continuelle d1une certaine 
espèce dans un environnement particulier suggère qu1elle possède des carac
téristiques physiologiques lui conférant un avantage écologique. Cet avanta
ge peut être da à la nutrition, à la tolérance à certains toxiques d10rigine 
abiotique ou biochimique ou encore à la résistance offerte aux parasites ou 
aux prédateurs. 

6.3.1 Microorganismes et leur environnement 

La population de microorganismes associée à un habitat particulier 
est assujettie à plusieurs facteurs abiotiques et biotiques tels que 
1 lintensité 1umiEeYSe et la présence de toxines, de prédateurs, de pa
rasites, de phagocytes, de certains produits d10rigine végétale ou a-

nimale, etc. 
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Le taux de croissance est souvent considéré comme étant le fac
teur déterminant de la sélection: un type d'organisme pouvant cr01-
tre plus rapidement dans un milieu semble devoir finalement rempla
cer d'autres organismes ayant un taux de croissance plus lent. Tou
tefois, tel n'est pas le cas; un très grand nombre d'organismes 
qui ont une croissance excessivement lente sont à la fois abondants 
et omniprésents dans l'environnement. Des structures protectrices, 
des pigments particuliers, des dimensions cellulaires et certains au
tres caractères physiologiques permettant de résister aux prédateurs 
ou à des conditions environnementales hostiles peuvent compenser pour 
une croissance rapide. Par exemple, la production d'un enzyme permet
tant le métabolisme d'un substrat non utilisable par d'autres types 
d'organismes peut être déterminante dans le rôle écologique d'un type 
de bactéries. Ainsi, une très faible partie de la population bacté
rienne retrouvée dans les sols ou les eaux peuvent dégrader les déter
gents, les phénols ou les pesticides. 

Seuls quelques autotrophes et hétérotrophes sont capables d'assimi
ler directement l'azote gazeux (N 2); les algues bleues-vertes (ex: 
Nostoc~) ou des souches de Clostridium peuvent dès lors se dévelop
per plus rapidement dans des eaux pauvres en azote organique, azote 
ammoniacal et en nitrate que les organismes ne pouvant assimiler direc
tement l'azote gazeux. La dominance occasionnelle de certains autotro
phes dans des eaux pauvres en matière organique doit être associée avec 
leur aptitude à croître en utilisant le CO2 comme source unique de car
bone avec la lumière, 1 'hydrogène gazeux, le fer ou des formes inorga
niques du soufre ou de l'azote comme uniques sources d'énergie. 

D'autres facteurs physiologiques peuvent rendre un microorganisme 

plus compétitif: 

la tolérance à des températures extrêmes, à des intensités lumi

neuses élevées, à 1 'humidité, aux fluctuations des conditions en
vironnementales en général; 
la capacité de se reproduire à des concentrations faibles d'un fac
teur nutritif limitant; 
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l 1 indépendance relative aux facteurs ou agents de croissance; 
l 1 efficacité de la conversion d1un IInutriment ll limitant en 
constituants cellulaires; 
l Ihabilité à synthétiser et à emmagasiner des réserves; 

la capacité de se déplacer d1un milieu pauvre en substrat vers 
un milieu riche en substrat. 

Les populations existent rarement indépendamment; dans une com

munauté où plusieurs types de microorganismes cohabitent, la prOXlml
té de chaque type influence le comportement des autres membres de la 
communauté. Ces communautés sont généralement caractérisées par des 
conditions d1équilibre biotique se manifestant par des densités (ou 
biomasse) cellulaires relativement constantes (homéostasie). Bien 
que ceci ne soit pas directement prouvé pour les communautés microbien
nes, il est probable que la tendance au maintien d1un équilibre dans 
la composition des espèces augmente avec la diversité et la complexité 
biologique de la communauté. Un des éléments essentiels dans le main
tien de l léquilibre des populations microbiennes est la rétroaction né
gative; cette propriété des systèmes en homéostasie réfère à llinduc
tion d1une réaction dans une population par des changements environne
mentaux d10rdre abiotique ou biotique. Pour des changements à caractè
re abiotique, la réaction induite équivaut à une réaction d1adaptation 
aux changements par des modifications à caractère structurel et biochi
mique. Pour des changements de la composition de la communauté, les 
organismes réagissent de manière à rejeter les intrus ou à redistribuer 
la population en fonction de la résistance spécifique de chacun des ty
pes à l 1 influence des intrus "(compétiteur, prédateur ou parasite). 

Les eaux usées, par exemple, acceuil1ent une gamme variée de micpo
or§antsmes en provenance des fèces, du sol et du ruissellement urbain; 
sauf exceptions, ces organismes ne survivent pas dans le biosystème hau

tement spécialisé que constituent les eaux usées. Ainsi, les pathogènes 
intestinaux humains ou les nombreux saprobes qui sont continuellement 
introduits dans les eaux usées ne survivent que très peu de temps dans 
les eaux usées. Un grand nombre de microorganismes d10rigine terrestre 
entre dans les eaux via l lérosion des sols ou le rejet d1eaux usées; 



526 -

toutefois, ces eaux n'étant pas hospitalières pour ces types d'or
ganismes, ils disparaissent rapidement du milieu. 

Diverses études en médecine, en nutrition et en agriculture sur 
le contrôle de la composition microbienne de communautés naturelles 
par l 1 introduction d'espèces étrangères ont montré que les colonies 
inoculées disparaissaient progressivement du milieu jusqu'à extinc
tion plus ou moins complète. Ce sont les conditions physiques et 
chimiques~de~l'habitat qui déterminent la composition en espèces de 
la communauté; en milieu naturel, la composition de la communauté 
est généralement optimalisée par rapport aux facteurs abiotiques. 
Parmi les tentatives d'altération de la composition en espèces de com
munautés hétérogènes qui ont échoué, mentionnons les suivantes: 

1 'application au sol de bactéries fixatrices d'azote (Azobacter 
~); 

1 'addition au sol de Bacillus megaterium capable de convertir le 
phosphore organique à une forme inorganique; 

l 1 introduction de bactéries capables de synthétiser des antibio
tiques afin de contrôler des pathogènes pour les plantes; 

la mise au point d'une diète à base de lait et contenant des Lac
tobaccillus ~ dans le but de modifier la flore intestinale de 
11 homme. 

Par contre, quand les microorganismes introduits dans le milieu 
peuvent occuper une niche inhabitée ou habitée par des organismes non 
adaptés aux conditions abiotiques nouvelles provoquées par un boule
versement du milieu, l~inoculation contrôlée peut amener des espèces 
étrangères à coloniser le milieu. Ainsi, par exemple, les Rhizobium 
~ ajoutés aux grains de plantes légumineuses envahissent les racines 
et sly multiplient en provoquant la formation de nodules; de plus, des 
souches d'algues bleues-vertes fixatrices d'azote gazeux (Tolypothrix, 
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Nostoc et Anabaena ~), en occupant des niches inhabitées, ont pu 
slétablir dans des rivières. 

L1interaction entre les organismes composant une communauté peut 
contribuer de façon importance au maintien de la stabilité. Dans un 
processus symbiotique, deux partenaires sont des composantes importan
tes de leur environnement mutuel. A titre d1exemple, on peut mention
ner les situations biotiques suivantes: 

un des partenaires peut fournir une source d1énergie primaire à 

1 lautre qui à son tour synthétise ou produit par dégradation un 
II nutriment ll essentiel pour le premier; 

un hétérotrophe aérobique produit le CO2 nécessaire à la photo
synthèse d1une algue qui, à son tour, produit 11°2 essentiel au 
métabolisme de l 1 hétérotrophe; 

chaque partenaire produit un facteur de croissance sans lequel 
l lassocié ne peut croître; 

un des partenaires détruit une toxine qui inhibe la croissance 
de l lautre et ce dernier produit les éléments essentiels au mé
tabolisme de l lorganisme qui oxyde la toxine. 

Deux espèces peuvent donc avoir ensemble un effet sur les condi
tions environnementales que chacune seule ne serait pas capable de 
produire ou qui est beaucoup plus grand que si chacune d1elle occupait 
individuellement un habitat identique. 

Les exemples d1action synergétique de différents types de micro
organismes sont nombreux: 

la formation de produits organiques complexes par deux types 
de microorganismes agissant en paire; 
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la dégradation de molécules complexes plus rapide dans une 
culture mixte que dans une culture pure; 

la décomposition rapide de résidus végétaux par des cultures 
mixtes de microorganismes; 

la fixation et l 'utilisation de 1 lazote par des cultures mixtes 
dans des milieux ayant une source de carbone non utilisable par 
les fixateurs d'azote; 

l 1 induction d'une maladie par l 1 effort symbiotique de deux orga
nismes inoffensifs; 

l 1 oxydation de certains ions inorganiques par l'association 
de deux espèces qui, considérées individuellement, ne peuvent 
oxyder l lion (ex.: l 'oxydation du manganèse par des souches 
de Corynebacterium ~ et de Chromobactérium ~). 

Les exemples énumérés,montrent-que les informations obtenues à 

partir des cultures axéniques ne peuvent être généralisées au milieu 
naturel qui, en général, supporte des communautés hétérogènes dans 
lesquelles les différents types de microorganismes interagissent entre 
eux. 

Une grande proportion des bactéries, "fungi", protozaires ou 
algues nécessite pour se reproduire un ou plusieurs facteurs de crois
sance tels que les acides aminés et les vitamines 8 (thiamine, bioti
ne, acide pantothénique, acide folique, acide nicotinique, riboflavine 
et pyrodoxine). 

La majorité des photoautotrophes aquatiques sont auxotrophiques 
particulièrement vis-à-vis de la biotine, de la thiamine et de la vi
tamine 812 , Bien que ces besoins aient été identifiés in vitro, on 
a constaté qui ils sont communs et que ces facteurs-croissance ont cer
tainement un rôle écologique important; toutefois, ceci n'implique 
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pas que ces vitamines doivent être produites dans 1 1 environnement 

même où les photoautotrophes prolifèrent. L'excrétion de vitamines 

solubles par les bactéries est un processus bien connu; les pro
duits non secrétés et utilisés dans la structure interne des bacté
ries peuvent se retrouver dans le milieu suite à la lyse des bacté
ries. 

Si lion considère les "nutriments" communs (C, N, p), le 
facteur limitant la croissance des hétérotrophes est généralement le 
carbone tandis que, pour les organismes autotrophiques, ce sont l'a
zote et le phosphore qui déterminent en quelque sorte la biomasse. 
Le phosphore dans certains cas peut s'avérer le facteur limitant la 
biomasse des algues au cours de 1 1 automne et l 'hiver tandis que l'a
zote devient le facteur limitant au cours du printemps et de l'été. 

Un cycle saisonnier dans lequel le magnésium devient le facteur li
mitant au cours de l 'année a aussi été étudié. Dans certains habi-
tants aquatiques, une déficience en 
et le phosphore peut se manifester: 

"nutriments" autres que l'azote 
on a pu démontrer que la silice, 

le potassium et le molybdène pouvait réduire l 'activité photosynthéti
que dans le milieu. 

Un nombre incalculable de genres et d'espèces microbiennes sont 

distribués dans la biosphère selon les différents habitats que lion 
y retrouve; bien que la composition en espèce des communautés puisse 
varier d'un habitat à un autre selon les conditions biogéographiques, 
on y rencontre généralement les mêmes groupes taxonomiques. Toutefois, 
tel nlest plus le cas lorsqu~on considère des régions localisées ou 
des micro-environnements. Des observations portant sur le milieu 
aquatique ont montré qu'il existait des distributions hétérogènes 
d'algues et de bactéries photosynthétiques dans les eaux "riparien
nes ", profondes ou courantes ou encore dans les estua ires. Il ne 
semble donc pas qulune espèce particulière de microorganismes puisse 
être favorisée de façon à être l 'espèce dominante en tout point dans 

un environnement hétérogène. Les sols et les sédiments constituent 
plus particulièrement un environnement hétérogène et offrent une 
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multiplicité d'habitats spécifiques. Dans les sols, par exemple, 
plusieurs entités écologiques apparaissent et se diff~rencient par 
le pH, la pression d '02, l lapport en CO2, le potentiel d'oxydo-ré
duction, la teneur en eau, la composition et la quantité du subs
trat. L'existence de ces microenvironnements peut expliquer par 
exemple comment des organismes strictement anaérobiques peuvent se 
multiplier à proximité d'organi~es aérobiques. 

Dans plusieurs milieux où les substrats sont appropriés et où 
les facteurs abiotiques sont favorables, il est possible qulune 
substance d'origine biologique puisse inhiber et même réprimer com
plètement certaines espèces. Des inhibiteurs excrétés par des plan
tes ou présents dans des organismes animaux ou encore biosynthétisés 
par des microorganismes peuvent donc devenir un facteur déterminant 
de la composition en espèces d'un habitat particulier; souvent, ces 
substances sont des agents conduisant à la sélection naturelle dans 
les communautés microbiennes. 

Les inhibiteurs d'origine biotique sont des molécules à struc
ture variée telles que: les acides gras, les substances phénoliques, 
certains enzymes (les lysozymes et les peroxidases), certaines 
protéines (les protamines),:des-glucos·iges~et des résines terpèni
ques. Outre ces substances ~ai sont souvent formées au cours du mé
tabolisme normal des organismes, d'autres sont associées à leurs mé
canismes de défense et sont produites par rétroaction à l'envahisse
ment de microbes. Parmi ces substances, on retrouve les interférons 
synthétisés par les plantes lorsqu'elles sont exposées à certains 
virus, les peroxidases, les anticorps et les phytoalexines. 

6.3.2 Influence des microorganismes sur leur environnement 

Un certain nombre de processus géochimiques peut être modifié 

et, occasionnellement, assujetti à des facteurs biochimiques faisant 
partie de la matrice métabolique du vivant. Cette activité biochi
mique et son influence environnementale se manifestent notamment par 
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le cycle d'un élément qui, sous forme inorganique ou associé à un 
substrat organique, est incorporé au cytoplasme (ou à diverses 
structures cellulaires) et ensuite rejeté sous une forme différen
te dans le milieu. 

L'activité microbiologique ayant une signification géochimi
que peut être catégorisée suivant les processus suivants: 

- minéralisation 
immobilisation 

- oxydation 
réduction 
volatilisation 
fixation gazeuse 
formation de dépôts géologiques 
formation d'agents organiques complexants 
ou chélateurs 
fractionnement isotopique. 

Minéralisation 

La minéralisation est le processus par lequel un élément sous 
une forme organique est transformé en une forme inorganique. On 
constate que les microorganismes participent à la diminution de la 
structure biochimique d'un écosystème en dégradant par exemple les 
substrats carbonés et en relachant dans le milieu les éléments du 
substrat sous leur forme inorganique. Ainsi, sous conditions aéro
bies, le CO2, l'ammoniaque, le nitrate, l 'orthophosphate, le sulfa-
te et le silicate peuvent être libérés des débris animaux ou végétaux; 
sous conditions anaérobies, le méthane, 1 'hydrogène, l'ammoniaque, 
l 'hydrogène sulfuré, le CO2 et l'ortho-phosphate peuvent être libérés, 
dans le milieu. Les substrats naturel s,susceptibles d'être dégradés 
par minéralisation sont variés: les résidus solides, les substances 
solubles secrétées par des microorganismes hétérotrophes ou autotro
phes ou excrétées~ar-d!autres formes de vie, les débris végétaux ou 
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animaux en général. Dlautre part, les substances organiques asso
ciées aux activités humaines et rejetées dans le milieu aquatique 
via les égouts sont dégradées par les microorganismes. 

Immobilisation 

LI immobil isation est la conversion de II nu triments ll inorgani
ques en un complexe organique; ce processus résulte de llincorpo
ration de 1 lélément au complexe protoplasmique. 

Oxydation et réduction 

Ces réactions sont souvent associées aux processus énergétiques 
de la cellule: à titre dlexemple, mentionnons l loxydation des subs
tances organiques par les microorganismes hétérotrophes et celle de 
llazote, du soufre, du fer et de l 1 hydrogène par les microbes chemo
autotrophes. Dlautres réactions dloxydation et de réduction ne sont 
pas directement reliées aux processus énergétiques des organismes tels 
que l labaissement du potentiel dloxydo-réduction lié à llaccumulation 
des métabolites réduits. 

Volatilisation et fixation 

Ces transformations occasionnent une modification de la concen
tration dléléments dans le milieu. La fixation est un processus 
convertissant un gaz en un élément lié. La volatilisation est le 
processus inverse; dans le cas de la minéralisation, la perte en 
carbone sous forme de gaz se fait surtout via la production de gaz 
carbonique et de méthane tandis que la perte en azote sleffectue par 
dénitrification, (transformation des nitrates ou nitrites en azote). 
Dans certaines circonstances, des gaz tels que 1 1 ammoniaque et llhy
drogène sulfuré sléchappent du milieu aquatique au cours de ce pro

cessus. 
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Formation de dépôts géologiques 

Les dépôts géologiques comme ceux des sulfures, du pétrole 
et du charbon ont tous été d'une façon ou d'une autre produits par 
l'activité des microorganismes. 

Formation d'agents organiques complexants ou chélateurs 

La production de chélateurs organiques ou d'agents complexants 
par les microorganismes est importante dans la solubilisation de 
substances inorganiques relativement insolubles et dans le maintien 
en solution de plusieurs produits. 

Fractionnement isotopique 

Le fractionnement isotopique est un processus de sélectivité 
qui amène l'usage plus rapide d'un isotope en particulier parmi les 
isotopes naturels existants. 

A) Le carbone dans l'environnement et l'activité microbiologique 

Les microorganismes jouent un rôle fondamental dans le cycle 
du carbone dans la biosphère. On peut illustrer la distribution 
du carbone dans les compartiments de la géosphère comme suit: 

COMPARTIMENT Carbône en Kg 

CH4 dans l'atmosphère 4.0 x 1012 

CO2 dans l'atmosphère 6.4 x 1014 

Carbone total dans l'océan 4.0 x 1016 

Ecorce sédimentaire 1.5 x 1019 

Organisme vivant 2.8 x 1014 

Charbon et pétrole 6.0 x 1018 
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La production primaire 

La photosynthèse en mer est le processus qui consomme le plus 
de CO2; cette activité est en grande partie attribuable aux algues 
microscopiques. Les algues d'eaux douces ont elles aussi une par
ticipation importante à la production d'oxygène dans les lacs et 
les rivières mais leur contribution à 1 'échelle biosphérique est 
mlnlme. On estime que les plantes terrestres peuvent fixer 1.9 x 
1013Kg Clan alors que les organismes marins en fixeraient 1.6 x 
1013Kg Clan. 

Le taux de production primaire (voir chapitre 5) varie énor
mément dans le temps, selon la latitude et l 'a1titude de 1 1 habitat 
des producteurs et en fonction des conditions nutritives du milieu. 
Le taux peut être aussi bas que 24 mq C/m2/jour dans les lacs antarc
tiques sous couvert de glace et aussi élevé que 7200 mg C/m2/jour 
dans un lac eutrophe au cours d'un bloom d'algues: sur les côtes de 
la Californie des taux de production aussi élevés que 33,000 mg C/m2/ 
jour ont même été observés. 

La production primaire et les processus qui en découlent indui
sent la formation d'un nombre très élevé d'entités moléculaires dis
tinctes les unes des autres et la plupart d'entre elles sont minéra
lisées par 1 'activité microbienne. L'activité métabolique des com
munautés microbiennes apparaTt dès lors très diversifiée; èinsi, 
pour chaque substance biosynthétisée, il existe un organisme qui est 
capable de la dégrader partiellement ou complètement. Toutefois, 
la minéralisation opérée par une population pure est qénéra1ement 
incomplète, même si 1 1 oxygène est disponible en quantité suffisan
te et si les conditions de reproduction des microorganismes sont 
idéales. 

La minéralisation 

L'oxydation du carbone organique est une fonction métabolique 
fondamentale pour les hétérotrophes: cette réaction leur confère 

1 'énergie nécessaire à leur croissance et à leur biosynthèse de 
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matériel cellulaire au cours du processus de la diversion cellulai
re. La majeure partie du carbone utilisé est relâchée dans le mi
lieu sous forme de CO2 ou de molécules de faible poids moléculaire. 
Toutefois, une quantité appréciable de carbone est directement in
corporée pour la biosynthèse du matériel protoplasmique; dans les 
conditions environnementales de 5 à 40% du carbone peut ainsi être 
assimilé dans le protoplasme des cellules hétérotrophes. 

Le rôle géochimique de 1 'activité microbienne dans la transfor
mation du carbone est très différent en l 'absence d ' 02; cette si
tuation est courante pour les sédiments marins et lacustres, les 
marécages, les étangs eutrophes, les sols inondés, les débris vé
gétaux, les fèces des animaux, etc. et se proàuit quand la vitesse 
de diffusion de l 1 oxygène moléculaire est trop faible pour compenser 
la consommation d'oxygène. Dans ces conditions, le taux de minéra
lisation est plus faible et la biomasse produite par unité de subs
trat est plus faible qulen présence d'oxygène moléculaire. Il en 
résulte la formation de substances organiques de structure molécu
laire simple tels que les acides gras et les acides aminés. La sé
quence des étapes de la minéralisation dans des conditions naturel
les est la suivante: 

la disponibilité en 02 et ou N03 diminue progressivement et le 
milieu devient anaérobie; 

il y a alors accumulation de manganèse dans le milieu; 

le potentiel d'oxydo-réduction (Eh) étant de plus en plus 
négatif, on assiste à la production d'ions ferreux (Fe++); 

finalement, après la réduction des ions ferriques en ions fer
reux, des gaz tels que le CH4, H2 et H2S sont produits. 
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La décomposition anaérobie peut aussi conduire à la solubili
sation d'oxydes insolubles et d'éléments traces complexés: on a 
observé que le zinc, le cobalt, le molybdène, le chrome et le cui
vre apparaissent au cours de la dégradation anaérobie de matériel 
carboné dans des territoires inondés. 

Même si le potentiel de minéralisation des communautés micro
biologiques naturelles est élevé et que la qamme des produits orqa
niques qu'elles peuvent dégrader est très vaste, l'action des mi
croorganismes n'est pas illimitée: de nombreux produits sont très 
résistants à la dégradation microbienne, quelque soient les condi
tions environnementales. Certaines molécules organiques disparais
sent très lentement tandis que d'autres semblent complètement non
biodégradables; on les appelle les "molécules réfractaires". Des 
substances telles que 1 'humus, la tourbe et le pétrole ont une lon
gévité très élevée dans l'environnement; ceci ne constitue pas en 
soi une caractéristique intrinsèque de la molécule mais plutôt une 
caractéristique circonstantielle. En effet, la longévité de ces 
substances dépend surtout des lieux où on les retrouve et où règnent 
des conditions environnementales protégeant le substrat de la biodé
gradation. En fait, ces substances sont biodégradables à un taux 
plus ou moins élevé dans des conditions environnantes différentes 
de celles qui existent dans le milieu naturel et leur longévité 
peut être attribuée aux raisons suivantes: 

production ou déposition du substrat potentiel dans un micro-

environnement ou dans une région non favorable à la croissance 
microbienne en raison de la présence de toxiques ou d'agents 

antibiotiques; 

adsorption et inactivation des enzymes extracellulaires néces
saires à l'amorce de la dégradation moléculaire; 
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absence de sites de déposition d'eau, d'azote, d'accepteurs 
d'électrons compatibles ou d'autres facteurs essentiels à la 
croissance. 

B) L'azote dans l'environnement et l'activité microbiologique 

L'azote joue un rôle important dans le métabolisme des microor
ganismes; en effet, 1011 Kg d'azote gazeux sont fixés annuellement 
par les microorganismes. On le retrouve distribué dans les compar
timents géosphériques suivants: 

Atmosphère: 
N2 3.9 x 1018 Kg N 

N20 3.0 x 1012 Kg N 

Océans: 
N2 2.2 x 1016 Kg N 

autres formes de N 9.2 x 1014 Kg N 

Roche mère: 1020 Kg N 

Malgré les pertes mineures d'azote qui s'accumulent dans les sé
diments marins et en dépit de l'apport en ammoniaque d'origine volca
nique, l'azote semble circuler dans la biosphère selon un cycle pres
que parfait. On y retrouve de l 'ammonium (NH~), des nitrates (NO;), 
des nitrites (N02), des oxydes nitreux (N 20) et de l'azote gazeux 
(N2) ainsi qu'un nombre incalculable de produits organiques azotés. 
Le cycle semble identique dans les eaux douces, les eaux salées et 
dans les habitats terrestres bien que les microorganismes qui y par

ticipent soient spécifiques à chaque habitat. 
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C) La symbiose 

L'activité microbiologique peut jouer un rôle bénéfique dans 
l'écosystème; inversément, elle peut contribuer à détériorer le 
milieu en induisant de néfastes changements morphologiques, biochi
miques et physiologiques dans les organismes animaux et dans les 
végétaux. Normalement, les animaux et les plantes ont une piètre 
performance (productivité, activité, etc.) dans la nature s'ils 
ne sont pas associés à une microflore qui est généralement spécifi
que à l'espèce; dans certains cas, la vie ou la reproduction est 
impossible sans les symbiotes. Chez les plantes, les interactions 
avec les microbes peuvent se produire dans la rhyzosphère, à la sur
face des feuilles ou encore dans le sol à proximité des racines. 
Chez les animaux, les interactions se produisent dans le système 
gastrointestinal, sur la peau ou encore dans le milieu environnant 
l'organisme (par exemple, la nourriture ingérée par les métazoaires 
peut être modifiée par les microorganismes longtemps avant l'inges
tion). Une variété d'activités microbiennes peut s'effectuer direc
tement à l 1 intérieur des organes, des tissus et même des cellules de 
macroorganismes; plusieurs types d'activités peuvent conduire à des 
troubles physiologiques ou constituer des maladies contagieuses. 

Des études sur la croissance en milieu aseptique du rat et du 
cancrelat ont montré que ces organismes se développaient moins rapi
dement par rapport à ceux qui sont colonisés par les microorganismes. 
Dans certains cas, des animaux élevés aseptiquement malgré des con
ditions alimentaires idéales se sont avérés stériles. 

D'autre part, des populations microbiennes peuvent avoir un ef
fet désastreux sur la vie des organismes; des métabolites inhibi
teurs ou des infections bactériennes peuvent être responsable de la 
réduction du taux de croissance des organismes. Par exemple, cer
taines bactéries ou champignons non pathogènes secrètent des toxines 
qui affectent les racines des plantes; plusieurs d'entre elles ont 
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été identifiées et on y retrouve des acides gras, des alcools sim
ples, 1 'acide oxalique, le phényl acétate, l 'acide 3-phényl propio
nique, des polysaccharides et, plus rarement, des antibiotiques. 

Un équilibre symbiotique fragile se maintient généralement 
entre les bactéries et les protozoaires d'une part et les métazoai
res d'autre part; la plupart des microorganismes sont, dans ce 
contexte, les agents qui amorcent la dégradation de la matière orqa
nique. Notons, par exemple, que la plus grande partie de la diète 
des herbivores est composée de cellulose, d~herilicénulose et de li
gnine; ces molécules ne pourraient être dégradées si des bactéries 
et des protozoaires anaérobies possédant l'apparei1 biochimique né
cessaire à la dépo1ymérisation des polysaccharides ni intervenaient 
pas le processus digestif des herbivores. Notons aussi que la pré
sence de microorganismes capables de fixer l lazote gazeux (N 2) peut 

donner à une plante, à laquelle ils sont associés, un avantage mar
qué sur des plantes nlayant pas de tels partenaires lorsqu ' e1les sont 
en compétition pour 1 lazote dans un milieu déficient en NO; ou NH~. 
Enfin, mentionnons que les microorganismes dans leurs relations sym
biotiques avec des organismes pluricellulaires peuvent agir sur le 

comportement physiologique de ceux-ci en synthétisant des facteurs 

de croissance essentiels. 

Dans les relations symbiotiques avec les plantes, les communau
tés microbiennes peuvent aussi agir sur la disponibilité en "nutri
ments" inorganiques, sur leur cinétique d'incorporation et parfois 
sur leur métabolisme. La minéralisation et 1 1 immobil isation sont 

les processus dominants de régulation de l 'assimilation des nutri
ments essentiels pour les végétaux; bien que le mécanisme d'interac
tians entre les hétérotrophes et les plantes soit mal compris, on a 
pu observé que certains microbes augmentaient le taux d'incorpora
tion du phosphore, du potassium et du soufre tandis que d'autres hé

térotrophes diminuaient l 'assimilation du calcium, du phosphore, du 

rubidium, du strontium et du zinc. 
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D) L'action pathogène 

Il semble que la présence de bactéries et de champignons dans 
la rhizosphère des plantes et dans la gorge ou dans le tractus di
gestif des animaux peut prévenir avec beaucoup d'efficacité les ma
ladies induites par les pathogènes. En effet, une bactérie et/ou' 
un champignon pathogène introduits dans un micro-environnement na
turel causent'ri'lOins de dommages et agissent plus lentement que s'ils 
sont introduits dans un micro-système semblable mais aseptique. 

Parmi les substances responsables pour l'action pathogène 
des microorganismes, on retrouve une variété d'enzymes, de protéi
nes sans activité enzymatique apparente, de polypeptides, de poly~ 
saccharides et de lipides. 

E) Les métabolites 

Une gamme très variée de substances est synthétisée par les 
microorganismes. Certaines d'entre elles ont une activité biologi
que intense tandis que d'autres n'ont pas d'effet détectable. Ces 
substances peuvent être élaborées par une ou deux souches seulement, 
par plusieurs espèces d'un même genre ou par des organismes appar
tenant à plusieurs genres. Parmi ces métabolites on retrouve des 
aldéhydes, amines, benzoquinones, caroténo1des, esters, glycolipides, 
glycols, cétones, l actames , lactones, naphthoquinones, phénols, poly
ènes, polypeptides, stéro1des, sucres, terpèno1des, tétracyclines 
et acides tropoloniques. Plusieurs des métabolites synthétisées par 
les microorganismes ont une structure moléculaire unique. Cette même 
spécificité moléculaire se retrouve dans la capacité d'un type de 
microorganismes à dégrader des substances organiques qui résistent à 

l'attaque des autres hétérotrophes. 
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F) La matière réfractaire 

Le caractère réfractaire de certaines molécules organiques 
est associé à leur structure moléculaire ou à des conditions en
vironnementales spécifiques qui les protègent de l'attaque bacté
rienne. De façon générale, on peut assumer qu'il existe toujours 
un type de microorganismes capable, dans des conditions favorables, 
d'oxyder une substance qui est théoriquement oxydable. Si on ren
contre des substances qui ne semblent pas dégradables par les mi
croorganismes, c'est probablement parce que ces substances sont 
produites ou accumulées dans un environnement où les conditions 
ne sont pas favorables à la dégradation du produit. Toutefois, il 
ne faut jamais exclure la possibilité d'être en présence de subs
tances vraiment réfractaires lorsqu'on considère les produits syn
thétiques ayant une longue demi-vie qu'on retrouve parfois dans les 
sols et dans les eaux sujets à des conditions écologiques extrêmes. 

On a beaucoup étudié la résistance à la dégradation offerte 
par des substrats organiques retrouvés en association avec les ar
giles. Ce phénomène s'explique par des propriétés de surface; 
plus la surface intéractive est grande, plus ce phénomène se mani
feste. Les argiles amplifient le caractère réfractaire d'une subs
tance organique qui leur est associée non seulement en l'adsorbant 
mais aussi en inactivant les enzymes adaptés à sa dégradation. 

Un substrat organique peut aussi devenir inaccessible à la dé
gradation microbienne s'il est recouvert progressivement d'un maté
riel non métabolisable; c'est ainsi qu'il est possible de retrouver 
des acides aminés intacts dans des os fossilisés. Dans des produits 
végétaux, l'inaccessibilité peut aussi provenir de la protection 
structurelle offerte par des produits tels que la lignine qui en
robe par exemple des polysaccharides facilement dégradables. 
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G) L'accumulation de substances organiques 

Dans la nature, les sites d'accumulation de substances organi
ques comme les marécages ou les tourbières sont généralement carac
térisés par leur tendance à maintenir des conditions de déficience 
en oxygène. La dominance des conditions anaérobiques ne favorise 
pas la dégradation de sorte que la matière organique carbonée a ten
dance à s'accumuler sous forme de dépôt. Bien que l Ion ignore les 
raisons pour lesquelles la matière organique se minéralise très len
tement dans un milieu déficient en oxygène, on croit que la synthèse 
et l 'accumulation de métabolites toxiques en milieu anaérobie peuvent 
amener une diminution considérable de l'activité biologique. Sous 
certaines conditions environnementales, l 'utilisation lente du car
bone est probablement due à l 'absence d'accepteurs d'électrons adé
quats. Les hydrocarbures aliphatiques, par exemple, semblent cons
tituer une classe de composés dont l 1 oxydation ne peut se faire qulen 
présence d'une autre substance pouvant agir comme accepteur d'élec
trons. On peut donc formuler trois hypothèses expliquant l'accumula
tion dans un milieu anaérobie de substances organiques: 

l'absence d 102 dans le mil ieu; 
la formation et l 'accumulation d'inhibiteurs microbiens; 
l 'absence d'accepteurs d'électrons adéquats. 

Même sous des conditions aérobies, 
naturels, comme les constituants azotés 
ce marquée à la dégradation biologique. 

certains produits organiques 
de l 1 humus, ont une résistan
L'importance du caractère 

réfractaire à la minéralisation de ces substances azotées peut être 
évaluée par les faibles taux de conversions de l 1 azote organique en 
azote inorganique. Les deux hypothèses les plus souvent retenues 
pour expliquer la minéralisation lente des réserves en azote organi
que sont les suivantes: 

l 'adsorption du substrat azoté sur les argiles; 
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la formation de complexes avec certaines substances telles que 
les lignines ou les tannins, ce qui rend l 'utilisation de l'a
zote plus difficile. 

H) Actions des microorganismes sur le milieu vivant 

Les communautés microbiennes ayant des densités élevées de po
pulations différentes sont caractérisées par des interactions com
pétitives. Une de ces interactions s'effectue par l 1 intermédiaire 
d'un agent antimicrobien: en diminuant le taux de croissance ou en 
tuant les cellules d'une population-cible, la production de l'agent 
sera un avantage pour son producteur puisqu'il diminue la compéti
tion pour certains substrats, la lumière ou les lieux physiques 
pour la multiplication. Durant les premières phases de la colonisa
tion ou encore quand une quantité considérable de matière organique 
devient disponible dans un écosystème, les toxines peuvent servir à 

exclure plusieurs "pionniers" microbiens permettant ainsi la pro
lifération du producteur de la substance antimicrobienne. Les eaux 
d'étangs où ont'lieu des "blooms" d'algues (Anabaena, Mvcrocystis, 
Osci'1atoria, Pandorina et Spirogyra~, etc.), contiennent des subs
tances organiques qui ont une activité néfaste pour d'autres algues; 
toutefois, il n1est pas possible de déterminer si les agents actifs 
sont synthétisés par les photo-autotrophes dominants dans le bloom 
plutôt que par les hétérotrophes qui lui sont associés. La formation 
d'auto-inhibiteurs a quand même été postulée comme étant le facteur 
principal permettant le contrôle de la densité d'une espèce d'algues 
lors de sa prolifération massive. 

Les toxines organiques synthétisées par les microorganismes 
peuvent être regroupées en deux catégories. 

1. Les métabolites organiques de faible activité mais généralement 
produites à une abondance telle que leur rôle écologique ne fait 
aucun doute. On y retrouve par exemple les acides. acétique, bu
tyrique, prop;onique, acrylique et lactique. L'inhibition de la 
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croissance microbienne causée par ces acides ne semble pas 
être due seulement à un effet d'acidité étant donné que seuls 
quelques acides organiques spécifiques sont efficaces. Par 
exemple, la toxicité, à pH faible, de l'acide lactique ou acé
tique est plus élevée que celle à laquelle on doit s'attendre 
sur la base de l'acidité seule. Les organismes hétérotrophes 
habitant à proximité des racines peuvent affecter les plantes 
par l'excrétion de substances toxiques telles que les acides 
benz01que, phénylacétique, 3-phénylpropionique, 4-phénylbutyri
que, p-hydroxybenz01que, p-coumarique, vanillique, férulique 
et syringique ainsi que les iTcools méthylique, éthylique, n-pro
pylique et n-butylique. 

2. Les métabolites organiques hautement toxiques ont généralement 
une structure chimique complexe que l'on désigne sous le ter-
me antibiotique. Ces substances ont été retrouvées dans des cul
tures axéniques de certaines espèces de bactéries, champignons, 
actinomycètes et algues. Elles peuvent inhiber ou tuer des bac
téries, champignons, protozoaires, algues, levures, actynomycè
tes et virus dans des cultures en laboratoire. Toutefois, tou
tes sont sélectives à un degré plus ou moins élevé et agissent 
seulement sur certains organismes-cibles. Les antibiotiques sont 
soit excrétés par les cellules vivantes ou relâchés lors de 
l'autolyse des cellules mourantes ou déjà mortes. On ne connait 
pas encore les conséquences de la synthèse des antibiotiques 
dans le milieu naturel. En effet, plusieurs antibiotiques sont 
synthétisés exclusivement dans des milieux riches en substances 
organiques; ainsi, leur synthèse se produit dans des conditions 
spécifiques improbables en milieu naturel. Plusieurs arguments 
soutiennent qu'ils ont une faible importance dans les écosystè

mes naturels; résumons-les: 

les antibiotiques qui ont été identifiés dans des cultures en 
laboratoires n'ont pas été retrouvés dans plusieurs écosystèmes 

naturels; 
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l'insuccès de l'implantation de microorganismes étrangers, 
délibérément introduits dans des communautés hétérogènes, 
ne semble pas lié à l'augmentation de la concentration en 
substances toxiques; 

les populations pouvant excréter des antibiotiques potentiels 
ne sont pas nécessairement les espèces dominantes dans des 
communautés naturelles et, fréquemment, elles sont un groupe 
mineur; 

les espèces bactériennes ou les différentes cellules pouvant 
résister aux antibiotiques n'apparaissent pas comme étant 
plus abondantes que les espèces sensibles aux antibiotiques 
dans les habitats naturels; 

les antibiotiques sont inactivés ou détruits dans plusieurs 
environnements naturels; 

la formation ou la synthèse de nombreux antibiotiques exige 
des substrats spécifiques et des conditions environnementales 
peu susceptibles d'être rencontrées dans des écosystèmes natu
rel s. 

Les partisants du rôle important des antibiotiques en milieu 
naturel ont élaboré des arguments puissants. Ils soutiennent, 
par exemple, que si ces substances ne jouent aucun rôle particulier 
dans les écosystèmes, la capacité de les synthétiser se serait at
ténuée jusqu'à disparaître dans le temps; étant donné que leur ac
tivité a été préservée au cours de l'évolution, il est probable 
qu'elles confèrent certains avantages aux espèces microbiennes qui 
les produisent. De plus, bien que dans la plupart des habitats 
on ne retrouve pas un substrat suffisamment riche pour entraîner 
la synthèse de ces toxines, il est probable qu'il y existe des 
"micro-sites" suffisamment riches en matière organique pour per
mettre la synthèse des antibiotiques. En conséquence, le taux de 
synthèse d'antibiotique peut être suffisamment élevé dans des micro-



546 -

environnements pour avoir un effet sur le milieu tandis que leur 
concentration est trop faible pour être détectée dans l'habitat 
tout entier. 

Pour plus d'informations sur les concepts présentés dans cette 
section 6.3, on peut consulter Alexander, 1965, 1971a, 1971b. 

6.4 EVALUATION DE L'EFFET DE STRESS SUR LE VIVANT AQUATIQUE 

Les organismes aquatiques, comme les organismes vivants en général, 
sont continuellement assujettis à une multitude de stress. 

Les stress exogènes, dans l'état actuel des connaissances et sur
tout à cause des modifications de leur état suscitées par les activités 
humaines, sont perçus comme étant des facteurs régulateurs de la quali
té de la vie plus importants que les stress endogènes. Ils peuvent être 
regroupés selon leur nature; en trois groupes, tel qu'explicité ci-après. 

Stress d'origine physique: 

CO2, N2, etc), luminosité, 
en suspension, granulométrie 
la nourriture, etc. 

régime thermique, pression, gaz dissous (02, 
turbulence, vitesse de l'écoulement, sédiments 
des sédiments de fond, structure physique de 

Stress d'origine chimique: composition du milieu ambiant (matrice miné
rale, matrice organique, composés organométalliques, substances minérales 
et organiques à l'état de traces), composition de la nourriture, processus 
chimiques (oxydo-réductions, précipitation, solubilisation, comp1exation, 
etc.), fluctuation de la composition du milieu et de la nourriture, etc. 

Stress d'origine biologique: structure de l'écosystème et interactions de 
ses constituants, modifications des structures, âge dé l'organisme, pro
ductivité de l'écosystème, parasites, pathogènes, etc. 
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6.4.1 votes d'intoxication 

L'effet des stress exogènes sur les vivants aquatiques est 
fort complexe. D'une part, ils s'exercent simultanément sur les 
différents organismes composant l'écosystème; chacun des organis
mes réagit de façon particulière à l'ensemble des stress auxquels 
il est assujetti et, ainsi, les relations entre les éléments de 
l'écosystème sont modifiés. D'autre part, pour un même organisme, 
chaque stress a plusieurs points d'action; pour chacun d'entre 
eux, qu'il s'agisse de différents organes de l'organisme ou de 
différentes fonctions métaboliques, il y a une modification de l'é
quilibre qui prévalait avant l'apparition du stress. 

A titre d'exemple, nous avons choisi de discuter brièvement 
d'un type de stress: l'intoxication. La figure 6.4.1 schématise 
les voies d'intoxication d'un organisme pluricellulaire possédant 
des fonctions physiologiques diversifiées. Les substances toxiques 
dans la phase aqueuse peuvent être d'origine naturelle (géotique 
ou biotique) ou provenir des activités humaines. La forme sous la
quelle on retrouve ces substances dans le milieu (Lee et Veith, 1971) 
détermine le caractère de toxicité de la substance, c'est-à-dire les 
voies d'intoxication et de détoxication ainsi que les cinétiques qui 
y sont associées, et les fonctions physiologiques affectées (cellu
laires et organiques). Ce schéma (Fig. 6.4.1) permet d'entrevoir 
les difficultés inhérentes à la compréhension intégrée de l'impact 
des stress toxicologiques s'exerçant sur un organisme. Pour ces rai
sons, nous devons nous satisfaire d'une évaluation plus ou moins glo
bale de l'effet de toxiques sur certains paramètres physiologiques 
indicateurs de la qualité de la vie d'un organisme: c'est la métho

de classique du "bio-essai". 

6.4.2 La problématique de l'essai biologique 

L'évaluation de la toxicité d'une substance en milieu aqueux 
se fait généralement par l'intermédiaire d'un médiateur biologique; 
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Fig .6.4.1. Schéma des voies d'intox ication et de. détoxication d'un organisme 
aquatique. 
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ce médiateur est un organisme aquatique choisi en fonction de cri
tères techniques (conservation, manipulation, manifestation phy
siologique, etc.). Toutefois, il est important de comprendre que 
l'évaluation de la toxicité sera fonction, d'une part, de l 'his
toire de l'organisme étudié et, d'autre part, de son architecture 
génétique. 

En effet, il faut tenir compte du fait que le médiateur con
ditionné à un milieu a déjà établi ses habitudes physiologiques et 
métaboliques de façon à optimiser ses recours en énergie: il vit 
dans des conditions idéales en harmonie avec le milieu qui le supporte. 

De plus, le nombre de cheminements évolutionnels qui ont en
gendré les structures organiques d'un type de médiateur et la com
plexité qu'ils ont établie dans leur organisation le rend suscepti
ble de réagir différemment de tout autre médiateur à des stress sem
blables. La nature et le nombre de ses réactions à une modification 
du milieu qui le supporte sont difficiles à identifier. Les mécanis
mes de réactivité sont d'autant plus complexes que l'organisation du 
médiateur 1 'est. En fait, pour un organisme pluricellulaire hétéro
trophe, il n'est pas possible d'évaluer le déplacement de l'équilibre 
entre ses différentes fonctions physiologiques et les conditions nou
velles du milieu-support car il n'est pas possible de le définir avec 
des paramètres mesurables dans des conditions normales d'essai biolo

gique. 

Heureusement, certaines fonctions physiologiques intégrantes 
comme la respiration, l'excrétion, l'absorption, le potentiel d'uti
lisation de l'énergie en réserve, l'activité réflexe, etc., facile
ment mesurables, sont modifiées par des stress appliqués au milieu
support; ces fonctions physiologiques réagissent de façon spécifi
que à la perturbation de certains niveaux métaboliques. Pourtant, 
ces fonctions dites "macroscopiques" sont to1érantes aux modifica
tions et réagissent peu aux stress subléthaux et l'examen morpholo
gique donne peu de renseignements sur le comportement physio-



550 -

logique du médiateur. Dans cette optique, les incidents catastro
phiques (intoxication perturbant l 'ensemble du métabolisme) se
raient plus révélateurs des voies métaboliques perturbées par le 
stress. La vitesse d'intoxication, par exemple, est un facteur 
déterminant de la manifestation de la catastrophe; dans le cas 
des catastrophes ultimes (mort occasionnée par rétroaction posi
tive), la vitesse d'adaptation de l'anima1 et la vitesse d'intoxi
cation sont déterminantes pour son temps de survie. 

LI intérêt que nous portons aux essais biologiques en science 
de l 1 environnement est basé sur le désir de comprendre lesmécanis
mes dl intoxication des êtres vivants par des substances que lion 
retrouve dans le milieu. Dans ce contexte, bien que les poissons 
ne soient pas des médiateurs biologiques universels, le rôle im
portant qui ils jouent dans l 1 écosystème (sommet de la chaîne tro
phique) et leur haute sensibilité aux différents stress leur con
fèrent un intérêt particulier. 

A) Défi nit ions 

La terminologie utilisée permettant de caractériser la toxi
cité de substances à l laide de poissons est souvent ambigfie; il 
convient donc de bien définir le vocabulaire le plus courant. Au 
tableau 6.4.1 apparaissent les définitions des abréviations les 
plus souvent rencontrées dans la littérature. 

RETOURNEMENT: (OVERTURNING) observation de la perte d'équilibre 
de 1 'anima1; le poisson nage sur le dos ou sur le 
côté. 

MORT-LETALITE: (LETHAL) observation de la mort de l'animal (l'ar
rêt cardiaque et respiratoire est souvent difficile 
à décel er). 



TABLEAU 6.4.1 Signification des abréviations courantes utilisées dans la littérature scientifique. 

ABREVIATION TERME SIGN 1 FI CATION 

TLm 24,48,72 ou 96 t Tolérance limite médiane Dose ou concentration en toxique tolérée par 50% des individus durant 
une période de 24, 48, 72 et 96 heures. 

TL10 ou 90, 96 h Tolérance limite Dose ou concentration en toxi que tolérée par 10 ou 90% des individus 
durant une période de 96 heures. 

LOlO ou 90, 96 h Dose létale Dose ou concentration en toxique qui entra'îne la mort de 10 ou 90% 
LClO ou 90, 96 h Concentration létale des individus après une période de 96 heures. 

E010 ou 90, 96 h Dose efficace Dose ou concentration en toxique qui entra'îne un effet létal ou sub-
EC 10 ou 90, 96 h Concentration efficace létal chez 10 ou 90% des individus après une période de 96 heures. 

Llm Temps létal médian Tem~s pris par la moitié de la population pour mourir 'à une concen-
STm Temps de survie médian tra ion donnée de toxique 

L no ou 90 Temps létal Durée d'action du toxique à une dose ou concentration après laquelle 
10 ou 90% des individus sont morts. 

EllO ou 90 Temps efficace Durée d'action du toxique à une dose ou concentration après laquelle 
on constate chez 10 ou 90% des individus un effet précis (létal ou 
sub-1étal) 

,--_. 

ILL Seuil de létalité Dose toxique seuil au-delà de laquelle 50% des individus ne peuvent con 
"Incipient 1etha1 1eve1" tinuer à vivre pendant une période indéfinie. 

LlC "Lethal Tresho1d Concentra-
tion" 

'-, 
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TEMPS DE MANIFESTATION: (MANIFESTATION TIME) temps mis par le pois
son pour manifester un signe particulier 
d'intoxication; perte d'habileté à la nage, 
fibrillation, toux, etc. 

TEMPS DE SURVIE: (SURVIVAL TIME) temps durant lequel l'animal sur
vit à une intoxication; généralement quand l'expé
rience est faite sur plusieurs animaux, il s'agit du 
temps de survie de 50% de la population. 

TEMPS DE RETOURNEMENT: (OVERTURNING TIME) temps mis par le poisson 
pour se retourner. 

DOSE: le toxique est administré en "dose", soit par la nouriture, 
soit par perfusion ou injection. 

TOXICITE AlGUE: (ACUTE) la dose ou la concentration en toxique étant 
élevée, elle provoque un effet grave (catastrophe); 
habituellement, on considère que la toxicité aig~e se 
manifeste en moins de 4 jours. 

TOXICITE CHRONIQUE: (CHRONIC) la dose ou la concentration de toxique 
agit de manière continue durant une longue période 
(1/10 ou plus de la durée de vie de l'animal). 

TOXICITE LETALE: (LETHAL) la dose ou la concentration occasionne rapi
dement la mort de l'animal. 

TOXICITE SUBLETALE: (SUB-LETHAL) la dose ou la concentration en toxi
que provoque un effet non mortel à court terme; 
elle peut entraîner indirectement la mort de l'a
nimal à plus long terme. 
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TOXICITE CUMULATIVE: (CUMULATIVE) la dose administrée ou les con
centrations de toxiques augmentent progressive
ment; suite ~ un taux d'intoxication progres
sif, l'effet induit s'amplifie et fait apparaître 
successivement différentes manifestations. 

TOXICITE RETARDEE: (DELAYED) la dose ou la concentration en toxique 
occasionne un effet qui ne devient évident qu'après 
un certain délai. 

TOXICITE LATENTE: (LATENT) la dose ou la concentration en toxique 
provoque chez l'organisme un effet qui ne se mani
feste qu'en présence d'un inducteur particulier. 

TOXICITE REVERSIBLE: la dose ou la concentration en toxique provoque 
un effet physiologique qui disparaît quand l'a
nimal récupère en milieu asin. 

B) Méthodologie 

Les méthodologies développées dans la pratique des essais biolo
giques dépendent surtout des objectifs visés; ces méthodes peuvent 
être simples (par exemple, lorsqu'il s'agit d'évaluer la toxicité 
d'une substance particulière pour une espèce donnée) ou fort complexes 
s'il est question d'étudier les mécanismes d'impact de stress appliqués 
~ un ensemble d'espèces vivant dans un milieu naturel (par exemple, 
l'impact des eaux résiduaires utilisées dans le traitement de minerai 
sur des espèces autochtones vivant dans les eaux du Bouclier Canadien). 

Nous allons analyser ici le type le plus simple d'essais biologi
ques et mettre en évidence la quantité appréciable de renseignements 
qu'il est possible d'en tirer; notre approche sera générale et le 
lecteur qui désire connaître les techniques de bioessais en détail 
pourra consulter les excellents travaux de Jones (1969) et Sprague 
(1 969, l 970, 1 971) . 
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Les facettes du problèmes sont très nombreuses et les méthodo
logies pour les étudier sont diversifiées. Toute démarche scienti
fique visant à établir la toxicité de substances sur le vivant de
vrait normalement comporter les 8 étapes suivantes: 

Etape 1: CHOIX DES OBJECTIFS. Il est très important de circonscrire 
les objectifs et d'évaluer si les efforts techniques dé
ployés sont compatibles avec les résultats souhaités; trop 
souvent les objectifs sont subordonnés ou adaptés aux mé
thodes empiriques qui abondent dans la littérature scienti
fique. Certaines modifications de méthodes existantes 
peuvent, sans augmenter l'effort expérimental, accroître 
considérablement le potentiel d'interprétation des résultats. 

La définition des objectifs s'opère en s'interrogeant sur 
les points suivants: 

- mesure ou évaluation de l'effet global (mortalité, retour
nement) de différentes concentrations du toxique sur un 
organisme; 

- mesure ou évaluation de l'effet physiologique de différen
tes concentrations du toxique: respiration, comportement 
actif, reproduction, conduction nerveuse, mise en réserve 
énergétique, etc.; 

- établissement du mécanisme d'intoxication: voies d'intoxi
cation et de détoxication, voies métaboliques affectées, 
taux d'accumulation du toxique, cellules affectées, orga
nites cellulaires affectés, réversibilité de l'intoxica
tion, etc. 

Souvent, l'évaluation de l'effet physiologique ou des méca
nismes dl intoxication d'un toxique est beaucoup plus avan
tageuse que le simple constat de la toxicité du produit con
taminant; la connaissance du mécanisme est, par exemple, 
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transposable au milieu naturel tandis que la connaissance de 
la toxicité globale ne 1 lest pas dans tous les cas. 

Etape 2: CHOIX D'UNE METHODE. Le choix de la méthode devient subor
donné aux objectifs fixés; néanmoins, le potentiel de llin
terprétation anticipée sera dlautant plus élevé qulil aura 
été possible de justifier les éléments suivants: 

- composition chimique du milieu support: minéralisation, 
matière organique complexante, substances synergétiques ou 
antagonistes, etc.; 
circulation de lleau; en circuit ouvert ou fermé dans un 
système hydraulique fluvial, turbulent ou statique; 

- contrôle de paramètres vitaux: température, lumière, oxy
gène dissous, dioxyde de carbone dissous, pH, Eh; 
dimension des habitats utilisés dans les expériences. 

Etape 3: CHOIX DE L'ORGANISME. Chaque méthode peut être appliquée à 

plusieurs espèces de poissons; le choix de 1 lespèce doit donc 
slaccorder aux objectifs poursuivis et à la méthode retenue. 
Le choix repose sur les critères suivants: 

connaissances scientifiques de llespèce; 
- accessibilité à un réservoir de spécimens de passé iden

tique; 
réaction ou sensibilité de 1 lespèce au produit étudié; 
activité circadienne de llespèce; 

- conditionnement et adaptation au milieu-support; 
comportement territorial; 
cycle de reproduction; 
etc. 

Etape 4: CHOIX DES PARAMETRES PHYSIOLOGIQUES. Les paramètres phy
siologiques sont diversifiés; ils seront aussi simples que 

la mesure du temps de retournement ou de survie dans des cas 
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d'évaluation globale de la toxicité d'une substance ou 
aussi complexes qu'un examen histopathologique approfon-
di couplé avec des mesures électrophysiologiques raffinées 
si l'on recherche l'explication du mécanisme d'intoxication 
et de ses effets physiologiques. Les paramètres morpho et 
écophysiologiques les plus souvent utilisés sont les sui
vants: 

longueur et poids des animaux; 
- vitesse maximale de nage; 

résistance à la fatigue; 
respiration (taux de consommation d'02); 

- activité motrice; 
activité operculaire; 
perte d'équilibre; 
préférendum thermique; 
etc. 

Etape 5: CHOIX DES PARAMETRES BIOCHIMIQUES. Les paramètres biochi
miques (Love, 1970) sont choisis en fonction des paramè
tres physiologiques. Ils sont d'autant plus significatifs 
qu'il y a une relation connue avec le ou les paramètres 
physiologiques et avec le produit toxique étudié. Ils ren
ferment notamment: 

* ARN: 
** ADN: 

l'évaluation du produit toxique ou de ses dérivés dans 
l'organisme entier ou dans les organes ou tissus spécia
lisés du poisson; 
l'évaluation de l'activité de certains enzymes; 
la mesure de la synthèse des protéines, ARN* ou AON*; 
la détermination de la teneur en eau de 1 'animal; 
la détermination de la matrice minérale (organisme entier 
ou organe); 
la teneur en sucres, en lipides et en protéines; 

acides ribonucléiques 
acides désoxyribonucléiques. 
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la différentiation des protéines sanguines; 
le compte globulaire et la caractérisation volumique des 
globules sanguins. 

Etape 6: L'ETALONNAGE ET LE CONTROLE EXPERIMENTAL. L 'élaboration de 
1 'étalonnage et du contrôle expérimental est une étape souvent 
négligée: rappelons que chaque spécimen réagit de façon dif
férente au même stress, ce qui nécessite un étalonnage en mi
lieu sain et toxique et un contrôle de chaque opération tech
nique et scientifique dans la réalisation du protocole. En 
général, il faut tenir compte des éléments suivants: 

potentiel génétique des organismes: longueur, poids, activi
té métabolique, condition physiologique de l 'animal, nombre 
de cellules, etc.; 
historique des organismes: origine (milieu), habitudes 
de passivité ou d'agressivité, stress induits par la mani
pulation et les opérations dans le laboratoire, repas, etc.; 

- cinétique dl intoxication comprenant la dynamique physico-chi
mique du produit toxique, sa "bioactivité", son inmobil i
sation par complexation, etc. 

Etape 7: LA RECUPERATION DES SURVIVANTS. L'étude de la récupération 
des survivants peut donner des informations importantes sur 
la réversibilité de l 1 intoxication, ce qui amplifie la qualité 
de l 1 interprétation éco-physiologique du bioessai. Trop sou
vent les organismes sont sacrifiés inutilement à la fin de 
l 'expérience afin de réduire les erreurs statistiques; il 
est important dans ces conditions de prévoir qulun certain 
nombre de sujets expérimentaux seront remis progressivement 
en milieu sain afin d'évaluer si les dommages de nature biochi
mique sont réversibles. 

Etape 8: INTERPRETATION DES RESULTATS. La représentation des résultats 
constitue une étape essentielle dans le processus d'interpré

tation. Sans entrer dans les détails des méthodes d'interpré-
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tation abondamment traitées dans la littérature (Cairns, 
1969; Sprague, 1969, 1970 et 1971; Love, 1970; Warren, 
1971), nous avons voulu représenter à titre d'exemple 
(Fig. 6.4.2) sur papier log-log la durée moyenne de sur
vie en fonction de la concentration en toxique avec les 
paramètres suivants: 

C = Concentration du toxique 
T = Durée d'action du toxique 
a = seuil de concentration létal e 
b = seuil de durée létale 

n, K = constantes 

L'établissement de ces relations sur papier logarithmique 
peut fournir des informations très utiles. Ainsi, Sprague 
(1969 et 1973) emploie de telles relations pour définir 
une unité toxique: à cette fin, il choisit d'abord une lon
gue durée d'action toxique (2 à 3 semaines) située dans la 
partie la plus élevée de la courbe asymptotique (A) de la 
figure 6.4.2 et détermine ensuite la dose toxique qui occa
sionne une mortalité de 50% pour cette durée; cette dose 
représente le début de la dose létale (Ill) ou la dose
seuil létale (LTC) et équivaut à une "unité toxique" ar
bitraire. En plus de préciser ainsi des doses-seuils et des 
durées-seuils de toxicité létale, les bioessais permettent 
également d'obtenir d'autres données sur les effets d'un to
xique: 

- changements provoqués par le toxique dans des fonctions 
physiologiques (fréquence des mouvements operculaires, 
consommation d'oxygène, osmorégulation, sécrétions hor
monales, etc.); 

- modifications causées par le toxique dans les caractéris
tiques comportementales (réactivité aux stimuli, taux 
d'activité, rythmes circadiens, etc.); 
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Fig. 6.4.2 . Ces ',:;'\f$ourbes (A, B ,C, Det E) repré~tent 5 types 
de relation 'ent.re les 'moyennes de~r:viedes anirno1.pt 

'. . \ . . '. 

et les. ~entrotions en toxiques . (d'.- Warren, 1971 ) ... ' 
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accumulation et localisation du toxique dans les organes, 
tissus et organites cellulaires ou altérations induites 
par le toxique à ces niveaux morphologiques; 
influence du toxique sur la reproduction, le développement 
embryonnaire et la croissance; 
possibilité du toxique d'induire des mutations, des effets 
cancérigènes, une réduction de la résistance aux virus, etc.; 
inhibitions de synthèse ou transformations biochimiques dues 
au toxique. 

Evaluation de la toxicité par le bio-essai 

Le temps de manifestation 

Lorsqu'un groupe de poissons, dont le nombre est établi par mé
thode statistique (Finney, 1964), est soumis à une intoxication 
(létale), on assiste à la mortalité et au retournement successifs 
des individus (Fig. 6.4.3). Théoriquement, on doit s'attendre à 

ce qu'un certain temps s'écoule avant que l'individu le plus sensible 
au toxique manifeste des signes spécifiques d'intoxication; c'est le 
temps minimal de manifestation au cours duquel il y a absorption et 
distribution du toxique via le sang ou via les tissus dans l'ensemble 
de l'organisme. Le temps de manifestation varie en fonction de l'es
pèce étudiée, du toxique en présence et de sa concentration, des con
ditions du milieu support (02, CO 2, dureté, salinité, pH, températu
re). De plus, des considérations antérieures révèlent que le temps 
de manifestation varie en général avec les individus au sein d'une 
même espèce; afin de standardiser, on mesure le temps de manifesta
tion médian correspondant au temps pris par 50% des individus du 
groupe à mourir à une concentration donnée de toxique. La figure 
6.4.4 représente des résultats expérimentaux qui confirment la des
cription théorique du phénomène. 
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Fig .6.4.4.Temps de survIe des truites arc-en-ciel soumis 
â une concentration de cyanure de potassium 
( 0.14 ppm ) (selon Herbert et Merkens,l952 L 
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La courbe de survie 

Si l Ion met en relation les temps de survie de 50% des individus 
des différents groupes en fonction des concentrations auxquelles ils 
sont soumis (Fig. 6.4.5) on obtient une courbe asymptotique. La re
présentation sur papier log-log (Fig. 6.4.6) offre des avantages 
tant au point de vue de l 1 interprétation visuelle que de la formula
tion mathématique des courbes. Les pentes des droites généralement 
obtenues sont des caractéristiques du mode d'action du toxique et du 
mode de réaction des organismes à l'intoxication. 

En effet, la courbe apparaissant à la Fig. 6.4.6 peut être re
présentée par l'équation: 

et sa pente: 

n et k étant des constantes 

dt (l-n) t 
dC = C 

(6.4.1) 

(6.4.2) 

Pour une même espèce, n est davantage caractéristique du 
et k des conditions du milieu. Wuhrmann (1952) et Burdick 
améliorent l 'équation en posant l 1 expression (Fig. 6.4.7): 

toxique 
(1958) 

(C_a)n (t-S) = k (6.4.3) 

La tot~rance timite m~diane 

Afin de raffiner davantage le mode de représentation, il est 
possible et même souhaitable de standardiser le temps médian de ma
nifestation: les durées de 48, 72 et 96 heures sont généralement 
utilisées dans la littérature. Dans ces conditions, clest la con
centration en toxique qui varie selon 1 'espèce et les conditions du 
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milieu: le TLm 96 (tolérance limite médiane) est la concentration 
en toxique nécessaire pour tuer 50% des individus en 96 heures. Afin 
de mesurer le TLm 96, il est nécessaire d'opérer avec plusieurs grou
pes de poissons de la même espèce, chacun étant soumis à des concen
trations différentes de toxiques; puis, on mesure pour chaque con
centration le pourcentage de chaque population correspondante qui sur
vit durant 96 heures. Le TLm 96 est obtenu par interpolation; il cons
titue une évaluation fiable de la toxicité d'une substance (Fig. 6.4.8). 

6.4.4 Toxicité conjointe 

L'utilisation de bio-essai en vue de prédire la toxicité d'une 
substance particulière serait sans grand intérêt en sciences de l'en
vironnement s'il était impossible de transposer les résultats au mi
lieu naturel; toutefois, on s'est rendu compte que la présence de 
plusieurs toxiques dans le milieu-support avec des concentrations 
inférieures pour chacun au seuil de létalité pouvait être létale. Cet
te observation a amené Brown (1968) à concevoir un système d'éva
luation de la toxicité conjointe de plusieurs toxiques à partir de 
"l'unité toxique" (UT). 

Le système proposé est très simple; 

unité toxique = Concentration du toxique dans le milieu support 
Seuil de concentration létale 

où le seuil de concentration létale peut être considéré comme équiva
lant au TLm 96 heures. On obtient ainsi: 

C. 

(UT)i = (T~m 96 h)i (6.4.4) 

Pour un mélange de toxiques, la toxicité totale sera approximative
ment équivalente à la somme des unités toxiques correspondant à cha
cun d'entre eux. 
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Fig .6.4.8. Courbe hypothétique permettant la détermination du TLm 96 . 
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Fig.6.4.7.Représentation hypothétique du temps de survie de deux espèces 
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( Wuhrmann , 1952; Burdick, 1958 ), 
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Ainsi, on aura: 

C. 
T = L (UT)i = ~ (T~m 96 h). 

1 1 
(6.4.5) 

Si T dépasse 1, on peut slattendre à ce que plus de 50% de la popu
lation de 1 1 espèce étudiée soit affectée par la combinaison des 
toxiques. Dans ce cas, nous sommes en présence de toxicité addi
tive. Toutefois, il est possible que 1 1 effet de substances toxi
ques se fasse individuellement et que 1 1 effet de 11un soit plus ou 
moins indépendant de 1 1 effet de 1 lautre; dans ce cas, malgré que 
T soit plus grand que 1, il est normal que 1 lespèce étudiée ne pa
raisse pas affectée par la combinaison des toxiques: 1 1 effet des 
toxtques est dans ce cas considéré comme lIinfra-additif ll ou linon 
interactif ll . Par ailleurs, 1 1 effet d1un ou plusieurs toxiques peut 
être amplifié par la présence d1autres toxiques à des concentrations 
sub-1éta1es; dans ce cas particulier où T est inférieur à 1 et où 
les organismes étudiés sont affectés, nous sommes en présence d1un 
effet toxique IIsupra-additifll. Inversement, si le mécanisme d1ac
tian d1un ou de plusieurs toxiques est inhibé par la présence d1au
tres toxiques (à des concentrations individuelles sub1éta1es ou lé
tales), il est possible que les organismes étudiés ne soient pas 
affectés par ce mélange toxique; dans ce cas 00 T est nettement su
périeur à 15, nous sommes en présence d1un effet antagoniste. Le 
tableau 6.4.2, résume les situations que nous venons de décrire. 

Plusieurs travaux expérimentaux ont démontré le potentiel d1u
tilisation de ce système pour prédire la toxicité globale d1un mi
lieu contenant une combinaison de toxiques (Herbert et Van Dyke, 
1964; Jordan et Lloyd, 1964; Lloyd et Jordan, 1964; Browen et 
al. 1969). Si, d1une part, il est possible d1estimer la toxicité 
globale d1un milieu, il serait normal, d1autre part, d1être en mesu
re d1évaluer le niveau de toxicité qui peut être toléré par la faune 
aquatique. Herbert et aL~ (1965) prétendent que les poissons, 
dans leur milieu naturel, peuvent survivre quelques jours si la to-
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TABLEAU 6.4.2 Illustration de l 'effet conjoint de 
toxique 

% 
..!!. 

d'organisme T = ~ (UT). TYPE D'EFFET 
affect~ , = ' 

'ù 50% 'ù n non-intêractif 

'ù 50% 'ù l additif 

< 50% 'ù l infra-additif 

> 50% 'ù l supra-additif 

< 50% > n antagoniste 

'ù 50% l < T < n combinaison dl effets 

, 
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xicité globale ne dépassait pas 0.7 unité toxique; après plusieurs 
expériences menées sur le terrain, ces mêmes auteurs conclurent que, 
dans des conditions satisfaisantes d'oxygène dissous, il est possible 
de maintenir la productivité biologique d'une espèce de poisson quel
conque si la toxicité globale nlest pas supérieure à 0.2 unité toxi
que. De leur côté, Edwards et Brown (1966) estiment que des popu
lations de poissons peuvent survivre indéfiniment dans un milieu où 
la concentration en toxiques solubles équivaut à moins de 0.3 à 0.4 
unité toxique pourvu que la concentration en oxygène dissous et en so
lides en suspension soit satisfaisante. 

6.4.5 Utilisation type du bio-essai 

La simplificé conceptuelle du bio-essai classique et son effi
cacité comme intégrateur de l 'ensemble des stress toxicologiques 
pouvant slexecer sur le vivant aquatique ont amené les offices gou
vernementaux préoccupés par l 1 environnement à l 'utiliser comme cri
tère de qualité. Afin de replacer le bio-essai dans son contexte 
d'utilisation concernant l 'évaluation de la toxicité globale des 
eaux en faisant ressortir certains aspects d'interprétation qui lui 
sont rattachés, nous allons discuter brièvement la toxicité de mé
taux en solution et l 1 effet antagoniste du calcium, la toxicité in
duite par le pH du milieu ainsi que celle due aux pesticides. 

A) Métaux lourds 

Les métaux lourds sont universellement présents dans le milieu 
aquatique. On les y retrouve incorporés à la structure cristalline 
des sédiments inorganiques, complexés à la matière organique soluble 

ou insoluble, sous forme de sels ou incrustrés dans les vivants aqua
tiques. L'essai biologique classique examine surtout la toxicité de 
solutions faites à partir de sel de métaux lourds. Lee et Veith 
(1971) ont fait ressortir li importance de la "bioactivité" des 
substances toxiques; la forme en solution du toxique serait un fac-
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teur déterminant de son activité (voies d'intoxication et modes 
d'action). 

La toxicité des métaux en tant que sels dépend de leur forme 
chimique en solution; elle dépend aussi du niveau métabolique at
teint et de l'importance qu'il joue dans le maintien des fonctions 
physiologiques normales de l'animal. La fiqure 6.4.9 montre les 
différences de toxicité de sels de cuivre, de zinc et de plomb; on 
constate dans ce cas un facteur 10 entre le seuil de toxicité du 
cuivre et celui du plomb, ce qui suppose un mode d'action différent 
pour ces deux toxiques. Le tableau 6.4.3 indique la toxicité de 
différents métaux lourds pour des espèces de poisson généralement 
utilisées dans les bio-essais. 

Les seuils de létalité sont fortement modifiés par l'effet an
tagoniste du calcium. En effet, le seuil de létalité du cuivre pas
sera de 0.06 ppm à 0.6 ppm si on augmente la concentration du CaC03 
de 12 ppm à 320 ppm. La figure 6.4.10 explicite plus clairement 
l'effet antagoniste du calcium; pour deux concentrations de nitrate 
de plomb, le temps de survie des épinoches augmente avec la concen
tration en calcium, passant respectivement d'environ 1 - 5 jours à 

des concentrations de calcium voisine de 0.5 ppm à environ 8 - 10 

jours pour des concentrations de calcium de 30 ppm. 

B) pH 

Les fluctuations ou variations de pH sont des phénomènes natu
rels souvent amplifiés par des apports en substances allochtones 
provenant des activités humaines. Elles peuvent être causées par la 
respiration des organismes aquatiques, la photosynthèse, l'oxydation, 
la dégradation anaérobique, la présence d'acides humiques, etc .. 
Certains écologistes prétendent que le pH est un facteur important 

du contrôle de la présence et de la distribution des espèces aquati
ques; toutefois, on connaît peu le mode d'action des ions hydrogènes 
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TABLEAU 6.4.3 Toxicité de métaux lourds (TLm 96) pour certaines espèces utilisées 

couramment dans les essais biologiques. 

LEPOMIS PIMEPHALES CARASSIUS LEBISTES 
METAUX* MACROCHIRUS PROMELAS AURATUS RETI CULATUS 1 

(Crapet) (Méné) (Poisson rouge) (Guppy) 

CADMIUM 1.9 0.9 --- 1.3 

CHROME 7.6 5.1 4. l 3.3 

CUIVRE 0.20 0.05 0.04 0.04 

PLOMB 24 5.6 31 21 

MERCURE --- --- 0.01 0.01 

NICKEL 5.2 5.2 9.8 4.4 

TITANE 12 8.2 --- ---

ZINC 5.5 0.96 6.4 1.3 

1 1 1 

SALt() [1 
GAIRDNERII 
(Tru; te) 

0.02 

---
0.4 

---

0.09 

66 

---
4.6 

1 
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sur le vivant aquatique. Le domaine de pH dans lequel les animaux 
aquatiques peuvent vivre normalement dépend de la composition du 
milieu-support et de l 'espèce considérée; bien que les normes gé
nérales fixent un domaine étroit de pH (5 à 8), certaines espè
ces peuvent s'adapter à des domaines de pH plus larges s'étendant 
de 4.2 à 9.0 (Jones, 1964). 

Les effets du pH sont surtout dus à son activité synergétique. 
La figure 6.4.'1 montre que la toxicité du sulfure de sodium à une 
concentration de 3.2 ppm slaccroît quand le pH passe de 8.5 à 6.0. 
L' explication de ce phénomène pourrait être la suivante: 

(1) 

(2) 

L'augmentation de la concentration en ion hydrogène de la réaction 
2 déplace 1 'équilibre vers la droite, ce qui favorise la formation 
diacide sulfhydrique qui est extrêmement toxique. 

Réciproquement, la présence de certains sels dans le milieu 
entraîne des modifications de pH qui peuvent accélérer la mort d'or
ganismes aquatiques. Ce phénomène est illustré à la figure 6.4.12: 
le temps de survie d'épinoches est affecté, pour des concentrations 
croissantes de sels de chrome et d'aluminium, par un pH 4 atteint à 

des concentrations de sels relativement faibles. 

C) Pesticides 

Plusieurs nouveaux pesticides sont mis au point chaque année et 
leur utilisation ne cesse de s'accroître. De nombreux travaux scien
tifiques traitent de la toxicité des pesticides pour la vie animale 
et végétale (Pimente', 1971; Matsumura, 1972a, 1972b et 1973, etc.), 
et on doit sly référer si on veut connaître en détail les mécanismes 
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dlactions physiologiques. Le tableau 6.4.4 indique pour quelques 
insecticides les usages abondants qulon en fait au Canada. Tôt ou 
tard les pesticides se retrouveront dans le milieu aquatique où ils 
affectent la vie aquatique sous toutes ses formes. 

La toxicité des pesticides varie beaucoup dlun type de produit 
à un autre. La vitesse dlassimilation dlun pesticide, son site dlac
tion sur le métabolisme, sa demie-vie, sa stabilité dans llorganisme 
l layant assimilé sont des facteurs importants qui déterminent la 
toxicité relative des pesticides. 

Sur les figures 6.4.13 et 6.4.14 apparaissent des courbes de 
toxicité dlinsecticides obtenues par les méthodes de bio-essai; ces 
expériences ont permi d létablir des seuils de létalité qui, comme 
on le constate au tableau 6.4.5, sont généralement faibles. 

6.4.6 Réactions physiologiques aux stress 

Avant de terminer le survol de la problématique des stress 
s'exerçant sur le vivant aquatique, il convient dlexaminer un peu 
plus en détail une réaction physiologique à l'imposition dlun stress: 
la carence en 02 dissous. 

A) Réaction à une carence dl02 dissous 

Lorsqulun poisson, une épinoche par exemple, est soumis à un 
milieu support désoxygéné, deux réactions physiologiques se manifes
tent rapidement (1 minute environ): 

i) Dlune part, la fréquence des battements operculaires augmentent 
rapidement (Fig. 6.4.15): 1 1 augmentation du rythme augmente le pas

sage de l'eau sur les branchies. L'animal cherche ainsi à augmenter 
, 'apport en 02 en provenance du milieu. Il maintient ce rythme jusqulà 
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TABLEAU 6.4.4 Quelques statistiques sur des 
insecticides vendus au Canada en 
1970. (Bureau de la Statistique, 
Ottawa) . 

Aldrine poudreuse 
liquide 
granulée 

BHC LINOANE 

CHLOROANE liquide 
poudreuse 

OIELORINE 

ENORINE 

MALATHION 

METOXYCHLORE 

PARATHION 
ROTE NONE 

TOXAPHENE 

2,222 lbs 
35,544 lbs 
3,153 lbs 

6,127 lbs 

67,588 lbs 
32,936 lbs 

38,291 lbs 

116,591 lbs 

129,156 lbs 

25,963 lbs 
112,843 lbs 

6,776 gal; 
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TABLEAU 6.4.5 Toxicité (TLm 96 h) de différents pesticides pour différentes espèces de 
poissons. 

INSECTICIDE LEPOMIS PIMEPHALES CARASSIUS LEBISTES SALMO 
MACROCHIRUS PROMELAS AURATUS RETI CU LATUS GAIRDNERII 
(Crapet) (Méné) (Poisson rouge) (Guppy) (Tru; te) 

ENDRINE .6 10 1.9 1.5 .6 
TOXAPHENE 3.5 5.1 56 20 8.4 
DIELDRINE 7.9 16 37 23 10 
ALDRINE 13 28 28 33 17.7 
DDT 16 32 27 43 42 
HEPTACHLORE 19 94 230 107 19 
CHLORDANE 22 52 82 190 44 
METHOXYCHLORE 62 35 56 120 62 
LINDANE 77 56 152 138 38 
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ce que la fatigue musculaire entraîne un ralentissement; la fatigue 
se manifeste d'autant plus rapidement que 1 1 exercice se produit en 
condition anaérobique. Ce type de réaction nlest pas universel; 
la truite par exemple, augmente l 'amplitude de son battement oper
culaire, réaction tout aussi efficace pUisqu'elle entraîne un passa
ge accru d'eau dans les branchies: dans des réactions de détresse, 
on a mesuré dans ses branchies un débit d'eau 4 fois supérieur à la 
normale. 

ii) D'autre part, le poisson est incité à la nage; il recherche 
ainsi un endroit plus aéré tout en augmentant le contact de l'eau 
avec les branchies. Cette nage de détresse cesse avec 1 1 épuisement 
de l'anima1. 

Si le temps dl imposition du stress nia pas entraîné une intoxi
cation irréversible au CO2, l'animal récupère rapidement dans une 
eau bien oxygénée. 

B) Principes liés à l'utilisation de 11°2 dissous 

A une température donnée et dans un état d'activité continue, 
la consommation d'oxygène est à peu près constante lorsque la concen
tration en 02 dissous est supérieure à une concentration critique 
(C02Jc)' Dans la zone de consommation sans contrainte (Fig. 6.4.16), 
le taux de consommation est uniquement fonction de 1 'état d'activité 
de 1 1 animal et l 'état d'activité maximum est conditionné par le taux 
de consommation maximum de 1lanima1. Cette zone d'activité sans con
trainte est caractéristique de l'espèce étudiée. En effet, cette zone 

est formée par le point de rencontre de trois paramètres physiologiques 
• 

propres à chaque espèce; il s'agit de la concentration critrique 
(C0 2Jc)' du taux de consommation-seuil et du taux de consommation 
maximum. 

Pour des concentrations d'oxygène dissous inférieures à la con
centration critique, l'apport en oxygène du milieu devient insuffisant 
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quand le niveau d'activité de l'organisme augmente. L'animal, habi
tué d'atteindre facilement des niveaux d'activité plus élevés que 
celui auquel il a accès à ces concentrations d'oxygène dissous, entre 
dans un état de détresse qui entraîne une réaction de ventilation 
excessive et une activité de nage inhabituelle; après l'épuisement 
musculaire, il s'ajuste aux nouvelles limites que lui impose la dis
ponibilité en oxygène. 

Ces réactions sont importantes en milieu naturel. Une carence 
en O2 dissous pourra, à la limite, modifier les relations existantes 
entre les différents éléments composant l'écosystème; seules les es
pèces ayant une zone d'activité sans contrainte compatible avec le 
nouvel état du milieu ne seraient pas affectées par une carence d'oxy
gène. Une des premières fonctions physiologiques touchées affectant 
le comportement écologique des organismes est la puissance en réser
ve. En période d'activité, pour se nourrir comme pour échapper à 

ses prédateurs, le poisson doit pouvoir nager rapidement; bien que 
la vitesse de croisière maximale de l'organisme dépende de la tempé
rature, elle sera aussi fortement influencée par une carence en oxy
gène dissous dans le milieu (Fig. 6.4.17). 

C) Effets de toxiques sur la respiration 

Les figures 6.4.18 et 6.4.19 montrent deux types de réaction 
respiratoire d'un poisson à l'imposition de deux stress toxicologi
ques différents. Dans le premier cas, il s'agit d'un intoxication 
au cyanure. Après une brève période correspondante au temps de ma
nifestation la fréquence des battements operculaires augmente rapi
dement; la consommation en oxygène diminue progressivement et sa 
dépression régulière n'est pas modifiée par l'augmentation du pas
sage de 1'eau sur les branchies. Quand l'épinoche est remis dans 
un milieu sain, l'inactivation du cyanure par conversion en thiocya
nate (SCN-) amène l'organisme à récupérer si les dommages causés 
aux branchies ne sont pas irréversibles. Cette réaction physiolo
gique semble indiquer que le métabolisme respiratoire est le point 

d'action majeur du cyanure. 
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Dans le second cas, il s'agit d'une intoxication au mercure. 
L'augmentation du rythme operculaire entratne une consommation ac
crue d'02 qui diminue rapidement après quelques minutes bien que 
la fréquence des battements se maintienne. Remis en milieu sain, 
l'épinoche semble récupérer, mais cette fois plus lentement que 
dans le cas du cyanure. Cette réaction indique que le point d'ac
tion du mercure n'est pas unique et qu'il est inactivé lentement 
par complexation ou excrétion. 

L'analyse de la réaction respiratoire constitue un type d'ob
servation physiologique; cet exemple montre qu'il est possible 
d'extraire de nombreux renseignements tant au niveau du mode d'ac
tion des toxiques que de l'impact écologique des stress. 

6.5 CHEMINEMENT DES STRESS VERS LE VIVANT AQUATIQUE 

Pour faire suite au chapitre 6.4 sur les stress en général vis-à-vis 
du vivant aquatique, nous désirons approfondir les modes de cheminement 
de ces stress. Dans cette optique, il serait peu opportun d'effectuer 
une analyse de tous les stress connus vis-à-vis des organismes aquati
ques; cela risquerait, en effet, d'être non seulement fastidieux et re
dondant mais aussi relativement peu utile vu qu'il existe de nombreux re
levés dans ce domaine (par exemple: Water Quality Criteria Data Book, 
1973). Pour les mêmes raisons, il nous semble également peu approprié de 
décrire par espèce ou par groupe d'espèces aquatiques les effets ne ces 
stress. Nous préférons plutôt limiter et illustrer le sujet en étudiant 
le cheminement de deux stress, à savoir la présence de composés mercuri
ques et celle des insecticides, dans l'écosystème aquatique jusqu'aux pois
sons, lesquels constituent l'étage terminal de cet écosystème. 

Signalons ici que les deux types de substances toxiques précités ont 
été choisis pour les trois motifs suivants. 
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On les utilise généralement en grandes quantités dans le domaine 
de l'industrie chimique (plastiques) et électronique, des ins
truments-contrôle, des amalgames pharmaceutiques, de la peinture, 
des pâtes et papiers, de l'agriculture, etc. pour les composés 
mercuriques (Ulfvarson,1969; Wood, 1971; Vostal,1972; Hurtig, 
1973) et dans le domaine de l'agriculture, de l'industrie forestiè
re, etc. pour les insecticides (Brooks, 1972a; Matsumura, 1972a; 
Strickland et Blue, 1972). Bien qu'on s'efforce depuis quelques 
années de réduire cette utilisation, celle-ci occasionne souvent, 
par voie directe de rejet ou par transfert indirect via l'atmosphè
re, les eaux de pluie et le ruissellement à travers les sols, l'ap
parition de composés mercuriques ou d'insecticides dans les rivières 
et les lacs (Bradshan et al., 1972; Brooks, 1972a; Lake Michigan 
Interstate Pesticides Committee, 1972; Matsumura, 1972b; Vosta1, 
1972; Hutchinson, 1976). 

L'accumulation progressive de ces toxiques et de leurs dérivés aux 
niveaux trophiques successifs de l'écosystème aquatique, leur persis
tance et leurs effets à ces niveaux sont relativement bien élucidés 
(Johnson, 1968; Muirhead-Thompson, 1971; Hurtig, 1972b; Vostal, 
1972; McKim et al., 1973; Ui, 1975; Huckabee et Goldstein 1976) 
par rapport à d'autres toxiques. 

En se nourissant de poissons contaminés par ces toxiques ou par d'au
tres voies, 1 'homme lui-même peut accumuler du mercure ou des insec
ticides (Brooks, 1972b; Hurtig, 1972a; Matsumura, 1972c; Skerfving, 
1972; Davies, 1973; Ui, 1975 et 1976), laquelle accumulation est 
susceptible d'induire, à partir de certains seuils cumulatifs, des 
altérations morpho-fonctionnelles qui peuvent devenir mortelles 
(Kutsuna, 1968; Tsubaki, 1971; Wood,1971; Skerfving et Vosta1, 
1972; Strickland et Blue, 1972). 

; Les composés mercuriques et les insecticides ont diverses possibili
tés de cheminement dans l'écosystème aquatique: la suite de cet exposé 
explicitera certaines de ces possibilités. 
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6.5.1 Mécanismes au niveau du milieu-support 

Après leur introduction dans les rivières ou les lacs, les com
posés mercuriques et les insecticides peuvent subir des changements 
dans le milieu-support de l 1 écosystème aquatique, clest-à-dire au 
niveau des sédiments, des particules en suspension, de la matière 
organique sédimentaire, suspendue ou dissoute et de la phase aqueuse 
comme telle. Ces changements se traduisent dans nombre de cas par une 
amplification ou une réduction du potentiel toxique des composés pré
cités. Illustrons ce phénomène à l laide de 4 exemples explicités ci
dessous. 

(i) Méthylation du mercure 

Lorsque cet élément pénètre directement ou indirectement dans lléco
système aquatique à partir de sources naturelles ou de rejets arti
ficiels, il y arrive généralement sous les cinq formes suivantes: 
métallique (Hgo), ionique (Hg++), aryl ou phénylmercurique (C6H5 -
Hg+), a1kyl ou méthylmercurique (CH3 - Hg+) ou a1koxyalkylmercurique 
(CH3 - 0 - CH2 - Hg+) (Jernelov, 1969; Vostal, 1972). Les conditions 
anaérobies du fond des lacs et des rivières favorisent tout dlabord 
la transformation du mercure métallique en mercure ionique (Jernelov, 
1969) tandis qulen milieu aérobie on constate le changement inverse 
(Tonomura et al.~ 1972). Ensuite, le mercure bivalent Hg++ provenant 
de cette oxydation, de la décomposition de llalkoxyalkylmercure (Jer
nelov, 1969) ou dlautres sources est méthylé par des microorganismes 
anaérobies associés aux sédiments (Wood et al.~ 1968; Jernelov, 
1970; Rissanen et al.~ 1971). Cette méthylation se réalise de deux 
façons à 1 laide de la méthylcobalamine, coenzyme dérivé de la vitami
ne B12, chez ces microorganismes comme chez certaines bactéries telles 
que Clostridium cohlearium (Tonomura et al.~ 1972) ou comme chez 
certains champignons tels que Neurospora crassa (Landler, 1971): le 
Hg++ effectue une attaque électrophile non enzymatique du coenzyme de 
telle façon que son Co++ central se charge dleau en libérant un radical 
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méthyl transféré sur le Hg++, ou bien la méthylcobalamine agissant 
au sein de la N5 - méthy1 - tetrahydrofolate - homocystéine - trans
méthylase déplace enzymatiquement un méthy1 de l 'homocystéine vers 
le Hg++ plutôt que vers le méthionine comme cela a lieu dans le mé
tabolisme normal (Bertilsson et Neusahr, 1971; Imura et at.~ 1971; 
Wood, 1971). Notons ici qulon constate un mécanisme enzymatique 
similaire chez certaines espèces bactériennes de l 'intestin et dans 
le foie de divers vertébrés (Wood, 1971; Ukita, 1972). La méthy-
1ation du mercure peut donc se réaliser non seulement au niveau des 
microorganismes anaérobies des sédiments mais aussi au niveau des 
poissons dans un écosystème aquatique. Au sein de ce dernier, le 
méthylmercure, formé par les procédés décrits ci-dessus ou issu d'une 
dégradation microbiologique du phény1mercure dans les sédiments (Jer
nelov, 1969) suit deux voies. D'une part, bio-chimiquement méthylé 
une nouvelle fois il devient volatile et disparaît ainsi temporaire
ment de 1 1 écosystème aquatique (Jernelov, 1969; Wood, 1971). D'au
tre part, incorporé dans les organismes biologiques, il y séjourne 
durant une période assez longue (Rucker et Amenst, 1969; Vostal, 
1972; McKim et at.~ 1973). De ce fait, dans les écosystèmes aqua
tiques contaminés par le mercure, cet élément se retrouve surtout 
sous forme de méthylmercure au sein des organismes nonobstant le 
fait que ceux-ci aient la capacité dl incorporer d'autres formes de 
composés mercuriques (Matsumura, 1972 c; Ukita, 1972; Vostal, 1972; 
McKim et at.~ 1973). A l 'éche1le du cycle général du mercure dans 
1 1 environnement (Gavis et Ferguson, 1972), la conversion de di
verses formes de mercure en méthy1mercure au niveau du milieu-support 
des écosystèmes aquatiques canalise et concentre la toxicité du mer
cure vis-à-vis des organismes aquatiques (Jerne1ov, 1969; Vosta1, 
1972) . 

(ii) Association du mercure à ta matière organique 

Il existe aussi une autre possibilité pour les composés mercuriques 
introduits dans les écosystèmes aquatiques. En effet, dans certains 
de ceux-ci, tels que ceux de 1 'estuaire du Mississipi et des Grands 
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Lacs Canadiens, la concentration en méthy1mercure est très faible 
dans les sédiments et peu ou non décelable dans 11eau (Andren et 
Harris, 1973; Chau et Saitok, 1973) tandis que la quantité de 
mercure associée à la matière organique dissoute et sédimentaire 
y est élevée (Lindberg et Harris, 1974; Andren et Harris, 1975). 
Cette association provient du fait que la fraction légère (poids 
moléculaire inférieur à 500) de cette matière organique a une ca
pacité prononcée de liaison avec le mercure simi1airement aux aci
des fulviques des sols (Schnitzer, 1970), laquelle liaison sla
vère stable et peu réversible même lorsque les conditions minérales 
varient (Andren et Harris, 1975). Il est évident qulune telle 
association réduit la toxicité globale des composés mercuriques in
troduits dans un écosystème aquatique. 

(iii) Transformation chimique et photonique des insecticides 

Bien qu'à cause de leur caractère plus lipophile qui hydrophile et 
de leur composition polychlorée (voir tableau 6.5.1), la plupart 
des insecticides soient généralement peu solubles dans 1 leau même 
lorsque leur hydroso1ubilité augmente avec la température (Edwards, 
1973), on les retrouve en quantités non négligeables dans les ri
vières et les lacs (Brooks, 1972a; Matsumura, 1972a; Edwards, 1973). 
Après leur solubilisation dans ceux-ci sous forme d'aggrégats (Ed
wards, 1973) ou sous forme plus dispersée, les insecticides peuvent 
subir deux types de transformation chimique au sein du milieu aqueux 
comme tel. D'une part, ils sont susceptibles d'y être lentement hy
drolYSés; cela s'avère le cas, par exemple, pour 110rganophosphate 
diaz;non hydrolysé à 200C et à pH 7.2 en diéthy1 phosphorothioate et 
en hydroxy - 2 isopropyl - 4 méthy1 - pyrimidine selon une demi-vie 
de 185 jours (Rosen, 1972) ainsi que pour les carbamates dimeti1an, 
pyrolan et sevin dont la vitesse d ' hydro1yse varie avec les conditions 
de température et de pH (Aly et El-Dib, 1971). D'autre part, la 

plupart des insecticides peuvent êga1ement y être chimiquement modi
fiés par l 'énergie lumineuse solaire (Rosen, 1972). Cette transfor
mation photochimique est principalement causée par les rayons ultra-
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violets du spectre solaire à la surface terrestre (partie du spec
tre de longueur d'onde supérieure à 280 m~) et est accélérée lors
que divers composés photosensibil;sateurs facilitent le transfert 
de l'énergie lumineuse aux insecticides (Lykken, 1972; Rosen, 
1972; Matsumura, 1973). Citons parmi ces photosensibilisateurs la 
chlorophyle A et B, le coenzyme FMN (riboflavine monophosphate nu
cléotide dérivé de la vitamine B2), l'antraquinone, l'insecticide 
roténone, le benzophénone issu du DDT ainsi qu'une vingtaine d'autres 
insecticides ayant une capacité plus ou moins prononcée de photo
sensibilisation spécifique vis-à-vis d'autres insecticides (Lykken, 
1972). En concentrant l'énergie lumineuse incidente en énergie 
chimique au niveau de liaisons hautement énergétiques (triplets et 
singlets organiques), ces photosensibilisateurs catalysent diverses 
réactions photochimiques (Lykken, 1972). Celles-ci sont variées 
mais peuvent être regroupées en huit classes: 

1. Photoisom~risation: un réarrangement intramoléculaire sans 
perte ou addition d'éléments intervient: ceci s'observe notam
ment chez plusieurs cyclodiènes tels que 1'aldrine, le chlordè
ne, la dieldrine, l'endrine, l 'heptachlore et l'isodrine (Rosen, 
1972; Matsumura, 1973). 

2. Photod~chlorination: la dieldrine perd ainsi un de ses Cl (Mat
sumura, 1973). 

3. Photosubstitution: dans ce cas, un radical (Cl par exemple) 
est remplacé par un autre (OH par exemple) sur un anneau 
aromatique suite à une attaque photonucléophi1ique de ce dernier 
(Crosby et al., 1972). 

4. Photohydrolyse: certains carbamates comme le carbaryl ou cer
tains organophosphates comme le parathion sont transformés de 
cette façon en naphtol ou nitrophénol respectivement avec autres 
résidus (Rosen, 1972; Matsumura, 1973). 
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5. Photolyse: 1 lénergie lumineuse défait ici un lien covalent 
intramoléculaire de telle façon que 1 linsecticide est direc
tement scindé en deux composés avec addition d lH2 au lieu de 
rupture comme on le constate pour 1 lorganophosphate guthion 
(Ma tsumura, 1973). 

6. Photooxydation: ce type de modification change notamment llor
ganophosphate parathion, le DDT et son analogue métoxych1ore 
ainsi que le cyc10diène a1drine en parooxon, dichlorobenzophé
none, ch1orobenzoate et dieldrine respectivement (Rosen, 1972; 
Matsumura, 1973). 

7. Photod~composition: signalons ici le cas des portions acide 
et alcoolique des pyréthro'des qui sont non seulement séparées 
mais aussi altérées par l lénergie lumineuse en présence de 
chlorophyle (Lykken, 1972; Rosen, 1972). 

8. Photopolym~risation: on constate un tel processus chez le DDT 
qui, après avoir perdu 2 Cl, forme des dimères en milieu anaé
robie illuminé (Matsumura, 1973). 

Les dérivés issus des diverses transformations des insecticides 
en milieu aqueux ont-ils une toxicité plus, moins ou aussi intense 
que celle des insecticides originaux? Bien qu 1 il existe relativement 
peu de données à ce sujet, les trois possibilités se constatent. Ef
fectivement, on a remarqué, par exemple, que les photoisomères de 
l laldrine, dieldrine, endrine et heptachlore slavèrent plus toxiques 
pour les poissons et autant ou davantage toxiques pour les insectes 
que leurs composés originaux respectifs (Georgacakis et Kham, 1971; 
Lykken, 1972) tandis que c1est le contraire pour la photoisodrine 
vis-à-vis de llisodrine (Lykken, 1972). Notons également ici que 
les dérivés des organophosphates étant plus polarisés que leurs pré
curseurs initiaux deviennent plus toxiques que ces derniers et qu1u
ne évolution inverse slobserve pour les composés issus de la trans
formation photochimique des carbamates (Matsumura, 1972c). Bref, 
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toutes ces conversions réduisent la persistance des insecticides 
comme tels dans les lacs et rivières, lequel phénomène peut être 
accéléré par un synergisme d'action entre insecticides différents. 
Cependant, les conversions photochimiques entra1nent l'apparition 
de multiples dérivés dont la toxicité est, pour certains tels que 
le paraoxon et le benzochlorsphénone, très prononcée (Water Quali
ty Criteria Data Book, 1973) et pour d'autres, tels que la 4 méthyl
pyrimidine et le naphtyl, peu prononcée. 

(iiii) Adsorption et modification des insecticides dans les s~diments 

On décèle généralement plus d'insecticides dans les sédiments et 
la matière particulaire en suspension que dans l leau au sein des 
lacs et rivières contaminés par ces composés: en effet, après leur 
pénétration dans le milieu aquatique, ces derniers y sont en grande 
partie graduellement adsorbés sur les particules sédimentaires ou 
suspendues (Edwards, 1973). Cette adsorption qui défavorise leur 
solubilité dans l'eau (Edwards, 1973) dépend des 7 facteurs ex
plicités ci-dessous (Cruz et White, 1972; Edwards, 1973). 

1. Type de particules: selon qu'il s'agisse de sable, de limon 
ou d'argile, 1 'adsorption particulaire des insecticides sla
vère respectivement faible, relativement importante et très éle

vée. 

2. Type d'insecticides: certains de ceux-ci tels que le DDT et 
le méthoxychlore sont plus facilement adsorbés sur l'argile 
que d'autres tels que les organophosphates diazinon et mala
thion, tandis que la situation contraire prévaut en présence 
de sable ou de limon, ce qui suggère que les différents insec
ticides s'associent aux particules de différentes manières en 
fonction de leur structure. 

3. Dimensions particulaires: les sédiments riches en petites par
ticules renferment plus dl insecticides que ceux où abondent 
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les grosses particules car leur agencement et leur porosité 
favorisent leur surface totale d'adsorption et leur capacité 
de rétention pour ces composés. 

4. Matière organique et collofdale: l'affinité entre les insec
ticides et la matière organique vivante ou morte, notamment 
la portion lipophile de celle-ci, amplifie leur adsorption 
dans les sédiments lorsque ceux-ci contiennent beaucoup de 
produits organiques; lorsqu'un lac et une rivière ont eu 
abondance du matériel organique dissous, on y retrouve beau
coup d'insecticides en solution dans l'eau. 

5. Composition min~rale: mentionnons ici qu'une richesse en Fe 
ou en Mg dans des sols y accélère et amplifie l'adsorption des 
insecticides. 

6. Acidit~: l'adsorption particulaire des insecticides est aug
mentée par des conditions légèrement acides. 

7. Temp~rature: vu que le phénomène d'adsorption s'avère légère
ment exothermique, une augmentation de la température dans le 
milieu aquatique y décroît quelque peu l'adsorption particulaire 
des insecticides. 

Par ailleurs, l'association des insecticides aux sédiments, aux 
particules en suspension et à la matière organique dans un écosystè
me aquatique ne signifie pas qu'ils y persistent indéfiniment à ces 
niveaux. Certes, plusieurs d'entre eux sont susceptibles de rester 
longtemps ainsi associés: on a constaté, par exemple, que la per
sistance générale des organochlorés tels que le chlordane, DDT, BHC 
et aldrine atteignait respectivement 5, 4, 3 et 2 années dans des 
sols tandis que celle des organophosphates moins stables comme le 
diazinon et la malathion n'y excède pas 12 et l semaines respective
ment (Hurtig, 1972 b). Mais, divers mécanismes écourtent souvent 
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de telles dur~es au niveau des s~diments, particules en suspension 
et matière organique dans le milieu aquatique. Rappelons ici à 

ce sujet les possibilit~s de d~composition chimique et photonique, 
de solubilisation et/ou de volatilisation et ajoutons-y deux au-
tres processus importants, à savoir la p~n~trat;on et l'accumulation 
de ces compos~s dans la chaîne trophique de l 1 écosystème aquatique 
ainsi que leur dégradation microbiologique qu'il convient d'analyser 
à présent. De fait, divers microorganismes (bact~ries et actinomy
cètes) ont la capacité de transformer et de d~composer les insecti
cides en conditions anaérobies (Hill et Mc Cart y, 1967; Matsumura, 
1973), lesquelles pr~valent dans les s~diments. Ils le font par 
co-m~tabolisme, c'est-à-dire qui ils utilisent leur système enzymati
que particulier à cette fin sans cependant en tirer d'avantages mé
taboliques nets pour leur croissance, ce qui explique que le taux de 
biod~gradation des insecticides reste faible même lorsqu'il y a pro
lifération microbiologique (Alexander, 1972). Les voies de trans
formation microbiologique des insecticides sont multiples, tel qui il
lustr~es aux figures 6.5.1 et 6.5.2) pour le DDT et l'aldrine-diel
drine (Menzie, 1969; Matsumura, 1972 b et 1973). 

Le choix des voies de transformation microbiologique d~pend des 
microorganismes présents, du taux ana~robie, du pH, des ions acti
vateurs ou inhibiteurs, des enzymes extracellulaires disponibles, etc. 
(Alexander, 1972; Matsumura, 1973). 

Quelques soient les voies de biod~gradation suivies, il est évi
dent qu'elles entraînent une lente accumulation de produits d~rivés 
des insecticides. De tels produits, lorsqu'ils sont plus polaris~s 
que leurs pr~curseurs initiaux ou lorsqu'ils en résultent par ~poxy
dation, s'avèrent généralement plus toxiques que ces derniers; le 
phênomène inverse se constate aus5i quand ils ont moins de radicaux 
polaires et plus de portion lipophile (Matsumura, 1972 c). Mention
nons, par exemple, à ce sujet que l 'algue Anacystis nidulans se ré
vèle plus sensible à la dieldrine issue par époxydation de l'aldrine 
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qu'à cette dernière tandis que la situation contraire se constate 
pour les dérivés métaboliques G et F de la dieldrine par rapport 
à celle-ci (Boush et Battertan, 1972). Bref, si d'une part l'as
sociation des insecticides avec les particules sédimentaires ou 
suspendues et avec la matière organique diminue leur toxicité 
dans les écosystèmes aquatiques, il est vrai aussi que leur trans
formation microbiologique à ces niveaux donnent des dérivés qui 
peuvent s'avérer plus toxiques. 

En conclusion, les 4 exemples décrits ci-dessus montrent que 
les composés toxiques introduits dans des lacs et rivières peuvent y 
être en partie adsorbés, absorbés ou transformés au niveau du mi1ieu
support, c'est-à-dire au niveau des sédiments, des particules en sus
pension, de la matière organique et de la phase aqueuse comme telle. 
Cette "sorption" y inactive, au moins temporairement, une partie 
de ces composés tandis que leurs transformations chimiques, photoni
ques ou microbio1ogiques, donneront des dérivés dont le potentiel 
toxique est amplifié, équivalent ou réduit. 

6.5.2 Mécanismes au niveau de la chaîne trophigue 

Les composés toxiques et leurs dérivés présents dans l'écosys
tème aquatique des lacs et des rivières sont susceptibles d'être pro
gressivement accumulés par les organismes qui y vivent. Cette accu
mulation dépend principalement de 3 facteurs, à savoir leur taux de 
pénétration dans les organismes aquatiques, leur cinétique de trans
formation au sein de ceux-ci et leur taux d'élimination. 

(i) Pénétration dans les organismes aquatiques 

Les toxiques rentrent dans les organismes aquatiques de manière directe 
à partir du milieu-support au niveau des branchies et de la peau chez 
les vertébrés et invertébrés, des racines et de la tige chez les plan
tes et de la paroi exocellu1aire chez les unicellulaires; ils pénè-
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trent aussi de manière indirecte via l 'alimentation au niveau du 
tube digestif chez les vertébrés et invertébrés et des vacuoles 
phagocytaires ou pinocytaires chez les protozoaires unicellulaires. 
Dans tous les cas, le phénomène est essentiellement dépendant de la 
perméabilité sélective des membranes cellulaires présentes. En ef
fet, certains composés traversent plus facilement celles-ci que 
d'autres, selon un ou plusieurs des modes précisés ci-après (Giese, 
1969; Schanker, 1970). 

- Diffusion lipophile: lorsque la concentration extracellulaire 
d'un composé s'avère plus élevée que la concentration intracel
lulaire, il tend à rentrer par diffusion passive dans les cellu
les et vice-versa. Son transfert passif à travers la membrane 
cellulaire est toutefois conditionné par deux facteurs limitants: 
son coefficient de partition d'abord et son volume moléculaire 
ensuite. Dans le premier cas, plus un composé est riche en por
tion lipophile et pauvre en portion hydrophyle constituée de 
radicaux polaires, plus sa liposolubilité et son coefficient de 
partition IIlipide-eau li sont élevés et plus son passage trans
membranaire s'avère important. En effet, du fait que toute mem
brane cellulaire se compose essentiellement de deux feuillets li
poprotéiques superposés et reliés entre eux par des ponts lipidi
ques hydrophobes, les produits lipophiles ont plus de facilité 
à la traverser que des produits hydrophiles lipophobes. Par ail
leurs, dans le second cas, à équivalence de coefficient de parti
tion, un composé ayant un grand volume moléculaire est défavorisé 
pour le passage à travers la membrane cellulaire par rapport à 

un composé de petit volume moléculaire. Ces deux facteurs expli
quent, au moins partiellement, des degrés différents d'incorpora
tion et de toxicité intracellulaires entre différents composés 
mercuriques ou insecticides. Signalons, à titre d'exemple, que 
les produits organomercuriques étant plus liposolubles que les 

formes inorganiques du mercure pénètrent plus facilement que 
celles-ci dans les organismes et leurs tissus (Webb, 1966; 
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Ukita, 1972). Parmi ces produits organomercuriques, le méthy1mer
cure ayant le plus petit volume moléculaire est celui qui se re
trouve le plus rapidement dans les cellules (Webb, 1966). Sa 
toxicité s'avère ainsi amplifiée par rapport à celle du mercure 
inorganique d'abord et à celle d'autres composés organomercuri
ques ensuite. Par ailleurs, parmi les insecticides, le DDT et 
ses dérivés 000 et ODE étant ceux qui ont les propriétés hydropho
bes et lipophiles les plus prononcées s'avèrent ceux qui, pénètrent 
le plus rapidement dans les organismes aquatiques au sein de leurs 
graisses intracellulaires (Kenaga, 1972; Edwards, 1973). 

- Diffusion hydrique: dès que le milieu intracellulaire contient plus 
de soluté et moins d'eau que le milieu extracellulaire, il y a ap-
pel osmotique passif d'eau vers la cellule et réciproquement. Ce 
flux hydrique est probablement facilité par les pores hydrophiles 
de la membrane cellulaire et peut entraîner avec lui diverses mo
lécules dissoutes dans 1leau. Chez les invertébrés et les poissons 
d'eaux douces, le transport d'eau dans le processus de l'osmorégu1ation 
est intense, favorisant ainsi 1 'entrée d'insecticides relativement 
hydrophiles tels que les organophosphates et carbamates (Johnson, 
1973; Kerr et Pass, 1973). 

- Diffusion ionique: nombre de composés toxiques dans le milieu a
quatique, notamment les composés mercuriques, sont ionisab1es. 
D'une manière générale, plus leur degré d'ionisation est élevé, 
moins ils sont diffusés passivement dans les cellules; vu que 
leur dissociation ionique dépend du pH ambiant, celui-ci contrôle 
ainsi indirectement leur taux d'incorporation intracellulaire pas
sive. Cette diffusion ionique obéit aux règles suivantes. Les 
ions peu chargés traversent plus vite la membrane cellulaire que 
les ions très chargés, ce qui est le cas pour X-Hg+ vis-à-vis de 
Hg++. A équivalence de charge, les ions ayant un volume hydraté 
(volume ionique + volume de l'eau liée à 1 lion) faible diffusent 
plus rapidement à travers la membrane cellulaire que ceux dont 
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le volume hydraté est élevé, ce qui facilite la pénétration du 
méthyl Hg+ dans les cellules par rapport aux autres organo-Hg+. 
Ajoutons également ici que la présence intracellulaire de ca
tions associés à des macromolécules non diffusables telles que 
des protéines entraîne, par diffusion isoélectrique, un phéno
mène à volume constant, entre une prédominance cationique du 
milieu intracellulaire sur le milieu extracellulaire et une pré
dominance anionique contraire. Ce phénomène favorise également 
passivement l'entrée des cations Hg++ dès que ceux-ci s'associent 
à des protéines intracellulaires (Webb, 1966). 

- Transport actif: parallèlement aux équilibres ioniques de 
Donnan, plusieurs composés s'accumulent rapidement dans les cel
lules alors que leur concentration intracellulaire s'avère déjà 
nettement plus élevée que leur concentration extracellulaire et 
réciproquement. On constate aussi que certains produits ayant 

un coefficient de partition et un volume moléculaire analogues 
à d'autres produits pénètrent plus vite dans les cellules que 
ces derniers. En outre, nombre de composés hydrophiles et d'ions 
traversent la membrane cellulaire en quantités beaucoup plus im
portantes que ne le prévoient les facteurs décrits plus haut pour 
la diffusion, ce qui amplifie leur accumulation intracellulaire 
ou leur rejet extracellulaire et entretient des gradients de con
centration entre les deux côtés de la membrane cellulaire. Dans 
les 3 cas précédents, on parle de transport actif. Celui-ci ne 
dépasse cependant point certains seuils d'accumulation ou de re
jet. Il dépend aussi du métabolisme intracellulaire vu que di
vers inhibiteurs métaboliques le bloquent. Ce transport actif 
est probablement réalisé par plusieurs types d'intermédiaires si
tués dans la membrane cellulaire: protéines contractiles trans
versales fixes, transporteurs micromoléculaires lipophiles mobi-
1 es C1carri ers"), oxydo-réducteurs fixes di sposés en chaîne 
transversale, perméases enzymatiques dont la synthèse n'est in
duite qu'en présence de certains substrats. Une spécificité 
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d'affinité existe entre ces intermédiaires et les composés qui 
sont transférés par transport actif. Il peut toutefois surve
nir des compétitions de substrat pour le même intermédiaire; 
il nlest pas impossible que le Hg++ organique et même inorgani
que ou certains insecticides en étant des compétiteurs à ce ni
veau aient une entrée favorisée dans les cellules (Webb, 1966; 
Kenaga, '972). 

- Diffusion faciUt~e: iT Si agit ici dl un transport actif qui ac
célère la diffusion à travers la membrane cellulaire sans occa
sionner toutefois des gradients de concentration entre les deux 
côtés de celle-ci. 

Lorsqu'ils pénètrent dans les cellules ou en sortent, les compo
sés toxiques peuvent être partiellement captés dans la membrane 
cellulaire qui ils traversent et occasionner dans celle-ci, à 

partir de certains seuils d'accumulation, des altérations morpho
fonctionnelles. Ce phénomène est particulièrement évident dans 
le cas des composés mercuriques (Webb, 1966). En effet, ceux-ci 
ayant une forte affinité pour les radicaux SH, ils se lient faci
lement aux acides aminés porteurs de tels radicaux dans les lipo
protéines membranaires. Bien que cette liaison soit réversible, 
elle ne se défait que très lentement, comme cela a été mis en évi
dence avec du mercure radioactif, à moins que d'autres radicaux 
SH compétiteurs soient ajoutés ou deviennent disponibles. La cap
ture et l 'accumulation du mercure dans la membrane cellulaire sla
vèrent plus prononcées pour les Hg+ organiques que pour les Hg++ 

inorganiques, tel que démontré chez les globules rouges sanguins 
(Passow, 1970) et les cellules mésothéliales rénales (Webb, 1966); 
cette différence résulte vraisemblablement du caractère plus lipo
phile des premiers, qui favorise leur association avec les lipopro-

~éines membranaires. 
Les conséquences de la fixation mercurique dans ces dernières sont 
multiples; exposons-en les principales. L'augmentation des charges 
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positives suite à la capture des XHg+ ou Hg++ change la mobilité 
électrophorétique protéique et le potentiel électrochimique de la 
membrane, modifiant ainsi la diffusion ionique entre la cellule et 
son milieu. En présence de mercure, des changements ont notamment 
été observés chez les globules rouges sanguins (Passow, 1970): 
ils peuvent s'agglutiner par formation de ponts entre des protéines 
à radicaux SH et le mercure lié aux structures membranaires de glo
bules rouges. Par ailleurs, en bloquant des radicaux SH d'intermé
diaires protéiques dans la membrane cellulaire ou en y inactivant 
1 1 enzyme ATPase (qui catalyse la libération d'énergie par hydrolyse 
de 1 'adénosine tri-phosphate), le mercure inhibe des agents néces
saires au transport actif de divers produits. Une telle réduction 
du transport actif par le mercure a été constatée pour 1 'entrée du 
Na+ et Ca++ dans les branchies, du glucose, des acides aminés, de 
l'eau, du K+, HP04--, Cl- et r- dans l'épithélium intestinal, du 
glucose, du K+ et HP04-- dans les globules rouges et les cellules 
musculaires (Webb, 1966). Le rejet du Na+ du milieu intracellulai-
re vers le milieu extracellulaire contre un gradient de concentration 
est également un transfert actif affecté par le mercure. Lorsque ce 
dernier inhibe cette "pompe pour Na+ " à laquelle est associée une 
"pompe inverse pour K+ II

, la diffusion passive du Na+ et K+ devient 
déterminante de telle sorte qu1une nouvelle distribution apparaît 
pour ces deux cations entre les deux côtés de la membrane cellulai-
re (Webb, 1966; Passow, 1970). Le mercure freine aussi beaucoup le 
transport actif dans les reins, principalement au niveau de la réab
sorption qui survient après la filtration du sang. Effectivement, quand 
des composés mercuriques issus de la filtration sanguine sont captés 
par le mésothélium rénal proximal réabsorbeur (leur élimination de 
1 'organisme est ainsi réduite), le Na+ et 1 leau ainsi que, à plus 
faible degré, le glucose et les acides aminés libres sont moins réab
sorbés par ce mésothélium; une diurèse perturbant l 'équilibre hydro
dynamique de l 'organisme ou des déficits sanguins en Na+, glucose et 
acides aminés peuvent alors se développer (Webb, 1966). L'incorpo
ration du mercure dans les membranes cellulaires est également suscep
tible d'y induire des conséquences néfastes à l 'échelle ultrastructu-
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rale: en se liant aux lipoprotéines membranaires, il déformerait 
quelque peu leur configuration tertiaire et ainsi leur agencement 
biomoléculaire quaternaire. Ceci peut se traduire par une distor
tion des pores membranaires, une formation de vacuoles ou une dé
sorganisation des microvillosités destinées à amplifier la surface 
d'échange (Webb, 1966). Toutes ces modifications morpho-fonction
nelles de la membrane cellulaire peuvent modifier l'équilibre osmo
tique des cellules; on explique de cette façon l 'hémolyse des glo
bules rouges due aux composés mercuriques. Ajoutons que tout ce qui 
a été précisé plus haut peut s'appliquer aux membranes intracellu
laires comme celles des mitochondries, du reticulum endoplasmique, 
de l'appareil de Golgi, des chloroplastes, du noyau, etc. Par exem
ple, le mercure réduit le transfert actif du Na+, K+, Mg++ et Ca++ 

à travers les membranes mitochondriennes et désorganise les crètes 
intérieures de celles-ci. 
Quant aux insecticides, bien que leurs interactions avec les membra
nes cellulaires et intracellulaires aient été très peu étudiées, on 
sait que leur caractère lipophile favorise leur association à la 
portion lipidique de membranes, ce qui peut causer leur accumulation 
parUe11 e et temporaire à ce niveau. Une tell e accumul ation, en af
fectant plusieurs liaisons Van der Waals intra et inter-moléculaires, 
modifie la structure quaternaire des lipoprotéines membranaires; ain
si la porosité, la diffusion tonique et le fonctionnement de certains 
transporteurs actifs peuvent être perturbés. Les pyrèthro~des occa
sionneraient de cette manière un changement de distribution ionique 
entre les deux côtés de la membrane cellulaire et, conséquemment, une 
modification de leur potentiel électrochimique; chez les cellules 
nerveuses intoxiquées par ces insecticides, la diffusion normale des 
Na+ et K+ serait ainsi modifiée par un accroissement de potentiel 
négatif (Yamamoto, 1970). L'endrine exerce un effet analogue au ni
veau du foie chez les poissons: il y provoque, en effet, une dimi-

t · "t h~ t" d N + K+ C ++ Z ++ t M ++ et une augmen nu , on , n ra epa , que es a, ,a, n e 9 . . -

tation de leur concentration extrahépatique sanguine (Holden, 1973). 
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(ii) Transformation dans les organismes aquatiques. 

Après avoir pénétré dans les organismes aquatiques, les composés 
toxiques peuvent y être modifés enzymatiquement de telle sorte 
que leur toxicité s'y trouve amplifiée ou réduite: on parle 
alors de "toxication" ou de "détoxication". 

Les produits mercuriques, sont généralement assez rapidement 
transformés en a1kyl (méthyl ou éthyl) mercure ou en Hg++ 
dans les organismes supérieurs (Webb, 1966; Ulfvarson, 1969: 
Ukita, 1972), selon les voies précisées à la figure 6.5.3, ce 
qui concentre et augmente leur toxicité (Vostal,1972). 

Les insecticides sont également transformés dans les organis
mes supérieurs et y occasionnent l'accumulation de multiples 
dérivés. En général, ces transformations qui se constatent chez 
les poissons, les invertébrés aquatiques et les plantes d'eaux 
douces comme chez les mammifères, les insectes et les plantes 
terrestres (O'Brien, 1967; Brooks, 1972b; Hurtig, 1972a; 
Klein, 1972; Miyamoto, 1972; Nakatsugana et Nelson., 1972; 
Johnson, 1973; Kerr et Pass, 1973) se déroulent en deux pha
ses successives appelées respectivement primaires et secondai
res (Broo kes, 1972b). 

Les changements primaires 

La phase primaire de la transformation des insecticides est caracté
risée par une oxydation, une hydrolyse, une r~duction, une d~chlori
nation ou une isom~risation. 

L'oxydation se situe surtout au niveau de la fraction microsomale 
cellulaire, c'est-à-dire le reticulum endoplasmique et ses riboso
mes adjoints ou libres, et, à un degré moindre, elle se réalise 
dans les mitochondires, les chloroplastes et le suc hyaloplasmique 
à l'intérieur des cellules; ces réactions d'oxydation ont lieu en 
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présence d'oxydases qui servent normalement au métabolisme des li
pides stéro1des (cholestérol, hormones sexuelles males et femelles, 
hormones corticostér01des, phytostérols, etc.), de l'acide gibbé
rélique (hormone végétale de croissance) ou des peroxydes (Brooks, 
1972b). Cette oxydation enzymatique qui a davantage lieu dans cer
tains sites histologiques tels que le foie et les glandes sexuelles 
que dans d'autres tels que les Muscles et le plasma circulatoire s'ef
fectue selon plusieurs modes (O'Brien, 1967; Menzie, 1969; Brooks, 
1972b; Dugan, 1972; Hurtig, 1972a; Miyamoti, 1972), explicités aux 
figures 6.5.4 à 6.5.7. Signalons également ici quelques oxydations 
moins fréquentes telles que la N méthyloxydation de certains orqano
phosphates phosphoroamidates, la cyclisation des tri-O-méthyl-organo
phosphates, et l'oxydation de radicaux latéraux en alcools, cétones et 
acides carboxyliques ou carboxyamides. 

L'hydro~yse se constate principalement chez les organophosphates: el
le y provoque un clivage des liaisons phosphate-esther, (phosphate-S)
esther et phosphate-(S-esther). Ceci se réalise à l'aide de diverses 
phosphatases, notamment les phosphotries-térases, disponibles dans les 
organismes; à l'échelle cellulaire, cette hydrolyse enzymatique s'avè
re plus prononcée dans le suc hya10plasmique que dans le reticulum en
doplasmique, les mitochondries ou les chloroplastes et, à l'échelle 
histologique, elle a davantage lieu à certains sites tels que le foie 
et l'intestin plutôt qu'à d'autres niveaux tels que les reins (O'Brien, 
1967; Dahm, 1970; Brooks, 1972b). L'hydrolyse des liens phosphate 
(-S-) esther peut aussi être provoquée de manière non enzymatique 
par des tons OH- en conditions légèrement alcalines (O'Brien, 1967). 
Le mécanisme d'intervention de ces ions OH- permet de comprendre com
ment le clivage hydrolytique survient; en temps qu'anions négatifs, 
ils effectuent une attaque nucléophylique du phosphore dont le carac
tère positif se traduit par un comportement électrophilique et, en 
s'y associant, ils détruisent le lien entre le phosphore et son esther. 
Dans un tel contexte, la présence de groupes électrophyliques adjoints 

au phosphore favorise l 'hydrolyse. Ceci explique que les organophospha
tes riches en groupements S sont moins hydrolysés que ceux riches en 
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NADP NAD avec phosphate additionnel. 

Fig. 6.5.4. Hydroxylation des insecticides organophosphates, carbamates, roténo~des, 
DOT et nicoténo1des. 
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S o 
Il Il 

groupements 0 vu que -p- s'avère moins é1ectrophilique que -p-; 
1 'intensité de 1 1 hydrolyse dépend donc du type d'organophosph~te pré
sent tel qui illustré aux figures 6.5.8a, 6.5.8b. D'autres types 
d'hydrolyse ont également été mis en évidence. Citons celles où des 
carboxyestérases ou des carboxyamidases transforment des organophos
phates en organophosphocarboxyacides ou amides selon le schéma pré
senté à la figure 6.5.9 (O'Brien, 1967; Menzie, 1969). Signalons 
aussi le clivage hydrolytique des carbamates (voir figure 6.5.10), 
lequel est communément appelé IIdécarbamylation" (O'Brien, 1967; 
Brooks, 1972b). 

Des r~duation8 peuvent également modifier certains insecticides. Par 
exemple, les radicaux N02 du noyau aromatique de l'organophosphate 
parathion sont réduits en amines NH 2 par des nitroréductases cellulai
res (O'Brien, 1967, Brooks, 1972b). LI hydrogénation de la roténone 
à 1 laide d'hydrogénases s'avère un autre cas de réduction (Fukami 
et at., 1970). 

La d~ahtorination transforme le DDT et ses analogues ou dérivés, les 
BHC, certains cyclodiènes tels que 1 'heptach1ore ainsi que 1 lorgano
phoaphate Dichlorvos (O'Brien, 1967; Brooks, 1972b; Hurtig, 1972a). 
Le mécanisme de la déchlorination de ces insecticides demeure encore 
mal connu, excepté celle du Dichlorvos qui survient par hydrolyse du 
radical où se trouve le chlore. Il est cependant établi que, grace à 

son caractère très électronégatif, Cl réagit avec des sites actifs 
d'enzymes ou des radicaux fonctionnels de substrats proches de son 
insecticide porteur (Dugan, 1972). Cette réaction slaccompagne sou
vent d'une déshydrogénation oxydative de 1 'insecticide qui subit ain
si une déshydrodéchlorination. 

Des processus d'isom~risation peuvent enfin changer quelques insecti
cides. Une telle isomérisation transforme, à faible degré, les phos
phorothionates et phosphoridithioates (organophosphates) en phosphoro 
(di)thiolates (O'Brien, 1967; Menzie, 1969), tel que montré à la 
figure 6.5.11. Notons aussi ici 1 1 isomérisation du op'DDT + pp'DT dans 
le foie (O'Brien, 1967) et celle de la dieldrine en photodieldrine 

dans les plantes (Klein, 1972). 
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Fig. 6.5.7. Désulfuration oxydative des insecticides organophosphates. 
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Les changements secondaires 

Ces 5 séries de changements primaires (oxydation, hydrolyse, réduc
tion, déchlorination et isomérisation) sont souvent suivies ou par
fois accompagnées d'une conjugaison secondaire avec des métabolites, 
ce qui donne des produits conjugués susceptibles d'être intégrés 
dans le métabolisme ou excrétés (Brooks, 1972b). Illustrons ce 
phénomène au moyen de 2 exemples. En premier lieu, les carbamates, 
après avoir été hydroxylés au niveau de leur noyau aromatique ou de 
leur radical N méthyl, sont combinés avec du glucose, du glucuronate 
ou des sulfates grâce à l'intervention des coenzymes UDPG (Uridine 
Di-Phosphate Glucose), UDPGA (UDP-Glucurono-Acide) ou GSH (Gluta
thion) respectivement (Brooks, 1972b). Les carbamoglucosides, car
bamoglucuronides et carbamosulfates ainsi formés peuvent ensuite être 
assimilés dans l'anabolisme de polysaccharides complexes, être trans
formés en monomères (Klein, 1972) ou être graduellement éliminés vu 
que ces produits ont une portion polaire accrue qui favorise leur 
élimination (O'Brien, 1967; Brooks, 1972b). En second lieu, décri
vons le cas des déalkylations chez les organophosphates. Ceux-ci 
perdent des radicaux méthyl (-CH3), éthyl (-CH2-CH3) ou isopropyl 

(-CH~H3) par transfert de ces alkyls sur le coenzyme GSH des gluta-,CH3 
tion -S- transférases (Dahm, 1970; Eto et Ohkawa, 1970; Brooks, 1972b). 
Ces déméthylations, déséthylations et déisopropylations sont associées 
à des hydroxylations et se réalisent surtout dans le réticulum endo
plasmique et le suc hyaloplasmique où le GSH est abondant, notamment 
au niveau du foie chez les animaux et de la tige chez les plantes 
(O'Brien, 1967; Hollingworth, 1970; Brooks, 1972b; Klein, 1972; 
Miyamoto, 1972; Nakatsugama et Nelson, 1972). Ces déa1kylations ré
duisent le caractère lipophile des organophosphates et amplifient ain-
si leur caractère hydrophile polaire, ce qui facilite leur possibili-
té d'excrétion; elles fournissent aussi des radicaux alkylés pour 
le métabolisme du carbone Cl et l'anabolisme des acides gras. Signa
lons finalement que les GSH-S-transférases s'avèrent nécessaires à 

la déshydrodéchlorination du DDT et des BHC bien que le mécanisme 
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d'intervention de ces enzymes pour ce processus reste encore à élu
cider: notons à ce suj~t, que les prétendues déshydrodéchlorinases 
et DDTases très discutées correspondent vraisemblablement à ces 
transférases (Brooks, 1972b). 

L'ensemble de toutes ces réactions primaires et secondaires donne 
nombre de dérivés différents pour chaque insecticide. Cette éton
nante diversité de possibilités est explicitée aux figures 6.5.12 à 

6.5.18 1 pour quelques insecticides communs à partir des informations 
fournies par plusieurs auteurs (O'Brien, 1967; Menzie, 1969; Dahm, 
1970; Fukami et ar.~ 1970; Brooks, 1972b; Hurtig, 1972a; Klein, 
1972; Matsunaka, 1972; Miyamoto, 1972; Nakatsugana et Nelson, 1972). 

Les transformations des organophosphates (parathion, méthylparathion 
et méthylparaoxon, diazinon et diazoxon, malathion et malaoxon, gu
thion, dichlorvos, diméthoate, etc.) décrites plus haut peuvent être 
accompagnées de modifications supplémentaires telles qulun changement 
des carboxyesters en acides carboxyliques (Ex: malathion --- acide 
malathionique --- diacide malathionique), une thiooxydation en 
sulfoxides et sulfones (Ex: diméthoate) ou une déchlorination hy
dro1ytique (Ex: dichlorvos). 

Les organochlorés se retrouvent également en grande partie sous de mul
tiples formes dérivées suite aux modifications subies après leur péné
tration dans les organismes. A ce sujet, les transformations de l lal
drine et de l'heptachlore (Fig. 6.5.13 a et b) s'avèrent représenta
tives pour les cyclodiènes en général parallèlement à celles du DDT 
et des BHC (Fig. 6.5.14 et 6.5.15). 

Les carbamates sont surtout hydroxylés de même que les roténo'des 
(Fig. 6.5.16 a et b et 6.5.17) et peuvent ensuite se conjuguer à 

divers composés métaboliques. Ils peuvent aussi perdre leur radical 
~arbaryl par hydrolyse, être déalkylés ou oxydés en quinones (Ex. 

l Les dérivés encerclés dans les figures 6.5.12 à 6.5.18 représentent 
des produits qui sont utilisés dans le métabolisme. 
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....... ' 
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@ @ 
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(4 Nitrophényl) + (Phosphorothionate) 

Fig. 6.5.12c. 
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Déalkylation 
Hydroxylation 

(Phosphate) 

2 Ethyl 

1 
1 

(Phosph0ro~~iolate) + (4Aminophényl) , 
t + 1 '- ___________________ ....J L ___________ -J 

Fig. 6.5.12d. 
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Fig. 6.5.12e. 
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6,7 Bi hydro-A l dri n~ _-:::: - - ALDRINE 
NAD NADH + H+ 

1 1 Bihydrogénation 1 

1 ,,- 2NADH + 2H+ +202 '1 , 1 Bi hydroxyl ati on 1 
1\ 
1 ..... __ 2NAD + 

+ 

( Eooxydationl 

6,7 Bihydroxy- ..... f--;::=~=:::;--- DIELDRINE ---;::;:::==:;:::::::;-~ .. ~ PHOTOD l EL DR l NE 
Isomération Bihydroaldrine 

(TRANSDIOL) 

Sulfate 

lente 

+ NADH + H + O2 ------. 

Hydroxylation 

Hydroxydieldrine 
(TRANSDIOL) 

t 

Hydroxydieldrine 
GEMCHLOROHYDRINE 

(TRANSDIOL) 

(Réductionl IOxydationl 1 

L _ _ _ _ Cétone .... __ -.J 

glucose, glucuronate 

GSH UDPr" UDPGA 

Conjugaison 

Aldro-O-sulfates Aldro-O-glucosides Aldro-O-glucuronides 

Fig. 6.5.l3a. Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
cyclodiènes (Exemples: ALDRINE et DIELDRINE). 
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;t' CL 
HEPTACHLORE - - - - - - - --CHLORDENE ----------~ 

""" ID~ch1orinationl ~ + 

t02 " NADH T H + 02 

" \. 
\. \. NAD+ + H20 

1 Epoxydation 1 
'-- 1 Hydrcxy

ch10rdène 

IEPo,y"tio,l!' lO, 

2-3 ~_ Cl 
Heptach10re 1 1 Hydroxy 

----:::/'!IO-OO::"""=__ 2 -3 Epoxy
~ ,Ch10rdène 

+ + NADH T H + 02 NAD + H20 

Hydroxy1ation 
J~ch1orination 

1 

1 

~ 
l '-H 

r----.., 1 

2-3 Bihydroxy
Heptach10re 

(TRANSDIOL) 

, 
1 Conj uga i son 1 

Oxydation 
Déshydro
g~nante 

1 

1 

1 

~ 
Cétoch1ordène 

-.,,-.----~ , 
\ 
Cl 

IDéchlorinationl 

Epoxydation 

2-3 Eooxy
Ch10rdène 

2-3 Bihydroxy
Ch10rdène 

(TRANSDIOL) 

1 Conj uga i son 1 

Fig. 6.5.l3b. Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
cyclodiènes (Exemples: HEPTACHLORE et CHLORDENE). 
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IIsomélisationl 1 Hydroxylation 1 
KELTHANE ----------1.... pp' DDT ... ou 
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DDMU 
ou .. 

HC",-- GSH 000 

IDéshydrodéchlorinationl ou 
TDE TDEE 

" / " / \... / 

cE~yF Cl 

~IADHTHT~ 
IBihydrogénationl 

NAD T 

1 Hydroxylation 1 

DOMS 

GSH ! Déshydrodéch lori nati on 1 

HC1 

DO NU 

NADH+H+ 

!Bihydrogénationl 

Acides 

aminés I)DA 
DDA- pept ides ...... t---;:;::::;::=;::::::../;-- Ac i li e 

IConj uga i son 1 

NAD+ NADH + HT 

IDécarboxylationl 

10xydati on 1 

NADH T H~ ~ O2 NAD~ ~ H20 

DONS '>...:./ ... [JDOH ---"'---..::: ..... _...::/~----j .... 000 

Fig. 6.5.14. 

IHydroxylationl alcool 1 BiDéshydrogénationl Aldéhyde 

Transformations biochimiques possibles pour les insecticides DDT et 
METHOXYCHLORE. 
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BHC 
ou LINOANE 
ou HCH 

(Hexach10ro-Cyc1o-Hexane) 

GSH 

1 Oêshydrodêch10rination 1 

HCl 

PCH-SG 
(Pentach10ro-Cyc10-Hexane-SG) 

PCH-SH 

~H3~ ........ __ ~)_SH_+ _H,O ~HC~ TCH 

(Trich10ro-Cyc10-Hexane) 

f Oêch10rination 1 

GOH ~I B~i-:'dê-s-:'h-y"":"dr-o-:d"":"éc-:h-=l-o-rl~' n-a-tl~' o-n-'I 

PCH 
ou PCC 

GSH + H20 

5C1 

--"---~ 

1 

t 

2C1 

-,- - - - MCH 
4C1 (Monoch1oro-Cyc10-

/ Hexane) 
4"" 

,./ ,./ 1 

~ 
,./ 1 

/' \ 
Cl 

P.S.: Des voies similaires se constatent aussi pour 
d'autres BHC. 

Fig. 6.5.15. Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
BHC et LINDANE. 
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CARBARYL 

+ 2NADH+2H +202 

1 Bihydroxylat;on 1 

+ 2NAO +2H20 

l Napthyl -6,7 Bihydroxy)
N Méthyl-Carbamate 

Carboxyméthylamine 

L@ 
-1-

Méthylamine 

glucosides, glucuronides, sulfates 

IConjugaison' UDPG, UDPGA, GSH 

Carbamo-O-glucosides 
Carbamo-O-glucuronides 
Carbamo-O-sulfates 

Fig. 6.5.l6a. Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
carbamates (Exemple: N Méthylcarbamate: CARBARYL). 
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ZECTRAN 
(3,5 Diméthyl-4 Diméthylamine) Phényl 

- ~ Méthyl-Carbamate 
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Phényl-N Méthanol-Carbamate 

~ 
~~~~~~~~râes 
sulfates 

r:IC~o-nJ~·u-g-al-·s-o"'nl UDPG, UDPGA, GHS 

H20 

Carbamo-O-glucosides 
Carbamo-O-glucuronides 
Carbamo-O-sulfates 

+ 

1 
1 
1 
1 

IlJécarbamyl ati on 1 

Carboxyméthylamine 
~---~ ~ 

3,5 Diméthyl -4 Diméthyl- + 
amine-Phénvl ( :\ 

NAD + ...... '\ 1 ,; -=--0;- Méthy 1 ami ne) 

t Oxydation 
~ Bi déshydrogénati on 

NADH+H+ ~ 1 

~ 
3,5 Diméthyl -4 Di
méthylamino-o
Benzoquinone 

GSH + NADH + H + t02 L_ _ - ...... / '1 2° 
!Déalkylation + Hydroxylation 1 

Déalkylation 

ilS -8+ NAD+ 

(
3,5 DimHhYl-) 
4 Méthylamine 
Phényl-N Méthyl-

.Carbamate 
GSH + NADH + H+ + t02 

+ Hydroxylation ~ 
GS - éthy + NAD+ + H20~ 

1(3,5 ~iméthyl-\_ 
4 Amlne ) 

'\ f. 1 Hydrolysel 
,,--__ ~/\ 
Diméthylamine "" 3,5 Diméthyl-

4 Hydroxy-Phényl 
NAO+ -. 1 

) 
'lAOH+H-'-.-" 1 

Bidéshydro-
génation 

.. 
3,5 Diméthyl

p-Benzoquinone 

Phényl-N Méthyl-Carbamate 

Fig. 6.5.l6b. Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
carbamates (Exemple: ~ Méthylalkylcarbamates: ZECTRAN). 
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ROTENODE - __ 

+ MACH + H + O2 

1 Hydroxy1 ati on 1 

IHydroxy1ation 1 

ISihYdrOgénationl 

8 Hydroxy 
Roténo1one l 

/ 
/ ,/' 

+ /,/ 
NADH + H " ,/ 

r 

8 Hydroxy
Roténone 

----/'" 
-

ROTENOLONE II 

8 Hydroxy
Roténo1one II 

6,7 Di hydro-, __ --?"----
Roténone 

r------..., NADH + H+ 
ISihydrogénationl 

NAD+ .-/{ IHydrOxy1ation 1 

\ 
\. 

'-... _. 6, 7 Dihydro
-... Roténo 1 one 

ou II 

Fig. 6.5.17. Transformations biochimiques possibles pour les insecticides 
roténo~des. 
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zectran) ou subir une thiooxydation (Ex.: mesurol). 

La dégradation des pyréthro'des survient partiellement par scission 
hydro1ytique entre leurs moitiés alcoolique et acide et par décom
position de leur portion alcoolique. 

Quant aux nicotino'des, leurs voies de modification métaboliques sont 
variées (Fig. 6.5.18). 

Ces multiples transformations des insecticides se retrouvent chez 
tous les organismes supérieurs et diffèrent de ce1les mis en éviden
ce chez les microorganismes. Chacune d'entre elles existe cependant 
a des degrés quantitatifs différents dans les grands groupes d'orga
nismes supérieurs (plantes vasculaires, mollusques, insectes, pois
sons, mammifères). De plus, au sein de ces groupes, il y des dispa
rités quantitatives entre les familles, voire les espèces, pour cha
cune des transformations prédécrites. A titre d'illustration, stipu
lons ici que le DDT évolue généralement plus en DDE qu'en DDD et DDA 
chez les poissons, les mammifères et les insectes tandis qu'il est 
davantage modifié en DDD qu'en DDE et DDA chez les plantes (Brooks, 
1972b; Kenaga, 1972; Klein, 1972). Si on se limite aux poissons 
(Johnson, 1973), on constate que le DDT s'avère très métabolisé en 
DDE et secondairement en DDD et DDA chez les centrarchides par rapport 
aUX catostomidés.. Notons aussi que ce changement apparaît pl us pro
noncé chet Mi'cropterussàlmoides que chez lctalurus nebu10sus. Il 
augmente souvent avec le niveau trophique (planctonophage, carnivo
re primaire, carnivore secondaire). Il dépend également du mil ieu; 
par exemple, il est plus prononcé chez les mêmes espèces dans le 
fleuve Columbia que dans le fleuve Mississipi. 11 varie enfin par 
tissu: en effet, chezSàlmo clarki, il se révèle plus accentué dans 
le cerveau que dans le foie. 

Par ailleurs, il convient de signaler ici que les diverses modifica
tions prédécrites pour les insecticides peuvent être ralenties ou 
bloquées en présence d'inhibiteurs spécifiques. C'est le cas notam-
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NICOTINE 

Hydroxylation 

Oêmêthyl Nicotine 

NAOH+H++02 

Oêmêthyl-5 Hydroxy 
Nicotine 
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O"'~ •• g, ••• t. ~H 
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1 Hydro lyse 1 
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H20 

Fig. 6.5.18. Transformations biochimiques possibles pour les insecticides nicotino'des. 
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ment pour la déshydrodéchlorination du DDT quand on adjoint à celui

ci du l-lbis-p-chlorophényl-éthanol, pour 1 'hydroxylation des carba
mates en présence du pipéronyl butoxyde et pour la déalkylation des 
organophosphates quand on y combine de l'acide dicarboxylique 
(O'Brien, 1967; Brooks, 1972b). 

Les dérivés des transformations métaboliques des insecticides sont-
ils plus, moins ou également toxiques par rapport à ces derniers? 
Les trois cas se présentent. Par exemple, la désulfuration oxydati-
ve des organophosphates phosphorothionates en phosphates, leur éven
tuelle thiooxydation et leur isomérisation en thiolates donnent des 
produits plus toxiques: une toxication parallèle s'observe également 
lors de 1 'époxydation des cyclodiènes (O'Brien, 1967; Brooks, 1972b; 
Matsumura, 1972c). D'une manière générale, l'oxydation des insecticides 
amplifie leur toxicité et a davantage lieu chez les organismes supé
rieurs que chez les micro-organismes tandis que le contraire survient 
lors de leur réduction qui s'effectue davantage chez les seconds que 
chez les premiers (Matsumura, 1972b). Signalons toutefois ici une 
exception majeure à cette constatation générale: l 'hydroxylation 
oxydative des carbamates, cyclodiènes, rotén01des, DDT et nicotino'des 
diminue le potentiel toxique de ces composés (O'Brien, 1967; Fukami 
et a~., 1970; Brooks, 1972b). Un tel phénomène de détoxication se 
remarque aussi quand il y a une réduction bi'ochimique des insecticides 
comme ce1a vient d'être stipulé; c'est notamment le cas pour l'amino
parathion par rapport au parathion et pour le DOMS et le DONS par rap
port au DDT (O'Brien, 1967; Matsumura, 1972b). La déshydrodéchlori
nation du DDT en ODE ou DDNU et du HCH en PCH s'avère également détoxi
fiante de. même que " hydrolyse des organophosphates, carbamates et 
pyréthro'des ainsi que la conjugaison des dérivés des carbamates ou 
des cyclodiènes (O'Brien, 1967; Brooks, 1972b; Matsumura, 1972c). 
Quant à la déalkylation des organophosphates, carbamates et nicotino'des, 
elle produit des dérivés qui sont souvent aussi toxiques que les compo
sés originaux (Brooks, 1972b). 
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Mentionnons finalement ici que les différences quantitatives entre 
les mêmes mécanismes de détoxication d'un insecticide chez divers 
organismes supérieures, voire même dans certains tissus au sein d'un 
organisme supérieur, sont responsables du degré de toxicité de cet 
insecticide vis-à-vis de ces organismes ou de ces tissus. Ceci a 
notamment été explicité pour le roténone en relation avec la quanti
té d'oxydases (DT-diaphorase surtout) et de quinones (Vitamine K3 
surtout) dans plusieurs tissus chez les poissons, insectes et mammi
fères (Fukami et at.~ 1970). 
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PERCEPTION MATHEMATIQUE DES EAUX D'UN BASSIN* 
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* Ce chapitre est une revue des développements récents dans le domaine 
de la modélisation. A cette fin, nous avons notammnet puisé diverses 
informations dans un document présenté par Shannon en 1971. 
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INTRODUCTION 

Les chapitres précédents montrent que l'environnement peut être représen
té comme un système formé d'un nombre imposant de composantes et de liens. 
Chaque composante représente une entité spécifique comme le niveau trophique 
d'une chaîne alimentaire, la longueur, la largeur et la profondeur d'un cours 
d'eau, etc. Des liens définissent les interactions entre les composantes comme 
les échanges d'énergie et de matière, etc. 

Le progrès scientifique dans la compréhension de chacun des phénomènes na
turels de base et le développement des moyens puissants de calcul (les ordina
teurs) ont conduit depuis quelques années de nombreux chercheurs à des tentati
ves de modèlisation mathématique des différents systèmes composant l'environne
ment. Ces tentatives avaient été en quelque sorte encouragées par les réussites, 
durant les dernières décennies, des modèles de l 'hydrologie scientifique. 

Toutefois, étant donné que l'environnement est complexe, toute représenta
tion est imparfaite et les traits les plus significatifs sont étudiés en détail 
alors que les traits moins importants reçoivent moins d'attention. Le but est at
teint lorsqu'on réussit à représenter l'environnement réel par un système concep
tuel équilibré et conforme. 

Cependant, la question du choix des modèles est devenue de plus en plus im
portante. En raison des contraintes de temps, cette tâche laborieuse est souvent 
négligée; il en résulte un choix de modèles inadaptés aux problèmes environnemen
taux qu'on désire résoudre.et des exemples d'échecs de ce genre abondent. 

Le chapitre 1ui suit Drésente une revue des efforts de modèlisation de 
l'environnement qui se heurtent à des difficultés très réelles: multiplicité 
des variables et des équations, interaction de la physique, de la chimie et de 
la biologie. Notons par ailleurs que ce secteur d'activités représente un des 

domaines actuellement les plus dynamiques des sciences de l'environnement. 
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7.1 CONCEPTION DES MODELES MATHEMATIQUES 

La description idéale des systèmes les plus complexes (lacs, rivières, etc) 
devrait tenir compte de toutes les variables du système et de leurs nombreuses 
et complexes interactions. Une telle description, même pour un système très pe
tit, est généralement irréalisable et on doit rechercher une représentation sim
plifiée; c1est ce qu10n appelle un modèle. 

7.1.1 Que comporte un modèle? 

Quoiqu'il n'existe pas de théorie rigide sur la construction d'un mo
dèle, celui-ci comporte, en résumé, ce qui suit: 

i) un choix des variables les plus importantes et les plus sensibles; 
ii) 1 1 hypothèse que ces variables peuvent décrire le système pour un ob

jectif défini; 
iii) l 'établissement de relations entre ces variables (équations) afin 

de représenter la dynamique du système. 

7.1.2 Définition et types de modèles mathématiques 

Les modèles physiques, chimiques et économétriques ont de nombreuses 
applications dans le domaine de la qualité de l'eau; ici, nous nous limi
terons aux modèles mathématiques. Ces derniers peuvent être définis par un 
système d'équations contenant des paramètres, des opérations et des relations. 
Pour qu1un modèle puisse représenter la réalité physique du système, il doit: 

i) être valide, c'est-à-dire donner des réponses compatibles avec les 
connaissances du modeleur sur la réalité; 

ii) s'avérer général, c'est-à-dire s'appliquer à une large gamme de con
ditions; cela n1est pas toujours possible: par exemple, un modèle 
d'oxygène dissous ne s'applique pas à tous les types de rivières; 

iii) être capable de prédire; 
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iv) converger rapidement vers la solution par l'emploi d'une technique 
mathématique appropriée; 

v) donner des résultats quantitatifs. 

Il existe deux types principaux de modèles mathématiques. Le premier 
type est de nature déterministe et se formule en considérant les m~canismes 
de base de la réalité et en les exprimant par un système d'p.quations. Rien 
n1est laissé au hasard et nous supposons que la représentation de la réalité 
peut s'exprimer sous une forme explicite. De façon classique, ce modèle ap
paraît comme un ensemble d'équations différentielles ou d'équations aux dif
férences finies. Le second type de modèle est de nature statistique ou en
core stochastique. Le manque de connaissances et l 'impossibilité de mesurer 
correctement certains paramètres nous conduit à attribuer un comportement 
aléatoire au système nar l 'addition d'un terme d'erreur comme dans la rela
tion suivante: 

F = ma + e (7.1.1) 

t t 

~ '--"'-; 

terme terme 
détermi- aléatoire 

niste ou 
erreur 

Les équations ou les relations déduites par des méthodes comme les sé
ries chronologiques, les analyses spectrales ou les régressions sont des 
modèles statistiques. Les techniques comme les régressions sont purement 
empiriques et n'impliquent pas nécessairement des relations de cause à 

effet. L'approche statistique des modèles est plus réaliste car même les 
meilleures données sont sujettes à erreur et les modèles sont jugés en 
comparant les valeurs calculées avec les valeurs observées. 
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7.1.3 Construction du modèle 

Comme on l la mentionn~ ci-dessus, il existe très peu de base formelle 
théorique pour la construction des modèles. La méthode est, en g~néral, 
itérative, c'est-à-dire établie par des essais successifs et il est fr~
quent que le premier modèle construit ne soit pas le modèle définitif. 
Une représentation graphique de la construction d'un modèle est donnée aux 
figures 7.1.1 et 7.1.2, avec des données prélevées dans le domaine réel et 
des modèles formulés dans le domaine symbolique. 

7.1.4 Causes dl incertitude 

Si on considère un processus r~el repr~senté par la fonction suivan-
te: 

où X est la réponse variable à prévoir et Nl , N2, ... Nm sont un ensemble de 
variables dont X d~pend. Un modèle a été construit qui calcule une obser
vation Y.: 

l 

où: 

y. = 9 (X l ., X 2' , ••• X .) + C. 
l l l rl l 

Y. est la r~ponse du modèle; 
l 

Xil , Xi2 ""Xri sont les variables du modèle; 

C. est un terme d'erreur. 
l 

(7.1.3) 

En gén~ral, r est inf~rieur ou ~gal à m et 9 est une représentation 
fonctionnelle de f. 

On distingue les trois sources dl incertitudes suivantes: 
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DOMAINE SYMBOLIQUE 

MANI PULATION 
SYMBOLIQUE 

ESTIMATION DES 
PARAMÈTRES 

DOMAl NE RÉEL 

PRÉDICTION 

DONNÉES 
DE TEST 

FIG 7.1.1. Processus de construction d'un modèle mathématique. 

DOMAINE SYMBOLIQUE 

MODÉLE MODÉLE MODËLE 

1 2 3 

r 

ÉVALUATION 

.-
ËVALUATION ËVALUATION ÉVALUATION S YMBOUQUE 

ÉEL~ ~ ~ MAUVAISE ~ MÉDIOCRE ~~ BONNE ~ 
~ w 

,. 

NOUVELLES NOUVELLES NOUVELLES 
DONNÉES 

DONNÉES DONNËES DONNÉES 

------ DOMAINE RÈEL ------

FIG 7. 1. 2 . Processus itératif de construction d'un modèle 
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le choix des variables indépendantes (N l , N2, Nm) 
pas toujours adéquatement les variables dépendantes 

ne représente 

eX ." x. 2' X .); l l rl 

20
) la représentation g n'est qu'une approximation de f (par exemple, 

une relation linéaire est utilisée alors que la vraie relation est 
non linéaire) 

3
0

) les variables ainsi que les paramètres du modèle sont entachées d'er
reurs de mesure. 

L'emploi d'un modèle statistique est requis lorsque on d~sire tenir 
compte de ces incertitudes. 

7.1. 5 Analyse du modèle 

Une fois que le modèle a été formulé par un système d'équations, il 
doit être résolu ou analysé; pour des systèmes complexes, cette analyse 
peut constituer une grande partie du problème général. La méthode de rpso
lution peut prendre la forme i) d'une analyse réelle; ii) d'une analyse 
numérique; iii) d'une simulation. 

Dans l'analyse réelle, on calcule la solution analytique; par exemple, 
un système simple peut être représenté par l'équation différentielle ordi
naire suivante: 

A s!Y. 
dt 

v - t = B (7. l .4) 

Pour un ensemble de conditions initiales où y = 0 pour t = 0, la solution 
est 

y = CB (l_e- t / AC ) (7.1.5) 

Mais ce genre de solution ne peut être obtenu que très rarement par l'analy
se réelle, ce qui réduit son utilité. On a nlus souvent recours a une 
solution des équations du modèle par analyse numérique. La méthode de 
Ringe-Kutta est un exemple classique d'une technique numérique itérative. 
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La troisième méthode de résolution, la simulation, combine l'analyse 
réelle et l 'analyse numérique. Les méthodes de Monte-Carlo sont au
jourd'hui de plus en plus utilisées à cette fin. 

7.1. 6 Objectifs généraux des modèles de qualité 

Dans les paragraphes précédents, on a résumé quelques-uns des concepts 
de base des modèles mathématiques. Mais tout modèle, qu'il ait une implica
tion dans la qualité de l leau ou dans d'autres domaines, est largement d~ter
miné par ses buts. En ce qui concerne les modèles de qualité, leurs objectifs 
se situent dans une ou plusieurs des catégories suivantes: 

i) la fourniture d'un outil efficace capable de produire l 1 information né
cessaire sur un lac ou une rivière avec précision"à partir d'un minimum 
de données d'entr~e; le modèle peut être alors considéré comme un "rac -
courci": un modèle de bassin, par exemple, peut servir comme base pour 
des décisions de gestion; 

ii) la mise en évidence de la nature des relations d'entrée-sortie d'un sys
tème. particulier de qualité de l'eau; le modeleur cherche à comprendre 
le mécanisme interne d'un système complexe; 

iii) l 1 identification des forces ou des phénomènes responsables des divers 
types de réaction d'un système de qualité de l'eau. 

Une analyse de sensibilité est l 'étape suivante. En admettant qulune 
variable de qualité peut sly exprimer par l'équation 

3 3 ( Y = a - b Xl - c X2 7.1.6) 

où Xl et X2 sont les variables pertinentes du système. 

La sensibilité de y à un changement unitaire de Xl s'obtient par diffé
rentiation partielle de l 'équation 7.1.6 par rapport à la variable Xl soit, 
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_ 2 
~ - 3 b Xl 
aX l 

7.2 FACTEURS IMPORTANTS DANS LIELABORATION DIUN MODELE DE QUALITE 

7.2.1 Schématisation des écoulements 

A) Réacteur tubulaire 

(7.1.7) 

Llétude de l 1 équipement affecté aux réactions en continu est schémati
sée par quelques types simples ou idéalisés de réacteurs. Llun de ces 
IImodèles li est le réacteur tubulaire (Denbigh et Turner, 1971). 

Ainsi nommé parce qulil prend souvent la forme dlun tube, le réacteur 

tubulaire est caractérisé par un mouvement uniforme, dans une direction 
donnée, dlun ou de tous les réactifs et dans lequel on nlexerce aucune ten

tative pour provoquer le mélange entre les éléments du liquide le long de 
llécoulement. 

Dans une premlere approximation, on peut prédire le comportement de ce 
type de réacteur continu en considérant que le liquide slécoule à llintérieur 
du tube de façon analogue au déplacement dlun piston dans un cylindre. A
vant dlétudier ce type idéalisé dlp.coulement (dit IIpiston ll

), il est op

portun de présenter l I~quation générale traduisant le bilan des matières 

dans un réacteur quelconque. 

a) Bilan des matières 

La conception des divers types de réacteur repose en premier lieu sur 
l létude du bilan de chacun des composants de la réaction (Levenspiel, 1962; 
Denbigh et Turner, 1971). Lléquation algébrique du bilan effectué sur un 
petit élément de volume et pendant un court intervalle de temps slexprime 

comme suit: 



(1) 

Taux d'entrée du réactif 
dans l'équation de volume 

(3 ) 
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taux de disposition du réactif 
par réaction chimique à l'inté
rieur de l'élément de volume 

= 

+ 

(2 ) 

taux de sortie du réactif 
de 1 'dlément de volume 

(4) 

taux d'accumulation du réactif 
dans l'élément de volume 

(7.2.1) 

En certaines circonstances, chacun des termes de l'équation 7.2.1 
peut être nul. Nous verrons aussi que les phénomènes physiques se pro
duisant en rivière sont en grande partie inclus dans les termes 1 et 2 

de l'équation. 

b) Modèle simple: l'écoulement piston 

+ 

Comme nous l'avons stipulé plus haut, une façon idéalisée de représen
ter le réacteur tubulaire est l 'p.coulement piston. Selon ce schéma d'écou
lement, la vitesse, la température et les concentrations demeurent constan
tes le long d'une section transversale quelle que soit leur évolution lon
gitudinale (Fig. 7.2.1). En d'autres termes, le réacteur est linéarisé, 
ramené à une seule dimension, à savoir la direction de l'êcoulement. 

Par ailleurs, à densité constante, le terme 4 de l'équation 7.2.1 est 
nul. On peut considérer en effet qu'une rivière garde une densité constan
te sur une grande partie de son parcours. Lorsque cette hypothèse s'avère 
erronée, on restreint par tronçonnement l'application du modèle à cette 
partie de la rivière où la densité peut être considérée comme uniforme. 

Dès lors, un bilan de masse sur une tranche transversale mince du réac

teur nous donne: 

où: F· = 
J 

\J. = J 

FJ' = F· - dF. - Vj r A dx .] J 
(7.2.2) 

débit molaire de j (moles/T); 

coefficient stoéchiométrique de la réaction considérée (sans 

dimension); 
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r = vitesse de réaction en moles/cm3-sec; 
A = aire d'une coupe transversale en cm2; 
x = distance longitudinale en cm; 

Adx = volume considérée en cm3. 

Donc: 

-dF j = v j r A dx 

B) Modèle de dispersion 

(7.2.3) 

L'équation 7.2.2 obtenue en faisant l 1 hypothèse d'un profil de vites
se verticale ne traduit pas toujours la réalité. A ce profil, se superpose, 
en effet, un certain degré de dispersion longitudinale tel qu'il est repré
senté à la figure 7.2.2. 

a) Bilan de masse 

Le bilan de masse étant la base de toute conception de réacteur, nous 
devons tout d'abord examiner en quoi la dispersion le modifie. 

Les variations aléatoires de vitesse sont analogues au transfert de 
masse par diffusion en raison des changements de vitesse à 1 'échelle molécu
laire. La diffusion moléculaire dans la direction x est représentée par la 

loi de Fick. 

où: 

D 

C 

t 

2 -1 coefficient de diffusion moléculaire en cm sec ; 
concentration de 1 1 espèce considérée en mole/cm3; 

temps en sec; 
x distance le long de 1 laxe des IXI en cm. 

(7.2.4) 
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De façon analogue, nous pouvons représenter la dispersion longitudi
nale (lorsqu'elle est uniforme sur le tronçon) par la formule ci-après: 

où Dm représente le coefficient de dispersion longitudinale (il reste fonc
tion des nombres de Reyno1d et Schmidt). 

Considérons un cas simple: en faisant abstraction de la sédimentation, 
de la photosynthèse et de phénomènes analogues en rivière, le bilan des ma
tières devient: 

C(x) uA - DmA de (x) 
dx 

- C (x+lIx) uA + DmA dc (X+M) 
dx 

avec u la vitesse d'écoulement en rn/sec 

- r A lIx = 0 

(7.2.6) 

En regroupant les termes, en dividant par Alix et en passant de la différence 
finie à la différentielle, on nbtient: 

+ r = 0 (7.2.7) 

L'intégration de cette équation pour des réactions des 1er et 2ème or
dres donne des courbes du volume d'un réacteur idéal versus la concentration. 

Ces courbes ont été tracées en 1959 et 1961 par Levenspiel et Bischoff 
(1961 ). 

Il existe une autre voie d'accès qui tient compte de cette dispersion 
longitudinale et qui consiste à simplifier l'équation de continuité. Il est 
intéressant de constater, par la comparaison des deux méthodes, la rapidité 
avec laquelle la seconde parvient aux résultats de la première, en y perdant 
cependant beaucoup quant à la vraisemblance de la représentation physique du 
phénomène (Bird et al. 1960). 



ac 
at 
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b) Equation de continuitp. 

Pour C = C (x,y,z), l 1 équation de continuit~ avec la densit~ et D cons
tant peut s'~crire: 

ac + (u. V C) = DV2C - r m (7.2.8) 
at 

Ceci peut être développé comme suit: 

+ u ac + uy ~ + Uz ac = Dm \ a
2
c a2c a2c x- +- +- - r ax ay az 

lax
2 ay2 ai 

(7.2.9) 

où Ux' Uy et Uz sont les vitesses d'écoulement suivant les axes x, y, z. 

Consid~rant nuls les vitesses et les produits de concentration selon 
la largeur et la profondeur, on simplifie l 'équation 7.2.9 qui devient: 

(7.2.10) 

Vu qu1en r~gime permanent ac = 0, l 'p.quation 7.2.10 est identique à l'p'
at quation 7.2.7. 

C Modèle r~servoir en série 

Lorsque les ~carts entre l '~coulement r~el et le sch~ma d'p.coulement 
adopt~ sont faibles, le modèle de dispersion est en comp~tition avec le mo
dèle des r~servoirs en s~rie. Dans ce dernier modèle, le r~acteur rp.el 
est repr~sent~ par une s~rie de j réacteurs continus agités et de dimensions 
égales. La figure 7.2.3 représente un réacteur continu agité. 

a) Bilan 

Le réacteur continu agité offre l 1 avantage d'un bilan de matière très 
simple. Consid~rons un réservoir parfaitement agité, isotherme et en rp.gi-
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FIG. 7.2.1 . Profil cie vitesse pour un écoulement piston. 

Ilil!jil~~~i"llal :,...-------_--:...---------_""":.-------- . --=--~--------~ -_"""':.--_-:-.----------=-

FIG. 7.2.2. Profil de vitesse; modèle de dispersion. 

v
Cf v = débit volumique 

V = volume utile du réacteur 

CoetCf = concentrations initiale et finale 

de réactif 

FIG. 7.2.3. Réacteur continu agité 
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me permanent. Développons en guise d'exemple le modèle caractérisant la de
mande biochimique en oxygène dissous (OBO) dans un tronçon de rivière. 
Les conditions de sortie sont les mêmes que partout à l'intérieur du réac
teur lorsque le brassage est efficace. 

Le taux d'entrée de la OBO par: 

convection = LoQ 
ruissellement, récurage et activité benthique = LaV 

Le taux de sortie de la OBO par: 

convection = L Q f 
adsorption et sédimentation = K3LfV 

En admettant que la concentration à l'intérieur du réacteur est éga
le à la concentration de sortie (Lf ), le bilan de la OBO s'exprime par 
l'expression suivante: 

(7.2.11) 

où: Lf - concentration de la OBO à la sortie du tronçon en mg/litre; 

Lo = concentration de la OBO à 1 1 entrée du tronçon en mg/litre; 

La = taux d'addition de OBO le long du tronçon (provient du fond 
et du ruissellement) en mg/litre/sec; 

-1 Kl = coefficient de consommation d'oxygène due à la OBO en sec 

K3 = coefficient de disparition de la OBO par sédimentation et adsorp
tion en sec- l ; 

L = concentrati on de OBO au temps "t" mg!1 itre; 
V = volume du réacteur en litre. 

Le terme K1LV représente le taux de réaction de 1 1 oxygène consommé 

par la dégradation de la OBO. 
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En regroupant les termes de 7.2.11, on obtient la DBO à la sortie du 
tronçon: 

(7.2.12) 

Ces deux dernières équations sont valables pour la DBO carbonnée et 
pour la OBO azotée. 

b) Nombre de réacteurs (j) 

Nous avons déjà mentionné que le système peut être représenté par .j 

réacteurs en série (Levenspiel, 1962). Une méthode expérimentale nous 
permet de déterminer la valeur de j. 

Un traceur est introduit instantanément à l 1 entrée du système de con
centration Co sous la forme d'une impulsion. On calcule un temps r~duit 

par l 'expression suivante: 

e t = j:Q 
T V 

e = temps présent; 
t = temps écoulé entre 1 1 in je ct ion et le prélèvement; 

(7.2.13) 

T = temps de Séjour moyen, égal au quotient du volume liquide conte
nu dans le système sur le débit. 

L'équation de la courbe représentant la variation du rapport de la con
centration à la sortie sur la concentration à 1 1 entrée en fonction de 
et a la forme suivante (Meinck et al., 1970): 

Cf =' j-l .J e-J -
Co (j-l) 

-j e e (7.2.14) 
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où j est l 1 inverse de la variance du temps réduit 

j 
= 0" 2 

e 

et la moyenne du temps réduit est 

e 
c 

= l 

(7.2.15) 

(7.2.16) 

Des mesures expérimentales de la variance du temps réduit nous don
nent donc le nombre de réacteurs. 

Ce modèle est peu détaillé dans les traités généraux de calcul de r~
acteur. A notre connaissance, il nia jamais été appliqué à la simulation 
d'un cours d'eau. Il serait pourtant intéressant d'en faire l'essai car 
il se prête à merveille aux mesures statistiques et à 1 1 expérimentation. 

D) Modèle mixte 

Les modèles présentés jusqu'ici sont représentatifs pour des déviations 
légères à l'idéalité. Mais la présence de rapides, d'anses, de lacs et au
tres accidents de parcours réduit considérablement leur validité. 

Jusqu'ici, nous avons associé en s~rie plusieurs réacteurs du même 
type. Mais le cas complexe d'un cours d'eau serait peut-être plus avantageu
sement représenté par plusieurs régions d'~coulement différentes interreliées 

de diverses façons. 

Ces régions sont: 

1- régions d'écoulement piston; 

2- régions parfaitement agitées; 

3- régions "modèles de dispersion"; 
4- régions d'eaux mortes. 
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Les modes de liaison entre elles sont: 

1- en série; 
2- en parallèle; 
3- en court circuit; 
4- avec recyclage; 
5- avec écoulement croisp. lorsqu'il y a un transfert de matière continu 

par un interface séparant deux régions différant par leur type d'p.
cou1ement (figure 7.2.4). 

L'écoulement croisé se retrouve dans la littérature combiné avec une 
zone d'eaux mortes. En effet, Haynes (1963) considère le réacteur tu
bulaire comme constitué d'un courant principal et d'une rp.gion d'eaux mor
tes. A l'interface entre les deux zones, un transfert de masse s'effectue 
par diffusion. 

L'équation d'p.change de masse entre les zones caractérisées par diffé
rents types d'écoulement est la pierre d'achoppement d'un modèle tridimen
sionnel, lequel pourrait être nécessaire pour représenter un cours d'eau de 
la taille du fleuve Saint-Laurent. 

On constate, en effet, que la dispersion transversale joue un rôle pri
mordial dans l'évolution des polluants dans le fleuve. Le cône de disper
sion à la sortie d'un émissaire est tel que la dégradation totale de la DBO 
de cet effluent ainsi que la sédimentation de particules solides peuvent s'ef
fectuer complètement sans que la rive opposée ne soit touchée. Des p.tudes de 
gradients de concentration sur plusieurs verticales d'une coupe transversale 
du fleuve nous apprendraient à quel point la dispersion se manifeste en pro
fondeur et latéralement. Un modèle du fleuve doit considérer cette disoer
sion afin de démontrer la nécessité d'une meilleure répartition transversale 
des égouts lorsqu'on utilise le pouvoir auto-épurateur du fleuve et de 
déterminer le degré d'épuration des rejets lorsque le prélèvement d'eau sui
vant s'effectue sur la rive opposée. Dans ce cas particulier, 1 'p.cou1ement
piston peut introduire des erreurs considérables. 



-_._--------
=-écoulement piston j::1--......, _._---------

réacteur 
continu 

agité 

FIG. 7.~ a . Ecoulement en parallèle . 

~ïONE :
f-=::-O'EAUX: 

3-~~~-~ -----------

FIG.72.4c. Écoulement croisé . 
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FIG. 7.2.4 b. Ècoulement en série. 

AG 7.24d. Court-circuit. 

FIG. 7.2.4e. RecircuJation . 

FIG.7.2.4, Modes de liaison entre les diff.érentes régions d'écoulement d'un 
modèle mixte. 
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La figure 7.2.5 est proposée comme exemple d'un modèle bidimensionnel 
tenant compte de la dispersion transversale. 

A une distance raisonnable de l'émissaire on peut réunir les r~gions 
l et 2 (fig. 7.2.6) et, encore plus en aval, on peut représenter 1 '~cou
lement par un seul réacteur. Nous appliquons le même principe pour une re
présentation tri-dimensionnelle du système considéré. 

La détermination des zones et des modes d'écoulement se fait au moyen 
de traceurs et par la vérification d'un bon nombre d'hypothèses propres à 

l'auteur du modèle. Le modèle mixte peut considérer toutes les contraintes. 

Evidemment, la connaissance des caractéristiques physiques du cours 
d'eau nous guide vers le meilleur choix des régions, de leurs volumes res
pectifs et de leurs modes d'interconnection. 

Les possibilités de combinaisons dans la formulation d'un modèle mix
te sont illimitées. Cependant, la capacité des ordinateurs impose une con
trainte quant au nombre de mesures à effectuer sur place. 

7.2.2 Mélange et dispersion dans les rivières 

Les processus naturels d'assimilation et de dilution dans les rivières 
peuvent être améliorés par un mélange et une dispersion ad~quate des rejets 
immédiatement après leur introduction dans l'eau réceptrice. Dans la sec
tion ci-après, quelques-uns des facteurs influençant le mélange sont passés 

en revue. 

A) Facteurs affectant le temps et la distance nécessaires pour un mélange 
complet 

a) Caractéristiques de la rivière: 

vitesse, gradients de vitesse, turbulence, courant da aux tour

billons ou aux marées; 
forme du lit, largeur et profondeur; 

gradient de densité (qui peut être causé oar la température 
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V3 C23 ---. 13 

t Kt23( Cl2 - CI3 ) t K2~ C2Z-C23 ) 

C'2 C22 

t KHZ (Cil -C,a) .~ K2fZ ( C2:l-~) 

VI 
~ C" C21 

FIG. 7.2.5. Modèle bidimensionnel . 

FIG. 7.2.6. Réduction du modèle bidimensionnel. 
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ou par les solides dissous); 
rugosité du fond et forme de la berge (zones mortes). 

b) Caractéristiques des effluents: 

déb~t de l 1 effluent par rapport au débit de la rivière; 
différence de densité entre 1 'effluent et le cours d'eau réce~
teur (cela peut être causé par la température ou les solides 
dissous). 

c) Caractéristiques de génie civil: 

localisation de la sortie de l'0missaire (sur le bord ou au 
milieu de la rivière); 
nombre d'orifices; 
vitesse du courant à partir de l'orifice. 

B) Modèle de mélange pour les rivières 

A partir du bilan des matières (équation 7.2.1), on développe l'é
quation de continuité caractérisant le transport d'une substance non dégra
dable en rivière: 

ac _ (a 
at - ai (0 ~) m ax + 

Terme de dispersion 

_~ (pxC) 

ax 

ay 

V 

(0 ~) 
m ay 

turbulente non 

a 
+ az 

advective 
.' 

+ 
a(ll~C) + a (PzD)) 

ay az 
~ 

~ )) az 

, 
Transfert de masse par le mouvement convectif du fluide 

Dans cette équation C = la concentration 
t = la variable temps 

x,y,z = les coordonnées 

(7.2.17) 



666 -

~X'~y'~z = les vitesses correspondantes 

Dm = le coefficient de diffusivité qui inclut à la 
fois la diffusion moléculaire et la diffusion 
turbulente (ce terme peut aussi être une fonc
tion de x, y, z) 

Traditionnellement, dans les modèles de qualité de lleau, lléquation 
7.2.17 est simplifiée en considérant la situation moyenne dans une section 
de la rivière; on considère alors un modèle unidimensionnel ~ulon peut 
écrire comme ceci: 

où: X = la distance longidutinale en direction de l laval ; 
~ = vitesse moyenne de l lécoulement de la rivière; 
01= coefficient de diffusion longitudinale. 

(7.2.18) 

La solution analytique de l Ip.quation 7.2.18 se formule comme suit: 

c = M (x - ïlt)2 
ex p -'--'-';4è--=O--'L :::"":t'-'--

où: M = la quantité de polluant injectée instantanément; 
A = l laire de la section de la rivière au point x. 

(7.2.19) 

Lléquation 7.2.19 a la forme générale dlune distribution normale avec 
une asymétrie droite et est tracée à la figure 7.2.7. La distribution est 
asymétrique à cause du fait que la variable lit Il est au dénominateur du 
terme exponentiel. 

c) Estimation des paramètres du modèle 

La valeur de la vitesse moyenne de llécoulement de la rivière (iI) 

peut être obtenue de façon classique; par ailleurs, une étude utilisant 
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un traceur ou un colorant est nécessaire pour estimer le coefficient "OL". 
Dans une telle étude, le colorant est injecté en amont et la distribution 
de la concentration en fonction du temps est observée à une station fixe en 
aval. On "linéarise" l léquation 7.2.19 par une transformation logarith
mique: 

1. 
log Ct 2 = log M - 2 (X - fl t) 

4 DL t log e (7.2.20) 

Si l Ion trace "l og Cf!:11 par rapport à (x -tïlt )2 pour une série de 

données prises à une station fixe, on doit obtenir une ligne droite dont la 
pente est égale à "l og (e/4DL)". 

En théorie, du moins, le colorant ou le traceur doit être injecté dans 
la rivière de façon instantanée pour que le procédé décrit ci-dessus soit 
applicable. Même pour les rivières les plus petites, une décharge instan
tanée est impossible car le colorant est en général versé dans la rivière 
selon une source-ligne à partir dlun bateau traversant la rivière. Pour 
contourner ce problème, il existe diverses procédures; la plus simple con
siste à déterminer la concentration du colorant à deux endroits et à no
ter les temps auxquels le maximum de concentration passe à chaque station. 
A ce moment-là, on utilise la relation suivante: 

( (7.2.21) 

où: Cl = maximum de concentration à la section l ; 

C2 = maximum de concentration à la section 2; 

t l = temps de passage du maximum à la section l ; 

t 2 = temps de passage du maximum à la section 2. 

Fisher (1969 et 1973) a proposé une méthode pour ~valuer "0 Il 

L qui 

est peut-être plus sûre que la méthode décrite ci-dessus. La méthode de 
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Fisher présente l 1 hypothèse que la région centrale de la distribution 
du colorant se déplace en correspondance exacte avec la vitesse moyen
ne de l 'écoulement dans la rivière. Chaque étape de la procédure peut 
être décrite de la façon suivante: 

(i) établir deux sections de la rivière A et B à l 1 amont et à l'aval de 
la section à être évaluée; 

(ii) établir N points d'échantillonnage bien distribués dans chaque sec
tion; 

(iii) injecter le colorant assez loin en amont de façon à ce qu'il passe 
dans la section amont A sour une forme bien dispersée; 

(iv) prendre des échantillons pour chaque station à des intervalles de 
temps égaux t l , t 2 ... tm; pendant que le colorant descend la ri

vière.; les temps t 1 à tm doivent couvrir le temps de passage com
plet durcolorant. 

Le temps moyen de passage f à chaque section est donné par: 

m N 
E C •• 

lJ 

t= j=l (7.2.221 
m N 

E C •• 
lJ 

i =1 j =1 

où C .. est la concentration du colorant au point d'échantillonnage j à 
lJ 

l 1 instant t i . 

Le temps de parcours équivaut alors à: 

(7.2.23) 
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Une relation peut aussi être obtenue par le coefficient IID Il. 

L ' 
2 2 

DL l aB - aA (7.2.24) = 
2" ]1 

t B - tA 

2 Il 
où lia Il et lia Il sont les 

A B 
tion aux stations la plus en 
exemple de cette méthote est 

variances des courbes de temps de concentra
amont et la plus en aval respectivement. Un 
donné à la figure 7.2.8 et montre le genre de 

résultats que l'on peut obtenir. 

D) Inconvénients du modèle de mélange unidimensionnel 

Comme cela a été montré par Thackston et Krenkel (1967), les métho
des pré-décrites pour estimer le coefficient IIDL

II ne peuvent produire les 
II me illeures ll valeurs de "DL

II et Il]111 parce que ces deux valeurs sont in
fluencées à un degré plus ou moins grand par la différence entre les données 
observées et le modèle unidimensionnel (les courbes observées pour les con
centrations de colorant présentent en général de longues queues vers la 
droite). Ils ont proposé une méthode des moindres carrés nonlinéaires pour 
estimer lIil

ll et Il DL Il en utilisant l'algorithme Marquardt. Ce programme 
accepte comme entrée n'importe quel modèle mathématique dans lequel une 
variable dépendante peut être exprimée comme une fonction d'un certain nom
bre de variables indépendantes et d'un nombre arbitraire de paramètres. 
Il calcule les estimations des paramètres en ajustant les données par la 
méthode des moindres carrés. 

Un autre désavantage du modèle uni-dimensionnel se trouve dans son in
capacité de prendre en considération les zones mortes (les zones d'eaux plus 
ou moins stagnantes le long des berges de la rivière et à proximité du fond) 
causées par les méandres, les débris et les autres obstructions. 
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t 

FIG. 7.2.7 . Forme graphique de la $Oluf.onde l'équation7~ 2.19 . 
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E) Modèle dit de zone morte. 

Hays et Krenkel (1968) ont formulé un modèle de mélanges qui prend 
les zones mortes en considération. L'examen visuel du comportement des 
colorants dans une rivière naturelle indique que le colorant ryeut être 
piégé dans certaines zones où il n1y a pas ou que peu d'pcoulement sur 
les bords de la rivière. Ces zones conservent une partie du colorant jus
qu'à ce que l'essentiel ait été convoyé par la rivière; elles le relâchent 
par la suite graduellement dans le courant principal. C1est la raison pour 
laquelle une longue queue de colorant se produit après le Dassage de llé
coulement principal du colorant par toutes les sections de la rivière. Le 
modèle de zone morte a été obtenu en divisant la rivière en deux sections 
géométriques distinctes, c'est-à-dire l 'écoulement principal d'une part et 
la zone morte d'autre part. A l 1 intérieur de l 1 écoulement principal, les 
mécanismes de transport dominants sont la turbulence longitudinale et la
térale et on pourrait décrire convenablement ces phénomènes par le modèle 
unidimensionnel précédent, représenté par l'équation 7.2.18. Dans la zone 
morte, la vitesse longitudinale est censée être négligeable par rapport à 
celle du courant principal. Une représentation schématique de la relation 
entre le courant principal et la zone morte est montrée à la figure 7.2.9. 

Ecrivons l'équation de continuité rour un élément ~X: 

Aa = la surface de la section de l 'écoulement principal (L 2) 

Ca = la concentration moyenne dans l '~coulement principal (M/L3) 

p = la surface mouillée de contact entre les deux zones (L 2) 

Cd = la concentration moyenne dans la zone morte (M/L3) 

1 1 accroissement de débit spécifique provenant de la zone morte 
vers 1 1 écoulement principal (M/L3t) 

on obtiendra alors la relation suivante: 
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x X+8X 

.... ----tJ.X 

FIG. 7.2.9 . Ëcoulement principal et zone morte en 
..... 

rlvlere 
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(7.2.25) 

Si, en plus de cela, on pose 1 1 hypothèse que la zone morte est homo
gène, c'est-à-dire complètement mélangée, et que le transfert de masse en
tre l 1 écoulement principal et la zone morte est proportionnel à la diffé
rence des concentrations dans ces zones, on pr~cise alors que: 

(7.2.26) 

où K = coefficient de transfert de masse (lIt) 

L'équation 7.2.26 donne: 

- ac 
-]J~+KP ( ) 

-A Cd - Ca ax a 
(7.2.27) 

et 

aCd = P 
K (7.2.28) 

Si Ka = le rapport entre la surface mouillée entre les zones au volume de 
l 'écoulement principal, et 

Kd = rapport entre la surface mouillée entre les deux zones au volume 
de la zone morte, 

les équations 7.2.27 et 7.2.28 deviennent: 

aCa - D ac 2 aCa a 
+ Ka (Cd - Ca) (7.2.29) - L 

ax2 - ]J 
at ax 

et 



aCd = K 
d at 
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(7.2.30) 

Maintenant, si l Ion suppose que, à X = 0, une quantité M de colorant 
est injectée dans le courant principal, les conditions initiales et les 
conditions aux limites sont les suivantes: 

Conditions initiales: t=O, Ca (X,O) = ~a éCX) et Cd (X,O) = 0 

Les conditions aux limites, X = 00, Ca (X,t) = une quantité finie é(X) = 
soit une fonction de Diract ou une fonction delta. 

Les équations 7.2.29 et 7.2.30 peuvent se résoudre de différentes fa
çons (i) en prenant les transformées de Laplace, (ii) en prenant des 
valeurs très approximatives des paramètres, (iii) en modifiant simulta
nément les données observées et celles du modèle par la transformation de 
Fourier et (iv) en estimant les paramètres du modèle statistiquement par 
11 appl ication de 11 al gorithme de ~'arquardt. Hays et Krenkel (1968) et 
Thackston et Schnelle (1970) ont décrit la méthode précédente avec plus de 
détails. 

7.3 MODELES D'OXYGENE DISSOUS POUR LES RIVIERES 

Durant les cinquante dernières années, les ingénieurs ont été intéressés à 

évaluer la capacité d'assimilation des charges organiques dans les rivières. En 
d'autres mots, ils cherchaient à déterminer la quantité de charges organiques qui 
pouvaient être traitées dans une rivière par les processus naturels d'oxydation 
biologique et de réaération sans donner lieu à des conditions préjudiciables 
(c'est-à-dire zone de décomposition active). 

En conséquence, l 1 oxygène dissous (OD) est devenu l 1 indicateur le plus 
utilisé de la qualité des eaux d'une rivière et les modèles d'oxygène dissous 
ont servi comme base de gestion de nombreuses rivières. Le choix de l 1 oxygène 
dissous comme principal indicateur de la qualité de l leau a ~té imposp. surtout 
par défaut car clest l lun des rares paramètres significatifs de qualité de l'eau 
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que l'on puisse "monitorer" avec une précision raisonnable sur une base ré
gulière. A cela, s'ajoute le fait que la plupart des processus biologiques 
importants dans une rivière sont dépendants de l'oxygène. Dans les paragra
phes suivants, différents types de modèles d'oxygène dissous seront discutés 
en détail; toutefois, avant d'aborder ces modèles, ~tudions le bilan des ma
tières. 

7.3.1 Oxygène dissous en rivière 

Lorsqu'une rivière est sujette à un apport important en matière orga
nique, le processus d'auto-épuration bactérien donne lieu à des zones qui 
se distinguent par leurs caractéristiques physico-chimiques et biologiques. 
La figure 7.3.1 montre les changements subis de l'amont vers l'aval dans 
la concentration en oxygène dissous et dans la demande biologique en oxy
gène (080) et elle identifie les zones correspondantes. 

Il n'existe pas de définition précise permettant d'établir des fron
tières rigides entre les différentes zones; toutefois, chacune d'entre el
les est caractérisée par un type de métabolisme de la rivière à cet endroit. 
La zone 1 correspond à l '0tat de la rivière avant l'injection de la charge 
organique. Dans la zone II, l'oxygène dissous diminue tandis que la turbi
dité augmente avec la population bactérienne; de plus, il y a accroissement 
de la concentration d'ammoniaque et de gaz carbonique. Dans la zone III, 
la concentration en oxygène dissous peut s'approcher de zÂ.ro et les produits 
caractéristiques de la décomposition anaérobique tels que le sulfure d'hy
drogène (H2S) et le méthane (CH4) sont présents. La zone IV est carac
térisée par un taux de réaération plus grand que le taux de décomposition: 
la concentration en oxygène dissous augmente progressivement. De plus dans 
cette zone, les concentrations d'ammoniaque et de nitrate s'élèvent tandis 
que la croissance bactérienne décroît. Cette disponibi1itp. accrue en subs
tances nutritives de base augmente la productivité primaire des eaux et favo
rise ainsi la croissance massive d'algues. La zone V est caractérisp.e par 
l'apparition d'un nouvel ~quilibre révélant une améal;oration relative de la 
qualité des eaux: l'oxygène dissous est près de la saturation et la tur

bidité est plus faible. 
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A) L'oxygène dissous comme facteur intégrant 

Les paramètres, tels que la OBO carbonée et la OBO azotée des apports 
organiques, la réaération physique du cours d'eau, la température de l'eau, 
la respiration des boues de fond et la photosynthèse ont une influence direc
te sur la teneur en oxygène dissous. Pour caractériser 1 '~tat d'un cours 
d'eau, on cherche à se restreindre à un seul paramètre. L'oxygène dissous 
semble satisfaisant: c'est ce paramètre qui est en pratique retenu et dont 
on formule l'évolution en fonction d'autres facteurs environnementaux. 

L'interaction entre l'oxygène dissous et la demande biologique en oxy
gène est décrite graphiquement à la figure 7,3.2. Les variables de l'envi
ronnement les plus importantes dans ce système sont les caractéristiques 
hydrauliques et physiques de 1 '~cou1ement, le rayonnement solaire et la tem
pérature de l'eau. 

L'élaboration de modèles mathématiques décrivant le comportement de 
l'oxygène dissous en rivière a permis d'établir les facteurs environnemen
taux dominants qui contrôlent son évolution. Plusieurs modèles d'oxygène 
dissous ont été proposés: mentionnons notamment ceux de Streeter-Phe1ps 
(Oanckevertz, 1951) et ceux de Oobbins-O'Connor (Oobbins, 1964). Ces 
modèles étant étudiés dans les sections 7.3.3 et 7.3.4 (voir plus loin), 
nous nous limiterons dans cette section, à passer en revue les principaux 
facteurs ayant une influence sur l'oxygène dissous. 

En plus de la décomposition bactérienne et de la réaération naturelle, 
les processus suivants jouent un rôle dans la détermination du niveau d'oxy
gène dissous d'une rivière: 

1. la diminution de la OBO de la rivière par sédimentation ou d~gradation; 
2. l'augmentation de la OBO le long de la rivière par la remise en circu

lation des dépôts de fond ou par la diffusion de produits organiques 
partiellement décomposés et associés aux sédiments; 

3. la production d'oxygène par la photosynthèse; 
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4. la consommation d'oxygène par la respiration des organismes aquati
ques; 

5.. l es changements dans l a forme du lit ClU i altèrent la turbul ence de 
surface et, par conséquent, les transferts d'oxygène à partir de l'at
mosphère; 

6. les fluctuations spatiales et temporelles de la vitesse d'écoulement 
et de la température; 

7. l'augmentation de DSO sur un tronçon de la rivière due au ruisselle
ment de l'eau de surface; 

8. le déplacement de l'oxygène dissous da à la présence de CO2, CH4 et 
H2S éventuellement dégagés par une décomposition aérobique ou anaéro
bique des dépôts de fond. 

B) Réoxygénation physique naturelle d'un cours d'eau 

Le processus de transfert de l'oxygène de , 'air vers le milieu aqueux 
s'effectue en trois Âtapes: l'oxygène pénètre l'interface "air-eau", quit
te ensuite celle-ci par diffusion moléculaire et se disperse enfin dans la 
masse d'eau par diffusion et convection. 

La couche de liquide se trouvant à l'interface "gaz-liquide" solubi
lise l'oxygène jusqu'à saturation. Ce taux de transfert d'oxygène étant 
très rapide, cette étape ne contrôle pas le processus entier. Les molécu
les d'eau à l'interface orientent leur pôle négatif vers la phase gazeuse; 
l'épaisseur de cette couche interfaciale 
étant équivalente à trois molécules d'eau 

"gaz-liquide" est estimée comme 
(fig. 7.3.3). 

Puis, l'oxygène contenu dans l'interface "gaz-liquide" passe au sein 
du liquide par diffusion moléculaire. Cette étape contrôle l'absorption 
d'oxygène lorsque l'écoulement est laminaire et lorsque l'agitation est 
faible. Quand l'agitation au sein du liquide est nlus turbulente, le film 
interfacial "gaz-liquide" est constamment renouvelé et c'est le taux de 
restructuration de ce film qui contrôle l'absorption de l'oxygène. 
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Enfin, l'oxygène est m~lang~ au sein du liquide par diffusion et con
vection. 

Ces trois étapes peuvent être représentées math~matiquement par l'ex
pression suivante: 

dC = K (Cs - C) 
dt 

(7.3.1) 

où: C désigne la concentration en oxygène dissous en mg/l à l'instant con
sidéré; 

Cs la concentration en oxygène dissous à saturation en mg/l à la tempé
rature du cours d'eau; 

K est le coefficient de transfert d'oxygène (degré- l ). 

Une étude de corrélation (O'Connor et Ditoro, 1968) a montré que: 

K = 5.026 VO. 969 H-l . 673 

V: la vitesse moyenne d'écoulement de l'eau en pied/sec. 
H: l a profondeur moyenne en oieds. 

C) L'action de la photosynthèse sur l'oxygène dissous 

(7.3.2) 

Dans les cours d'eau où il y a abondance de plantes ou de plancton, 
la production d'oxygène par photosynthèse lors des journ~es ensoleillées 
est parfois si importante que les concentrations en oxygène peuvent attein
dre le double ou le triple de la saturation. Par contre, les jours où le 
ciel est très couvert, la consommation d'oxygène par respiration est supé
rieure à la production par photosynthèse; dans ces conditions, les végp.taux 
participent au d~ficit en oxygène susceptible de se reproduire quand l'écou
lement est lent et peu turbulent. 

Il est ~vident que le cycle journalier de la photosynthèse prodUit des 
fluctuations p~riodiques de la concentration en oxygène dissous. Une reprp.
sentation caract~ristique de ce ph~nomène est donn~e par Dobbins (1964) et 
est reproduite à la figure 7.3.4. Il est bon de noter que le maximum de 
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concentration est atteint à la fin de la période d'ensoleillement et, que 
le minimum se situe vers la fin de la période d'obscurit~. 

0) Respiration par les boues de fond 

Oès que la vitesse d'un cours d'eau important est inférieure à 10 cmlsec 
(Owens et aZ.~ 1964), il Y a sédimentation; l'effet de ces dépôts sur l'o
xygène dissous est plus important si on se trouve en présence de substances 
organiques. Oans certaines rivières ayant une abondance de dépôts orga
niques, on a observé que leur demande en oxygène dissous pouvait attein-
dre 50% de la OBO totale. 

Afin d'évaluer l'ordre de grandeur de la respiration des boues de fond, 
certains auteurs ont étudié l'évolution de la OBO ultime le long d'un cours 
d'eau (figure 7.3.5). Si on se déplace avec la masse d'eau, on observe au 
début que la diminution de la OBO de l'eau est due à la superposition de 
deux phénomènes: 1. la dégradation de la matière organique avec consomma
tion équivalente en oxygène dissous; 2. la déposition des sédiments organi
ques et la diminution de la OBO dans la masse d'eau qui s'écoule. 

Après un certains temps "t", la diminution de la OBO ultime devient 
moins rapide; cette différence provient du fait qu'il n'y a plus de sédi
mentation et que l'on se trouve en présence de dégradation bactérienne. La 
différence entre la pente à l'origine (décantation + dégradation) et la 
pente correspondant à la dégradation de la matière organique donne le taux 
de dimi.nution de la OBO dû à la sédimentation. 

La consommation d'oxygène par des dépôts ayant une teneur ~levée en 
matière organique est néanmoins plus faible que si des masses équivalentes 
de matière organique se retrouvaient dans la masse d'eau; la consommation 
de tels dépôts varie de 2 à 5 g/m2 jour tandis que le taux d'oxygpnation 
physique est de l'ordre de 3 g/m2 pour un cours d'eau de 2 m. de profondeur 

avec une vitesse d'écoulement de 10 cm/sec. 
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7.3.2 Bilan des matières 

Plusieurs facteurs influencent directement la teneur en oxygène dis
sous dans un tronçon de cours d'eau: 

(1) Ce qui entre: 

par convection: coq 

où Co= concentration de 02 en mg/l à l 1 entrée en mg/l; 

où: 

où: 

par absorption à la surface ou par réaération locale 

K2 = coefficient de réaération naturelle en sec- l ; 

Cs = concentration de saturation de 02 en mg/l pour la tempé
rature donnée; 

Cf = concentration de 02 en mg/l à la sortie: ce terme est égal 
à la concentration dans le tronçon lorsqu'il y a un brassage 
adéquat; 

V = volume du tronçon en litres. 

par photosynthèse: Pm T f(t) V 
H 

Pm = production maximale d'oxygène en mg/l/sec par photosynthèse; 

TA = taux d'occupation des algues de fond; 

H = profondeur en cm; 

f(t) = équation périodique décrivant le cycle normal d'ensoleil
lement; 
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(2) Ce qui sort: 

par convention: CfQ 

où Cf = concentration de 02 en mg/l à la sortie 

(3) Disparition par réaction: 

pour la respiration des algues et des plantes: ~~ V 
H 

où KA = vitesse de respiration des algues de fond en sec- l 

pour la respiration benthique: KB TB 
V 

H 

où KB = vitesse de respiration des boues de fond -1 en sec 

TB = taux d'occupation des boues de fond 

consommation de la OBa azotée: KN LfN V 

où KN = coefficient de consommation d'oxygène dGe à la OBa azotée en sec-l 

LfN= OBa azotée à la sortie du tronçon en mg/litre 

consommation de la OBa carbonnée: KC LfC V 

où KC = coefficient de consommation d'oxygène dGe à la DBO carbonnée 
en sec- l 

LfC = OBa carbonnée à la sortie du tronçon en mg/litre 
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En se référant à l'expression (7.2.1), l 'p.quation générale du bi
lan de l'oxygène dissous peut s'écrire: 

QCo + VK2 (Cs-Cf) + PmTA f(t) V = 

H 

QC f + V [KA TA + KB TB K L K L J + N fN + C fC 
H H 

(7.3.3) 

La concentration en oxygène dissous à la sortie du tronçon s'obtient 
à partir de 7.3.3. 

Il faudrait de plus tenir compte de la redistribution continuelle de 
la OBO et de l'oxygène dissous selon les turbulences locales, de l'effet de 
la nitrification de la matière organique sur la DBO et des variations diur
nes de la OBO, de l'oxygène dissous, de la température, du débit, etc ... 

Un changement important dans le taux de transfert d'un de ces paramè
tres nous oblige à limiter l'application du modèle à une zone située en amont 
de ce changement et à modifier un ou plusieurs paramètres pour l'étude sub
séquence d'une section située en aval. C'est le principe du tronçonnement 
dans lequel les conditions finales d'un tronçon deviennent les conditions 
initiales du suivant. 

7.3.3 Modèle de Streeter-Phelps 

Les équations classiques de Streeter-Phelps ont été largement utili
sées (soit dans leur version originale, soit sous des formes modifiées) 
pour prédire la réponse d'une rivière à des charges organiques. Les équa
tions de base de ce modèle simple sont données par: 
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(7.3.5) 

et 

(7.3.6) 

où LB = OBO (demande biologique en oxygène) au temps t en mg/litre 

L = OBO initiale au temps t = 0 en mg/l 
0 

0 = déficit par rapport à la saturation en 00 (oxygène dissous) 
au temps t en mg/litre 

t = temps en sec 

K1 = constante de gradient OBO en sec -1 

K2 = constante de gradient de réaération en sec -1 

0 = déficit par rapport à la saturation en 00 (oxygène dissous) 
0 

au temps t = o en mg/l 

Ces relations sont particulièrement simples et supposent que la charge 
est décomposée par des processus aérobiques d'origine bactérienne dans la ri
Vlere, ce qui exerce une demande en oxygène qui doit être satisfaite en to
talité par la réaération naturelle de la rivière. Les grandeurs relatives 
des forces de désoxygénation et de réaération déterminent la nature du pro
fil en oxygène dissous: une courbe typique d'oxygène dissous est représen
tée à la figure 7.3.6 et montre 1 1 interaction de ces deux forces. 

(1) 

(2 ) 

notés 

Deux points de cette courbe ont une signification particulière: 

le déficit critique "0 Il 
C 

le déficit à 1 1 inflection "0. ". 
1 

Les temps 
lit Il et 

c 

(ou les distances) correspondant à ces deux points sont 
"t." respectivement et peuvent être obtenus directement 

1 
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de 11équation 7.3.4. En effet, on d~rive cette équation par rapport au 
temps et si on annule le résultat avec la condition que a2D < W 0, on ob-
tient: 

t = 1 1 
c K

1 
(f-l) n 

Do 
f 1-Cf-l) L 

o 

(7.3.7) 

où tc est le temps auquel se produit le déficit critique et f est un 
facteur d'auto-épuration qui correspond au rapport K2/Kl . Les valeurs 
numériques de f peuvent varier de 0.5 pour un étang ou une eau staqnante 
jusqu'à un maximum de 5 pour des torrents très turbulents. Le point 
d ' inf1exion se produit quand la réaération dépasse le d~soxygénation et 
quand le taux de récupération est maximum. Si la dérivée seconde de 
1 'équation 7.3.4 est amenée à zéro et résolue pour "t", on obtient la 
solution suivante: 

Les valeurs de 
successivement lit Il 

C 

IID Il 

C 
et 

et 
"t." 

l 

ln l-(f-l) (7.3.8) 

"D." peuvent être obtenues en introduisant 
l 

dans 1 'équation 7.3.6. 

Comme cela a été énoncé plus tôt, on considère dans le modèle de 
Streeter-Phe1ps que deux processus seulement contrôlent le niveau d'oxygè

ne dissous dans une rivière, c'est-à-dire: 

(1) 1 'utilisation bactérienne de 1 1 oxygène dans la décomposition des corps 

organiques; 
(2) la réaération naturelle. 

De nombreux autres facteurs influencent le niveau d'oxygène dissous 
dans une rivière et, à cause de ces facteurs, le modèle de Streeter-Phelps 

ne peut être utilisé, dans le meilleur des cas, que pour des estimations 
préliminaires de la réponse d'une rivière à des charges organiques. Mal-
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gré cela, ce modèle, avec l 'addition d'un terme d'erreur, a connu de 
très vastes applications comme base de modèles de gestion de la qualité 
de l'eau. 

7.3.4 Modèles de Oobbins-O'Connor 

Une des premières tentatives réelles pour obtenir un modèle olus pré
cis d'oxygène dissous et de demande biologique en oxygène (OO-OBO) a été 
faite en 1964 par Oobbins. Il a formulé un modèle relativement simple qui 
tient compte des principaux apports en oxygène dissous et des principales 
sources de consommation. Pour que le système puisse être résolu, il a 
fait les hypothèses suivantes (certaines sont valides, d'autres le sont 
moins): 

(i) l 1 écoulement est permanent et uniforme; 
(ii) les évolutions de 1 1 oxygène dissous et de la demande biologique en 

oxygène sont permanentes, c'est-à-dire: 

a02 et aOBO = 
at at a pour ni importe quelle section de la rivière 

(iii) la diminution de la demande biologique en oxygène par l'oxydation bac
térienne peut être considérée comme une réaction cinétique de premier 
ordre; 

(iv) la diminution de la demande biologique en oxygène par sédimentation 
et absorption est une réaction du premier ordre; 

~) la diminution de l 1 oxygène dissous par des processus aérobiques dans 
les dépôts de fond et par la respiration des plantes, 1 'addition d'oxy
gène dissous par photosynthèse et l 'addition de demande biologique en 
oxygène par les dépôts de fond et les écoulements locaux peuvent être 
considérés comme uniformes le long d'un tronçon donné de la rivière; 

(Vi) la demande biologique en oxygène et l 1 oxygène dissous sont uniformé
ment distribués à travers chaque section de la rivière de façon à ce 
qulun modèle de mélange unidimensionnel puisse être appliqué. 
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Après avoir adopté l 1 hypothèse d'un mélange unidimensionnel, les 
sources et les puits d'oxygène dissous peuvent être directement incor
porés au modèle. On obtient alors les équations suivantes pour le système 
de la demande biologique en oxygène et de l 1 oxygène dissous: 

et 

où LB 

DL 

x 

1-1 

K3 

= 

= 

= 
= 

= 

(7.3.9) 

(7.3.10) 

concentration de la demande biologique en oxygène en mg/l 

coefficient de dispersion longitudinale en cm2/sec 

distance longitudinale le long de la rivière en cm 

vitesse moyenne de l 'écoulement en cm/sec 

coefficient de disparition de la OBO par sédimentation ou adsorp
tion en sec- l 

L = taux d'addition de la OBO le long d'un tronçon de rivière en a 
mg/l/sec 

Kl = coefficient de diminution de la OBO par l 1 oxydation bactérienne 
-1 

C = 
t = 
K2 = 

Cs = 

DB = 

en sec 

concentration d'oxygène dissous en mg/l 
temps en sec 

-1 coefficient de réaération en sec 

concentration de saturation pour l 1 oxygène dissous en mg/l 

taux net de diminution de 1 1 oxygène dissous par les dépôts de 
fond, les algues et les plantes; il peut être positif ou néga
tif selon la grandeur relative de ces trois termes 
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Ces équations pour les profils de la OBO et de 1100 peuvent être ré
solues une fois que les conditions aux limites et les conditions initiales 
ont été établies en utilisant l 1 hypothèse du régime permanent 

(~~ = 0) et ~~ = 0). En ce qui concerne l '~quation 7.3.9, les conditions 
aux limites sont LB = Lo (L o = concentration de OBO à partir d'une source 
de pollution mélangée avec l 1 écoulement au point de rejet) à X = O. 

Quand X ~ 00, un équilibre doit exister entre le taux d'addition et les 
taux globaux de retrait de la DBO; à cause de cela, on a (Kl - K3) L = La 
et la solution de l 'équation 7.3.9, c'est-à-dire le profil de la OBO, devient: 

où 

2 
m = (fl 

(7.3. 11 ) 

Il faut noter que "m" se présente sous 1 a forme de 1 1 une des rac i nes 
d'une équation du second degré. 

Pour l'équation 7.3.10, on utilise en général les conditions aux limites 
suivantes: 

C = Co à x = a 

L est donné par 1 'équation 7.3.11. 
Quand x ~ 00, un équilibre doit exister entre le taux d'addition de l'oxy
gène dissous par réaération et photosynthèse et le taux net de diminution 
par oxydation et demande des dépôts de fond, c'est-à-dire que l Ion a: 
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La solution devient alors: 

D = 

(7.3.12) 

où D = (Cs - C) et r = 

Une vérification rapide montrerait que les Rquations 7.3.11 et 7.3.12 se 
ramènent aux équations 7.3.5 et 7.3.6 du modèle de Streeter-Phelps quand 
on rend les effets de la dispersion longitudinale négligeables. Dans ce 
cas, les coefficients La' K3 et DB sont suppos~s égaux à O. 

Par la suite, Dobbins (1964) et d'autres auteurs ont ntudié les réponses 
des équations 7.3.9 et 7.3.10 à des changements du coefficient de disper
sion longitudinale DL et ont conclu que, rour la plupart des systèmes d'eau 
courante, l 1 effet de la turbulence sur le système DBO-OD est négligeable. 
A partir de cette hypothèse, OIConnor et Ditoro (1970) ont proposé le mo
dèle suivant: 

où 
D = 
Q = 
K2 = 
K = c 

Kn = 

L{x) 

déficit de la concentration en oxygène dissous en mg/l 
débit volumétrique de la rivière en cm3/sec 
coefficient de réaération en sec- l 

(7.3.13) 

-1 coefficient de consommation d'oxygène due à la DBO carbonnée en sec 
-1 

coefficient de consommation d'oxygène due à la DBO azotée en sec 

=concentration de la DBO carbonnée en mg/l 
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N(x) = concentration de la OBa azotée en mg/l 
Sm - demande en oxygène des dépôts de fond (constante) en mg/m2 

pet) = source en oxygène dissous due à la photosynthèse en mg/l/sec 
R = demande en oxygène due à la respiration des algues en mg/l/sec 

Pour une condition initiale o(x,a) = a pour x >0 aux limites arbi
traires Do (t), l'équation 7.3.13 donne: 

O(x,t) 
-K (x/u) 

= 0 (t - x) 2 o -
].l 

[ 
-K2 (x/U)] 

+ S l - e 
K2 

l décroi ssance du 
~ déficit initial 

satisfaction de la 
lOBa pour les éléments 
~ carbonés 

! 
satisfaction de la 
OBa pour les éléments 
nitrés 

! 
satisfaction de la 
demande en oxygène des 
dépôts de fond 

l satisfaction des proces
~ sus de respiration 

P (t) = Pm sin [n/p (t - ts) ] pour ts ~ t ~ ts + p 

- P (t) = a pour ts + p ~ t ~ ts + l 
l contribution au processus 
~ de photosynthèse 

(7.3.14) 
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avec Pm = production maximale d'oxygène par photosynthèse (MIL 3T) pour 
les algues en suspension et (MIL 2T) pour les algues de fond 

t s = moment où 11 activité de la source de 1 umière (T) débute 

p = fraction quotidienne d'activité de la source de lumière (T) 

La contribution de la photosynthèse au bilan de 1 1 oxygène dissous sera vue 
en détail dans la section 7.3.6D. 

Ni les modèles de Dobbins (1964) ni ceux de OIConnor et Ditoro (1970) 
ne sont assez raffinés pour être utilisés comme la base de la gestion de la 
qualité de 1 l eau. En fait, la précision de ces modèles ne dépend pas seu
lement de leur degré de complexité mathématique mais aussi de la prp.cision 
des différents paramètres introduits dans le modèle. 

7.3.5 Modèle de Lefort 

L' ensemb1e des paramètres importants dans l 'étude de la qualité d'un 
cours d'eau est regroupé dans l 'n.quation donnée par Lefort (1971). 

(7.3.15) 

avec: 
-1 Kc = coefficient de consommation d' 02 due à la DBO carbonnée en sec 

L(x)= OBO carbonée à 1 1 instant lit Il en mgll 

KB = coefficient de respiration des boues de fond en sec -1 

TB = taux d'occupation des boues de fond 

H = profondeur en cm 

coefficient de respiration des -1 
KA = algues de fond en sec 

t = temps 

TA = taux d'occupation des algues de fond 

K2 coefficient de réaération naturelle en -1 = sec 
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N(x)= 

Cs = 

C = 

Pm = 
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-1 coefficient de consommation d ' 02 due à la OBO azotée en sec 

concentration de la DBO azotée à l'instant "t" en mg/l 

concentration de saturation en O2 de l leau pour la température don
née en mg/l 
concentration actuelle d'02 

en mg/l 
2 production maximum d '02 par photosynthèse, par m d'algues de 

fond et par jour en mg/l/sec 
f(t)= équation périodique décrivant le cycle normal d'ensoleillement. 

Lefort ne donne aucune équation pour L mais, par un bilan semblable à 

celui de l 1 oxygène dissous, il précise que: 

K3 

LB 

La 

(7.3. 16) 

= coefficient de consommation totale d'oxygène due à la DBO carbon
née et à la OBO azotée en sec- l 

= coefficient de disparition par sédimentation et adsorbtion en 
sec- l 

= concentration de la DBO au temps lit Il en mg/l 

= taux d'addition de la OBO le long du cours d'eau (venant du 

fond et du rui ssell ement) en mg/l 

L'effet de purge est négligé par Lefort. 

D'autre part, une simplification s'impose !1uisqu'en régime station

naire dC = dL B = a 
dt dt 

Par contre, si on considère l 'écoulement et une tranche mince du réac
teur, nous devons ajouter les termes de convection, soit u ACx entrant et 

u ACx+dx sortant où u est la vitesse moyenne d'écoulement selon x. 
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Puisque l'équation 7.3.15 est exprimée par unité de vo1ume, en divi
sant les termes de convection par Adx, (le volume de la tranche), on a: 

UACx - u ACx+dx = dC 
A dx - u dx 

(7.3.17) 

avec u vitesse moyenne d'p.coulement en cm/sec 
A aire d'une coupe perpendiculaire à 1 'écou1ement en cm2 

C concentration actuelle en O2 en mg/l 
x distance longitudinale dans le sens de l'écoulement en cm. 

On doit ajouter ce terme du côté droit de l'équation 7.3.15. De la 
même façon, l'équation 7.3.16 est complétée par le terme dl B 

- u dx 

7.3.6 Explication et évaluation des constantes des modèles 

A) Evaluation des constantes de désoxygénation 

l'usage de la OBO comme indicateur de qualité peut être sévèrement cri
tiqué et une méthode utilisant plutôt la DCO a été proposé par Gaudy (1972). 
Malgré la critique qu'en fait Gaudy, on utilise habituellement la relation du 
1er ordre: 

l'équation 

ou encore 

alc = Kclc 
at 

intégrée nous donne: 

lC = lo e 
-K t c 

-Kt 
DBOt = (1-109 ) 

(7.3.18) 

(7.3.19 ) 

(7.3.20) 
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Lo - concentration de la OBO au temps initial 

OBOt - quantité de pollution oxydée au temps IIt li en mg/' 

Lc = concentration de la DBO carbonnée en mg/l 

Lt = OBO totale du premier palier ou DBO carbon née totale de l'é
chantillon en mg/l 

K = coefficient de consommation d'oxygène dO à la constante carbon-
née et azotée en sec-1 

Comme IILtll et Il Kil sont tous les deux inconnus, plusieurs méthodes 
ont été utilisées pour les déterminer simultanément à partir des résultats 
du test de la OBO. Parmi ces procédures, se trouve la m~thode des moindres 
carrés de Reed et Thériault (1927) que l'on considère comme la plus précise. 
Il existe aussi diverses méthodes graphiques comme celle de la pente, utili
sée par Thomas (1937). Toutes ces procédures donnent des résultats légère
ment di fférents; pour cette ra i son, 1 es valeurs obtenues pour Il Kl " four
nissent des résultats variés selon la technique de calcul utilisée. Oe plus, 
les valeurs de IIK1

1I changeraient selon le type de rejet dont il s'agit. 
En général, on peut s'attendre à ce que la valeur de Kl (dans la base la) 
soit normalement distribuée soit avec une valeur moyenne de 1075 jour -1 
et une déviation standard de .028 jour-l . On a aussi observé des variations 
diurnes de IIK11I. Il ressort donc que "K11I n'est pas une vraie constante 
et qu'il doit être déterminé pour chaque ensemble de conditions: rivière, 
type de rejet, intervalle de temps. 

On peut voir sur la figure 7.3.7 que la courbe de la DBO monte rapide
ment vers le haut après six ou sept jours; cette demande accrue se rapporte 
à la demande en éléments nitrés et elle est causée par l'action des bacté
ries de nitrification comme les Nitrosomonas sp. les Nitrobacter sp. qui 
oxydent l'ammoniaque des rejets en des nitrites et des nitrates. Une équa

tion générale décrivant l'oxydation d'un rejet peut être décrite de la fa

çon suivante: 
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(7.3.21) 

Il est évident, à partir de cette ~quation, que le rapport des élé
ments carbonés et nitrés dépend de la composition originale du rejet et 
de la disponibilité en oxygène. 

Dans les rivières où des effluents ayant subi un traitement primaire 
sont déchargés avec un haut degré d'azote non oxydé, la DBO d'origine nitrp.e 
peut représenter un facteur hautement significatif. Les composants d'origi
ne nitrée de la demande biologique en oxygène totale peuvent être déterminés 
par: 

(i) la supression par le bleu de méthylène des bactéries de nitrification 
dans un échantillon pour obtenir la DBO carbonnée et 1 'absence de cet
te suppression dans un autre échantillon pour obtenir la DBO d'origine 
carbonée plus la DBO d'origine nitrée; 

(ii) les mesures des concentrations en azote organique et en ammoniaque; 
à partir de ces résultats, on évalue la DBO d'origine nitrée. 

Une fois que les valeurs expérimentales de "Kl " ont été précisées, 
le coefficient IK3" peut être estimé en tenant compte de la contribu
tion possible de IL3". Si la dispersion longitudinale peut être consi
dérée comme négligeable, l'équation 7.3.11 ~eut être décrite comme suit: 

(7.3.22 ) 

où Kl = coefficient de consommation totale d'oxygène due à la DBO carbon
née et à la DBO azotée en sec-l 

La = taux d'addition de la DBO le long d'un tronçon de rivière en 

mg/l/sec 
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Lo = concentration initiale de OBO au temps t=o en mg/l 

de la OBO par sédimentation ou absorp-coefficient de disparition 
. -1 tlOn en sec 

t = variable temps en sec 

Si des données de OBO sont obtenues pour une section de rivière, trois 
cas peuvent se présenter. Ces cas et les méthodes pour calculer IIK311 sont 
les suivants: 

Cas 1 - La demande biologique en oxygène, LS' est décroissante avec la dis
tance le long du tronçon et, en plus, elle est moindre que la quan
tité Lo (10-K1t). Ceci suggère que la OBO décroît plus rapidement 
que le taux de réduction dO à 1 1 oxydation (K1) seule. On conclut 
alors que K3 est positif et, en supposant pour simplifier que La = 0, 
on calcule K3 à partir de 1 'équation 7.3.21. 

Cas 2 - La OBO est décroissante mais IILSII est plus grand que la quantité 
Lo (10- K1T). Ceci suggère que le taux d'addition de la OBO le long 
du tronçon dépasse le taux de retrait de la OBO par adsorption et 
sédimentation (K3). On suppose alors que K3 = a et 1 Ion calcule La 
à partir de l'équation 7.3.21. 

Cas 3 - La osa est constante ou croît le long du tronçon. Ceci est semblable 
au cas 2 et l Ion utilise alors la même procédure. 

Il a été montré que, pour les rivières 00 les vitesses dépassent 20 cm/ 
sec, le dépôt de sédiments est négligeable; en conséquence, K3 peut être 
considéré comme presque nul dans de telles rivières. Les valeurs de IIKCIl 
et de II~II peuvent être estimées presque directement à partir des données 
des rivières sur la osa d'origine carbonée et sur la OBO d'origine nitrée 
respectivement. Notons que clest seulement avec l lusage des modèles de 
OIConnor et Oitoro (équation 7.3.14) et de Lefort (équation 7.3.15) 
qu'il est nécessaire d'estimer les valeurs de~. Si les valeurs de la 
OBO de la rivière sont tracées sur papier logarithmique en fonction de 
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la distance parcourue vers l'aval, on obtient en général un tracé simi
laire à celui qui est représenté à la figure 7.3.8. En utilisant cet
te technique, Gannon (1966) et d'autres auteurs ont considéré que la 
constante ainsi obtenue était environ deux fois plus grande que la cons
tante obtenue par des analyses en laboratoire seulement. 

Des valeurs de La ont aussi été obtenues en laboratoire et cet aspect 
de la question sera discuté plus loin. 

B) Evaluation de la constante de réaération 

a) Réaération naturelle 

Les chutes et les barrages sont des obstacles qui peuvent augmenter 
le taux d'absorption de l 1 oxygène dans un cours d'eau. Avant d'analyser 
les phénomènes reliés à la présence de ces obstacles, nous a110ns étudier 
la réaération physique naturelle. 

Le taux d'absorption de 1 1 oxygène de 1 1 atmosphère ~ar un volume d'eau 
V ayant une concentration uniforme d'oxygène est donné par l'p,quation sui
vante: 

dC = ~ AS (Cs-C) 
dt V 

avec ~AS 
= K2 V 

KL = coefficient d'absorption à 1 1 interface eau-air 

AS = aire de 1 1 interface eau-air en cm2 

V = volume du liquide en cm3 

C = concentration d'oxygène dans 1 leau en mg/l 

(7.3.23) 

(7.3.24) 

Cs - concentration de saturation en O2 dans 1 leau pour 1 'aire où AS = Ao 
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Si: 

Ao - surface apparente de l 1 interface eau-air en cm2 

b = coefficient appliqué à la surface apparente et tenant compte des tur
bulences pouvant changer l 'étendue de l'aire 

b = l si la surface est non turbulente, 

= (7.3.25) 

où H est la profondeur du liquide en cm. 

Le coefficient de réaération ne peut pas être mesuré directement pour 
une rivière sauf par l 'utilisation de méthodes très élaborées avec des tra
ceurs; c1est pour cela que divers travaux oot êtê fourni Dour essayer d'ob

tenir des relations (théoriques et empiriques) entre IK2" et les para
mètres de base de la rivière. Ces travaux ont été passés en revue par 
Bennett et Rathbun (1971): nous n1en présenterons ici qu1un petit nom-
bre de formules généralement acceptées. 

Une formule semi-théorique développée par OIConnor et Ditoro (1970) 
décrit "K Il comme suit: 2 

_ 1 

K _ (Dm U)2 (7.3.26) 
2 - 2. 303 H3/ 2 

où K2 = coefficient de réaération dans la base 10 en sec-1 

Dm = diffusivité moléculaire de l 1 oxygène à la température de la riviè-

re (2.14 x 10-5 cm2/sec à 20oC) 
-u = vitesse moyenne de l '~coulement en cm/sec 

H = profondeur moyenne de la rivière en cm. 
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Divers modèles emplrlques ont aussi été proposés et il semble qu'ils 
donnent de bons résultats. Isaacs et Goudy (1968) ont obtenu la relation 
suivante en utilisant une régression: 

K2 = 3.739 ~/2 (1.0241)T-20 
H 

La constante 3.739 de cette équation 7.3.25 représente: 

(Dm 1/2) 
x-----

(v 1/6 g 1/6) 

où v = viscosité cinématique du liquide en cm2/sec 
g = aération causée par la gravité en cm2/sec 
x =constante 

(7.3.27) 

(7.3.28) 

Thackston et Krenke1 (1969) utilisant eux aussi des techniques de 
régression avec des données dans un canal de dérivation, ont obtenu la rela
tion suivante qui paraît être la meilleure jusqu'à présent: 

- 1/2 Seg 
K2 = .000125 1 + ( _u_ ) 

gH H 
(7.3.29) 

où 
Se = pente de la ligne d'énergie. 

Signalons ici que les coefficients de réaération, qu'ils aient été 
obtenus pour des rivières ou pour des canaux, ont ~té calculés par une 
méthode du bilan de l'oxygène où tous les paramètres de ce budget doi
vent être connus à l'exception du coefficient IK2". Il en résulte que 
la plupart des mesures de IK2" ont été faites pour des situations sim
ples, comme celle d'un canal recevant une charge polluante avec aucune 
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demande en oxygène provenant des dépôts de fond et aucun effet de photo
synthèse ou de respiration. Le calcul de IK2" pour une rivière naturel
le est une tâche extrêmement difficile et souvent entachée d'une grosse 
erreur. Plusieurs auteurs ont élaboré des formules semi-théoriques pour 
évaluer le coefficient de réaération naturelle dans un cours d'eau en 
fonction du courant et de la profondeur; (Lefort, 1971); citons notam
ment à ce sujet: 

la formule de Churchill: 

les formules de Owens: 

si 25 < u < 130 Kmjj 

si 2 . 5 < u < 43 KmJ.j 
et H < 0.75 m 

où u: est la vitesse du cours d'eau en Km/jour 
H = profondeur du cours d'eau en mètre 

b) Réaération par les obstacles (chutes et barrages) 

(7.3.30) 

(7.3.31) 

(7.3.32) 

Gameson propose la formule suivante pour la réaération dans les chu
tes et les barrages: 

Cs - Cv 
= 1 + 0.037 ab (1 + 0.046 T) h (7.3.33) 

Cs - Cm 
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où: 

Cv = désigne la concentration en oxygène dissous en aval de la chute en 
mg/1 

Cm = désigne la concentration en oxygène dissous en amont de la chute en 
mg/1 

a et b = paramètres de forme de la chute 
h = hauteur de la chute en cm 
T = température de l leau en degrés centigrades 

Le paramètre difficile à déterminer est le paramètre de la forme de la 
chute. Ici, il faut mentionner 1 'opinion couramment émise: il est profita
ble pour la réaération de barrer un cours d'eau de façon à y créer des chu
tes. Cette opinion est critiquable car si localement on améliore la réa~
ration, on la diminue sur toute la partie 00 l'action de la retenue se fait 
sentir. 

C) Evaluation des effets des dépôts de fond 

Les zones de décantation sont des zones critiques puisque la consomma
tion en oxygène des boues de fond slajoute à celle des matières en suspen
sion et co'ncide avec une mauvaise aération due à 11 écou1ement lent. On 
trouve aussi dans ces zones, sous la couche de surface, une zone de diges
tion anaérobique avec tous les inconvénients que cela impose (odeurs, pur
ge par les gaz échappés, etc.). 

Dans 11 équation 7.3.15, le terme KBTs/H tient compte des effets des dé
pôts de fond sur la concentration en oxygène. Les variables "TS" et "W 
sont à évaluer sur le terrain tandis que la constante KB doit faire 11 0bjet 
d'expériences au laboratoire sur des boues préleVées dans la rivière étudiée. 

Quelques expressions mathématiques ont été proposées pour quantifier 

1 'activité benthique sur la concentration en oxygène dissous. La consom

mation d'oxygène provient de: 
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1- la consommation par les produits finaux de la décomposition benthi
que se diffusant dans lleau (OF); 

2- l 1 effet de purge; 

3- la respiration des organismes benthiques. 

La demande benthique en oxygène, Sm' est influencée par différents fac
teurs tels que la concentration en oxygène de lleau supérieure, la tempéra
ture de lleau et le caractère de la communauté biologique. Les effets glo
baux de la température et de l 1 oxygène dissous sont représentés graphique
ment à la figure 7.3.9. Cette valeur Sm se calcule à l laide de llexpres
sion empirique suivante: 

avec Sm = 

Yo = 

Ct = 

(5 - l60w) ta 
1 - '60w 

(7.3.34) 

demande maximum quotidienne en oxygène du benthos en g/m2 

0805 à 200C dans les sédiments en g/kg 

Y/Yo: rapport de la D805 corrigée pour la temp~rature sur la 

DB05 à 200 C 

w = taux quotidien de déposition des matières volatiles en kg/m2 

ta = temps pendant lequel a lieu 1 laccumulation des substances en 
jours jusqulà 365 jours 

Cette formule peut, au mieux, être utilisée pour une estimation pré
liminaire de IISmll; pour des estimations plus précises, la demande ben
thique doit être évaluée in situ ou au laboratoire. En général, on pré
fère la méthode in situ mais elle nlest pas toujours applicable au point 
de vue opérationnel. Ainsi, il est souvent nécessaire dlapporter des 
échantillons de sédiments qui nlont pas été remués au laboratoire pour 
faire une analyse dans des conditions de rivière simulée. Ogunrombi et 
Oobbins (1970) ont décrit une technique de laboratoire à cette fin. 
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Un échantillon des sédiments de surface est récolté et envoyé im
médiatement au laboratoire où il est placé dans une chambre scellée. 
Ensuite, on fait passer au dessus de cet échantillon de 1 leau de la ri
vière avec de 1 1 oxygène dissous en quantité connue à des débits propor
tionnels aux conditions naturelles. Lloxygène dissous et la OBO à la 
sortie sont contrôlés périodiquement. Un graphique de cette expérience 
se trouve à 1 a fi gure 7.3. la. Au moyen de cette procédure, on obtient 
une estimation à la fois pour liS Il et ilL Il ma' 

Si on effectue un IIbi1an-masse li du système, on peut obtenir les 
expressions suivantes: 

La = t-.L + ( l + K1T) LB (7.3.35) 
t-.t 

T 

C. C t-.C et Sm = 
, 

Kl LB - -- -
T T t-.t 

(7.3.36) 

avec LB = OBO au temps t en mg/1 . 

La = contribution des sédiments de fond à la OBO en mg/l 

T = Q/V = temps moyen de résidence en sec 

Sm demande maximum quotidienne en oxygène du 2 
= benthos en g/m 

K1 = constante de temps de la diminution de la DBO par oxydation bac-
-1 térienne en sec 

C. , = concentration de 1 1 oxygène dissous à 11 entrée en mg/l 

Q = débit volumétrique en cm3/sec 

C = concentration de 1 1 oxygène dissous au temps IIt li en mg/1 

où 

t-.L = La L. , 
t-.C = Co C. , 
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FIG. 7.3.·9. Effet de la température et de l'oxygène dissous sur la 
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FIG. 7.3.10. Èvaluation en laboratoire des coefficients La et S ( d'après 
Ogunrombi et Oobbins. 1970 ) . 
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avec Lo et Li qui représentent les demandes biologiques en oxygène à 

l'entrée et à la sortie en mg/l 

Co et Ci qui représentent les concentrations en oxygène dissous à 
l'entrée et à la sortie en mg/l 

A partir de plusieurs expériences effectuées sur des sédiments diffp.
rents, Ogunrombi et Dobbins (1970) ont trouvé que: 

(i) les valeurs La ont tendance à être de l'ordre de 28% de Sm; 
(ii) les valeurs obtenues par cette méthode ont tendance à être plus fortes 

que celles que l'on mesure in situ; 
(iii) que La et Sm augmentent avec l'épaisseur des sédiments jusqu'à un maxi

mum pour 15 cm; 
(iv) que les valeurs S et La diminuent exponentiellement avec le temps pour 

un système non alimenté. 

D) Evaluation des effets de la photosynthèse 

La photosynthèse et la respiration des algues peuvent être représentées 

par les équations suivantes: 

106 CO2 + 16 N03- + HP04- + 122 H20 + 18 H+ + éléments traces 

photosynthèse 1 t respiration 

La photosynthèse nécessite de la lumière. Il s'agit donc d'une fonc
tion périodique avec le temps d'éclairage. 
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01 Connor et Ditoro (1970) définissent la production d'oxygène par 
photosynthèse ainsi: 

P (t) = Pm sin rr/ p (t - ts) pour ts < t < ts + P (7.3.38) 

P (t) = 0 pour ts + p ~ t ~ ts + 1 (7.3.39) 

avec P (t) 

Pm 

ts 
t 

P 

= 
= 

= 
= 
= 

production d'oxygène par photosynthèse en mg/1 
production maximale d'oxygène par photosynthèse en mg/cm2 

moment où 1 'activité de la source de lumière débute 
variable temps en jours 
fraction quotidienne d'activité de la source de lumière 
en jours 

La production maximale et la respiration des algues peuvent être esti
mées en observant les variations diurnes de 1 1 oxygène dissous. 

On suppose que cette fonction se répète périodiquement chaque jour et 
1 'équation 7.3.38 exprime P (t) pour une journée seulement. L'extension pP.

riodique de cette fonction peut être exprimée comme une série de Fourier 
(OIConnor et Ditoro 1970). 

(7.3.40) 

où 
4rr 

bn = cos (nrrp) 

Maintenant, en faisant les modifications nécessaires pour tenir comp

te. de "K211, 11équation 7.3.40 peut être simplement ajoutée à 11Âquation 

7.3.14 de façon à considérer les effets de ~hotosynthèse. Ce terme addi

tionnel de photosynthèse peut alors être écrit: 
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-p ~ (1 - e -K2(x/u) m nK2 

()() 
bn 

2nn Ct-ts - ~ ) - tan -1 (~n) + L: cos 

n=l K2 + (2nn)2 2 

-K2 (x/u) ()() 
-e L: cos 

n=l 

(7.3.41) 

où: K2 = coefficient de réaération naturelle en sec-1 

x = distance longitudinale dans le sens de l'p.coulement en cm 
-
u - vitesse moyenne d'~coulement en cm/sec 

Les méthodes pour étudier la photosynthèse Il pli et la respiration 
"R" des algues sont largement itératives (séries d'essais successifs), 
ce qui implique un grand nombre de manipulations avant d'obtenir une 
bonne concordance entre les valeurs observées et les valeurs prédites. 
Une estimation grossière peut être obtenue à partir des fluctuations 
journalières pour n'importe quelle section de l'écoulement. Une telle 
situation hypothétique est représentée à la figure 7.3.11. 

On peut prédire le niveau d'oxygène dissous pour n'importe quelle 
section en ne considérant que les effets de réaération, de demande 
biologique en oxygène due à la décomposition bactérienne des substan
ces nitrées et carbonées, de demande biologique en oxygène due à l'ad
sorption et à la demande benthique. Les déviations au-dessus de cet 
état sont attribuables à la photosynthèse et les déviations au-dessous 
de cet état sont attribuables à la respiration des algues. Les sur
faces intégrées au-dessus et au-dessous de ce niveau moyen reprp.sentent 
les estimations respectives de Il Pm Il et "R". En général, il est np.

cessaire de réajuster ces valeurs prp.liminaires par la suite dans le 

processus du réglage final du modèle. 
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E) Etude des composantes azotées dans la DBO 

La quantité des composantes azotées dans la IIDBO II peut être détermi
née par la suppression au bleu de méthylène des bactéries nitrifiantes dans 
un échantillon pour obtenir la DBO carbonnée par rapport à la OBO totale 
dans un échantillon témoin. Comme pour la DBO carbonn~e, on précise alors: 

soit 

aN{x) = -KN N (x) 
at 

où t = variable temps en sec 
t N = temps au bout duquel intervient la DBO azotée en sec 

(7.3.42) 

(7.3.43) 

KN = coefficient de consommation d10xygène due à la DBO azotée en 
-1 sec 

N{x) = concentration de la DBO azotée à llinstant IIt ll en mg/l 

No = concentration de la OBO azotée au début en mg/l 

F) Estimation de Lo' No et Do 

Les estimations de Lo' No et Do peuvent être obtenues très simplement 
en faisant le bilan-masse de la demande biologique en oxygène due aux élé
ments carbonés et aux éléments nitrés et de 1 1 oxygène dissous, immédiatement 
en amont et en aval du rejet. 

G) Correction de température des constantes de temps 

En général, une constante de temps est déterminée à 20
0C (Kl ou K3). 

Elle peut être convertie à la température de la rivière au moyen de 
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11équation suivante: 

(K ) - (K) 0 g(T-20) 
· base 10 T 20 C (7.3.44) 

où T = la température de 11eau (20oC) 
Q = 1.047 pour les températures entre 100C et 320C 

= .985 pour des températures entre 320C et 400C 
= 1.126 pour des températures entre 20C et 100C 

Les corrections de température pour K2 sont déjà incorporées dans 11p_ 
quation 7.3.27 décrite antérieurement. 

H) Erreurs sur les paramètres et valeurs caractéristiques 

Bennett et Rathbun (1971) ont effectué une analyse de sensibilité et 
d'erreurs sur les équations de 1 1 oxygène dissous de Dobbin (Voir équations 
7.3.10 et 7.3.11). Ils ont compilé un résumé des erreurs possibles pour 
les différents paramètres. Ce résumé est montré au tableau 7.3.1. L'erreur 
quadratique moyenne est la valeur moyenne de la racine carrée des déviations 
au carré du paramètre mesuré par rapport à la vraie valeur de ce paramètre. 
Notons que les valeurs présentées au tableau 7.3.2 ne sont que des estima
tions et servent seulement d'indicateurs sur la grandeur relative des er
reurs. 

1) Procédure générale de la construction du modèle d'oxygène dissous 

Une fois que le modèle de base a été décidé, que ce soit le modèle de 

Streeter-Phe1ps (1925), de Dobbins (1964), d'O'Connor et de Ditoro (1970) ou 
de Lefort (1971) ou ni importe quelle autre formulation, le problème exis
te de savoir comment cela doit être appliqué à un système complet de riviè
res recevant un grand nombre de charges. Comme cela a ~té mentionné plus 
haut, la rivière est découpée en tronçons. Cette technique de sectionne
ment se prête bien aux calculs numériques utilisés avec les ordinateurs 
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TABLEAU 7.3.1 , 

ERREURS PROBABLES DANS LES MESURES DES PARAMETRES DU BILAN DE 

L'OXYGENE DISSOUS 

Paramètre Ecart quadratique moyen Maximum 

K1 (base 10) .05 jour -1 .30 jour -1 

K3(base 10) .10 jour-1 .50 jour -1 

Do .10 mg/1 1.0 mg/1 

~o 2.0 mg/1 10 mg/1 

p 2.0 m mg/1-jour 10 mgj1-jour 

:> 5.0 mg/1-jour 20 mg/1-jour 

Des valeurs typiques sont présentées au tableau 7.3.2 

(d'après Bennett et Rathbun, 1971). 
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TABLEAU 7.3.2 

VALEURS TYPIQUES DES PARAMETRES DU MODELE 

Paramètre 

Surface de la section 

Profondeur 

Température 

Débi t 

Kc (base e) 

KN (base e) 

Pm 

R 

P 

Valeur 

320.0 pieds 2 

1.90 pied 

28.0oC 

295.0 pc/s 
-1 0.80 jour 

-1 1.90 jour 

22.0 mg/1-jour 

22.0 mg/1-jour 

0700 

13 heures 

(d'après Bennett et Rathbun, 1971 ) 
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(Couillard et al., 1974). En général, le choix des sections est basé 
sur des discontinuités d'ordre hydraulique, chimique ou biologique du 
système riverain. Une situation hypothéthique est rrésentée à la figure 
7.3.12. Des discontinuités particulières peuvent être causées par des 
changements soit dans le régime de l'écoulement, soit dans la profondeur 
de la rivière, soit dans les caractéristiques des sédiments, soit dans 
les caractéristiques de la photosynthèse. D'autre facteurs comme des re
jets supplémentaires, des aménagements ou des affluents peuvent aussi 
avoir une influence sur le tronçonnage. La longueur des sections peut 
varier d'une centaine de mètres à quelques Km. Une contrainte supplémen
taire sera, bien sûr, imposée pour les longs systèmes par la capacité de 
mémoire de l'ordinateur. Une fois que le choix des sections a été effec
tué, on considère chaque tronçon comme un élément indépendant avec ses en
trées et ses sorties et son ensemble particulier de paramètres (Kl , K2' K3' 
Pm' R etc.); on applique alors le modèle choisi, ce qui donne un système de 
N équations différentielles à N inconnues. Ce système peut alors être réso
lu dans un certain nombre de conditions variées et les résultats combinés 
servent à prédire les niveaux d'oxygène dissous et de demande biologique en 
oxygène pour la rivière entière. L'ouvrage de Thomann (1972) donne plus 
de détails sur la façon de construire ce modèle. 

7.4 MODELE DE POLLUTION THERMIQUE 

7.4.1 Prédiction de la dissipation de la chaleur 

Avant d'essayer de prédire les conditions de dissipation de la chaleur, 
on doit passer en revue les mécanismes qui la contrôlent. Les plus impor
tants mécanismes sont l '~vaporation, la conduction, la radiation et l'advec
tion. Les proportions relatives de ces différents termes sont montrées à la 

figure 7.4.1 pour janvier et juin. 

On peut noter qu1en janvier, la grandeur relative des pertes de cha

leur par conduction augmente. Signalons aussi que les pertes de chaleur 
causées par l'évaporation sont bien plus élevées en été qu1en hiver. Les 
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sources et les puits de chaleur sont résumés à la figure 7.4.2, avec 
l 'ordre de grandeur des valeurs. 

7.4.2 Bilan d'énergie 

Quoique d'autres méthodes aient aussi été utilisées (bilan d'eau et 
théorie des transferts de masse), l 1 approche du bilan d'énergie pour cal
culer la réponse d'un système aquatique à des entrées et à des sorties de 
chaleur est la méthode la plus précise (les erreurs probables étant de 1lor
dre de 5% si l Ion mesure avec soin les entrées et les sorties). Les diffé
rents composants du bilan d'~nergie par unité de surface d'eau et par unité 
de temps peuvent s'exprimer comme suit: 

(7.4.1) 

où 

Qs = radiations ondes courtes incidentes sur la surface de 11eau 

Qr = radiations ondes courtes réfléchies en BTU/pi 2jr ou cal/mi 2ir 

Qa = radiations ondes longues provenant de 1 1 atmosphère en BTU/pi 2jr ou 

1/ 
.2. ca ml Jr 

Qar = radiations ondes longues réfléchies en BTU/pi 2jr ou cal/mi 2jr 

Qbs = radiations ondes longues émises par 1 leau en BTU/pi 2jr ou ca1/mi 2jr 

Qv = énergie due aux volumes d'eau entrant et sortant du système (in-
cluant le ruissellement et la précipitation) en BTU/pi 2jr ou cal/mi

2
jr 

Qe = énergie nécessaire à l 'évaporation en BTU/pi 2jr ou ca1/mi 2jr 

Qh = énergie transférée par conduction (chaleur sensible) en BTU/p;2jr ou 

1/ 
.2. ca ml Jr 

Qw = énergie emportée par l'eau 0vaporée en BTU/pi 2jr ou cal/mi
2
jr 

Q = accroissement d'~nergie emmagasinée dans le système en BTU/pi
2
jr ou 

1/ 
.2. ca ml Jr 

Les différents termes de cette équation 7.4.1 seront brièvement dis
cutés dans la section suivante en ce qui concerne les méthodes de mesure 

ou 1 'évaluation de leur grandeur. 
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Hs = RADI. SOLAIRES (400 -2,800 BTU 1 pj2, jour) . " 

Ha = RADI. ATMOS . O. L (2,400 - 3,200 BTU / pj2 l Jour ) 

Hbr = RADI. RËFLÉCH lE O. L. (2,400 - 3,800 BTU / pi 2/ jour) 

. ~ l He = PERTES PAR CONDUCTION OU GAW.( -320 + 400 BrU /pi
2 
/ jour} 

j~ He = PERTES PAR ËVAPORATION ( 2,000 -S,OOO BTU / pi2/ jour) 

A' Hsr = RËFLEC. SOLAIRE (40 - 200 BTU / pj2'jour ) 

~ l Har =" RÉFLEC. ATMOSPHËRIQUE (70 -120 BTU / pj2/ jour) 

A~ 

VITESSE NETTE A LAQUELLE [A CHALEUR TRAVERSE LA SURFACE 

FIG. 7. 4.2. Mécanismes de transfert de chaleur à travers la ,surfaça 
de l'eau . 
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7.4.3 Evaluation des différents termes de l 'équation du bilan d'~nergie 

i) Radiations ondes courtes Qs 

Les radiations "ondes courtes" proviennent directement du soleil 
et peuvent être mesurées avec précision ~ar un pyrohéliomètre. Le résul
tat est influencé par la latitude, la nébulosité, l 1 heure du jour et la 
saison. 

ii) Radiations ondes longues qa 

La température de l 'air et l 'humidité déterminent la quantité des radia
tions "ondes longues" qui augmentent avec l 1 humidité dans l'air. Ce !Jh~

nomène est remarquablement bien représenté Dar l'équation empirique suivan
te: 

(7.4.2) 

où 

Qa = radiations ondes longues effectives (incluant les quantités absor
bées et réfléchies) 

cr = 
Ta = 
T = w 

B = 

i i i) 

constante de Stefan-Boltzmann = 7.171 x 10-7 cal/cm2/ oK/jour 

température de l'air Oc 

température de 11 eau Oc 

pourcentage dl "émissivit~" atmosphérique 

Ces deux termes Réflectivité solaire "R Il et Rf:flectivité atmossr 
Phérique "R Il peuvent être exprimées respectivement comme suit: ar 

(7.4.3) 

Des études citées dans la littérature ont montré que Rar = 0.03 et 

-Rsr = 0.06. Une !tltreéquation peut également être décrite pour la 

réflectivité solaire: 
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R - SB sr - a a 

où SaB = l 'altitude du soleil en degrés et constantes 

iv) Radiations réfléchies ondes longues Q bs 

(7.4.4) 

L'eau ne conserve pas les ondes longues et se comporte comme un corps 
noir; pour cette raison, la loi de Stefan-Boltzmann de la puissance quatre 
peut être utilisée pour faire des prédictions: 

4 Qbs = 0.97 cr (To + 273) 

où Qbs = radiations ondes longues en cal/cm2jjour 

cr = constante de Stefan-Boltzman 
= 1.171 x 10-7 cal/cm2/K04/jour 

To = température de la surface de l'eau (oC) 

(7.4.5) 

Il est évident, à partir de cette équation, que la seule variable né
cessaire pour calculer la radiation onde longue réfléchie est la températu
re de l'eau. 

v) Energie utilisée pour l'n.vaporation, Qe 

Le terme d'évaporation "Qe" est le terme le plus important dans le 
calcul du bilan d'énergie et, rour le déterminer, une équation empirique 

valable a été développée: 

où u = vitesse du vent à une certaine a 1t itude en Km/ h 

ea = pression de vapeur d'eau en millibars 

e = pression w de vapeur saturante d'eau déterminée à partir de la tem-

pérature de la surface de l leau en millibars 
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Qe = énergie util i sée pour 1 1 évaporation en cal/cm2/jr 

Q = période de temps en hr 
K = constante 

Cette formule slapplique bien ~our les réservoirs mais des facteurs 
de vitesse et de turbulence peuvent limiter son application aux rivières. 

vi) Energie transférée par conduction (chaleur sensible) Qh 

La chaleur entrera ou quittera le système dleau par conduction selon 
que la température de 1 lair est plus élevée ou moins élevée que la tempp.ra
ture de lleau. La vitesse de ce transfert est égale au produit dlun coef
ficient de transfert de chaleur par la différence des températures. Une 
relation empirique doit aussi être utilisée dans ce cas pour estimer cet 
échange et elle slécrit: 

où u = 
ta = 

t = w 
Q = 
K = 

Q = h 

vitesse moyenne du vent 
température de 11 ai r en 

température de 11 eau en 

période de temps en hr 
constante dimensionnelle 

en Km/hr 
Oc 
Oc 

vii) Energie emportée par 1 leau dlp.vaporation, Qw 

(7.4.6) 

Llénergie emportée par 1 leau dlf!vaporation est un terme sans grande 
importance si on la compare aux autres sources et puits de chaleur et peut 
en général être négligée: il existe toutefois une relation décrivant cette 
perte: 

7.4.7} 
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où Pe = densité de l leau évaporée en g/cm3 

C = chaleur spécifique de l leau en cal/gjOC 

E = volume dleau évaporée en cm3 

Te = température de l leau évaporée (oC) 

Tb = base de référence des températures (oC) 

viii) Energie due aux volumes dleau entrant et sortant des systèmes, Qv 

Le changement net dl~nergie par unité de surface et par unit~ de temps 
pour une surface dleau recevant les entrées et les sorties peut être calcul~ 
par la relation de bilan dlénergie suivante: 

Qv = [CSi Vsi Psi (Tsi-Tb) + Cgi Vgi Pgi (Tgi-Tb) 

- Cso Vso Pso (Tso-Tb) - Cgo VgO Pgo (TqO-Tb) 

Cp Vp Pp (Tp-Tb)] * 
où V = volume des entrées ou des sorties en cm3/jour 

p = densité de l leau en g/cm3 

T = température de lleau (oC) 

A = surface moyenne de l lélément dleau en cm2 

si = entrée par ruissellement 
gi = entrée dleau souterraine 
so = sortie par ruissellement 
go = sortie par eau souterraine 
p = précipitation 
b = référence de température (généralement oDe) 

(7.4.8) 

Souvent, les entrées et les sorties par ruissellement peuvent être di
rectement mesurées et l Ion suppose que les entrées et les sorties dleaux 
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souterraines sont égales. Si plus de précision est nécessaire pour les en
trées et les sorties, il est alors indispensable d'effectuer un bilan hydri
que plus détaillé. 

ix) Accroissement de 1 'énergie emmagasinée, Q 

Le changement de 1 'p.nergie emmagasinée neut être ~ositif ou négatif 
selon la grandeur des différents composants du bilan d'p.nergie. La rela
tion entre "Q" et la température de 1 leau p.quivaut à: 

(7.4.9) 

dans laquelle 

Q = augmentation ou diminution de 1 'pnergie emmagasinée dans le volume 
d'eau considéré en cal/cm2/jour 

C = chaleur spécifique de l leau en cal/g/oC 
Pl = densité de l leau à la température Tl en g/cm3 

Tl = température moyenne du corps considéré au début de la période (oC) 
3 P2 = densité de l'eau à la température T2 en g/cm 

Vl = volume d'eau au début de la période en cm3 

V2 = volume d'eau à la fin de la période en cm3 

T2 = température moyenne du corps d'eau à la fin de la période (oC) 

Tb = référence de température (oC) 

A = surface moyenne de l'eau en cm2 

t durée de la période du bilan . 3 
= en Jour 

Cette approche que 1 Ion vient de décrire pour prédire la tempp.rature 
de l'eau peut être directement utilisée pour les zones d'eau aménagées tel
les que des lacs et des réservoirs selon (Delay et Seaders 1966). Ces 

auteurs, comme d'autres, ont montré comment cette méthode nouvait être ap
pliqUée pour également prédire la température des rivières. 
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7.4.4 Dissipation de la chaleur en rivières 

Les rivières ont certaines caractéristiques physiques qui rendent 
1 'application de la méthode du bilan énergétique difficile. Cette métho
de peut, malgré tout, être appliquée avec succès si 1 Ion considère la na
ture dynamique de la rivière et les relations qui existent entre le débit 
et le niveau, c'est-à-dire les fluctuations de la superficie exposée aux 
transferts d'Â.nergie; de plus, on doit utiliser une approche itérative 
c'est-à-dire tronçon par tronçon. Rapha~l (1962) donne le modèle math~
matique suivant; applicable aux lacs et aux rivières: 

où 

t = temps en sec 

QtA + mi (Ti - Tw) 

mw 
(7.4.10) 

mw = masse totale du lac ou du tronçon de la rivière en tonne métrique 

Tw 

mi 

T. 
l 

= 

= 

= 

température moyenne du lac ou du tronçon de rivière en Oc 
masse de l leau qui entre en tonne métrique 

température de l leau qui entre en Oc 
2 A = surface du lac ou du tronçon de rivière en cm 

Qt = transfert total de chaleur par la surface en cal/cm2 

Quand on applique cette formule, la rivière est découpée en tronçons 
et la température de sortie d'un tronçon-amont devient la température d'en

trée du tronçon-aval. 

La deuxième approche pour pr~dire la température en rivière suppose 
une décroissance exponentielle de température en aval de la source de cha
leur. De nombreux modèles ont été proposés et deux seulement seront présen
tés. Le Bosquet (1946) a formulé un modèle simple et utile qui rel ie la 
décroissance exponentielle de la température à certaines constantes de 
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rivières qui doivent être dêterminêes expêrimentalement. Le modèle s'ê
crit: 

(7.4.11) 

où 

F = excès moyen de tempêrature de l'eau par rapport à l'air sur un tron-
çon donnê en degrês centigrades 

K = coefficient de perte de chaleur en cal/cm2/hr/oC 
As = surface de la rivière en contact avec l'air libre en cm2 

ML = poids de l'eau en kg 

L'intêgration et la simplification de 1 'êquation 7.4.10 conduit à: 

FA 
Q 10gl0 r- = K.W.D. (7.4.12) 

où 

Q = dêbit moyen dans la rivière 

FA = excès initial de tempêrature 

W = largeur moyenne de la rivière 
0 = longueur du tronçon 
K = constante dimensionnelle 

Edinger et Geyer (1968) ont proposê un modèle unidimensionnel de rê
gime permanent qui est très semblable au modèle unidimensionnel de mêlange 
par convection. Ce modèle s'exprime: 

p C u f = - K (T -E) (7.4.13 ) 

où 
p = densitê de l'eau en gm/cm3 

C = chaleur spêcifique de l'eau en cal/g/oC 
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-u = vitesse moyenne de la rl Vl ere en ml jr 
K = coefficient d'échange en ca1/cm2/jr/oC 
T = température de l'eau en Oc 
X = distance longitudinale dans le sens de l'écoulement en m 

TE = température d'équilibre de l'eau en Oc 

La solution de l'équation 7.4.13 est donnée par 

= exp K X 
p Cp u H 

où 

To = température de 1 'extrémité amont du tronçon de rivière en Oc 
H = profondeur moyenne de la rivière en m 

(7.4.14) 

Une méthodologie pour déterminer le coefficient d'r;change Il Kil et des 
graphes pour calculer IIT E

II à partir de valeurs connues Il Kil sont présen
tés dans l'article d'Edinger et G'eyer (1968). 

7.4.5 Zones d'eau chaude 

Quand un effluent chaud est rejeté dans un volume d'eau, il peut, se
lon les caractéristiques relatives du rejet et du volume d'eau récepteur, 

i) se mélanger complètement, 
ii) monter à la surface, 
iii) établir un écoulement stratifié. 

Dans certaines circonstances, il se produit un phénomène où une zone 
d'eau chaude peut se former en amont. Cette zone d'eau chaude peut avoir 
un effet néfaste sur la vie aquatique et s'étend même parfois assez loin 
vers l'amont pour atteindre l'entrée du système de refroidissement par eau. 
Ces deux situations sont évidemment indésirables. Un schéma du phénomène de 
la zone d'eau chaude est représenté à la figure 7.4.3. De nombreux efforts 
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r-~.--~---------------------L----~--------------------~~ , 

AI = Point chaud variant le long f 

FIG. 7.4.:3 . Coin· chauffé émis vers ,'amont 
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ont été effectués pour prédire la longueur L et la profondeur Hl de 
ces zones. Les résultats de ces efforts sont nombreux et variés et ne 
seront pas décrits ici; la forme de la solution de ces modèles est en 
général la suivante: 

L = 
H (7.4.15) 

où 

-
Ft, nombre de Froude de densité amont = = u 

~ 
t, gH p 

P2 

-u = vitesse moyenne de 1 '~coulement en rn/sec 
Re = nombre de Reynolds densimétrique amont = t, gH t, P 

Vr 
- vitesse du jet chaud ,-
- vitesse de la rivière 

B - largeur du canal en m -
H = profondeur moyenne de la rivière en cm 
L = longueur de la zone réchauffée en m 

Hl = profondeur de la zone réchauffée en cm 

P = densité de l leau à la température ambiante en Kg/m3 

g = constante gravitationnelle en cm/sec 2 

\! = viscosité de l leau à la température ambiante en g/ cm. sec. 

7.5 MODELE DI ECOSYSTEMES AQUATIQUES 

Une grande partie des notions pr~cédentes a été consacrée aux discussions 
sur le.s modèles d'oxygène dissous et de demande biologique en oxygène. Quoique 
ces modèles aient servi à quelques occasions dans le passé pour simuler convena
blement la qualité des eaux dans des buts de gestion, les efforts les plus récents 

ont été orientés vers les modèles de réponse de chacun des composants individuels 
de l'écosystème. On pense que cette approche conduira à des modèles plus réalis
tes et, par comséquent, à,une meilleure compréhension des relations entre les fac-
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teurs de l'environnement et les composantes biologiques de l'écosystème. 

On peut considérer un écosystème comme une série de composantes: les po
pulations spécifiques, les déchets organiques, les éléments nutritifs disponi
bles, les minéraux et les gaz atmosphériques, ces composantes étant reliées en
semble par une chaîne alimentaire. En général, les modèles des écosystèmes 
aquatiques prennent la forme d'une série de cases obtenues en subdivisant l'é
cosystème et en groupant certains organismes dans un petit nombre de catégories 
basées sur des similarités fonctionnelles, par exemple: les algues, les plantes 
à racines, le zooplancton, les poissons, etc. Ce type de représentation généra
lisée par des compartiments est illustré à la figure 7.5.1 (pour une rivière 
ou un lac). Les flèches épaisses y représentent les transferts d'énergie (uti
lisation de la nourriture et des éléments nutritifs dissous). Les flèches plus 
fines continues représentent les contre-courants de remise à la disposition de 
la matière particu1aire non vivante et les flèches fines pointillées montrent 
les contre-courants de la matière organique et inorganique dissoute. Pour que 
le passage de la case des ~léments nutritifs dissous à celle des algues et à 

celle des macrophytes et du périphyton puisse avoir lieu, une source d'énergie 
extérieure est nécessaire, c'est-à-dire celle issue du soleil. 

7.5.1 Quelques modèles d'écosystèmes 

Les premiers modèles à compartiments se sont surtout occupés de quanti
fier les éléments énergétiques de l'écosystème aquatique (le mouvement, l'u
tilisation et la mise en réserve de l'énergie). Lindemann (1942) fut le 
premier à essayer de quantifier l '~cosystème en utilisant un modèle à com
partiments. Ce modèle est extrêmement simple et décrit les relations en-
tre différents compartiments comme suit: 

où 

aAN = contenu en énergie du Nième compartiment 

adt - limite de temps 

(7.5.1) 
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FIG.7.5.1 . Représentation en compartiments d'un écosystème aquatique • 
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ÀN = taux de transfert de l '~nergie à partir du compartiment précédent 
(AN_l ) 

Àl 
N = somme du taux de dissipation de l 'énergie du compartiment AN et du 

taux de perte d'énergie passant au compartiment suivant. 

Un exemple de ce système à trois compartiments illustrant la relation 
7.5.1 est présenté à la figure 7.5.2. Le terme moteur de la réaction est 
l 'énergie solaire. Lindemann (1942) a fait la supposition que le rende-
ment du compartiment N équivaut à ÀN Cette simplification siest ce-

ÀN_l 
pendant révélée fausse. Il a mesuré les variations de la biomasse des dif-
férents compartiments d'un lac et a utilisé la méthode du bilan de l'éner
gie, ce qui lui a permis d'exprimer les valeurs de ÀN et À~. Par la suite, 
cette théorie a été améliorée par Odum (1957), Teal (1957), Odum (1960), 
Patten (1966) et d'autres auteurs. L'étude de Patten (1966) présente 
une signification particulière puisqu'il a utilisé un modèle à quatre com
partiments, a défini des coefficients de transfert d'énergie et de décompo
sition et a résolu le système d'~quations. 

Brezonik (1968) a décrit les transferts d'azote à travers un modèle 
d'écosystème de lacs à sept compartiments; son objectif ~tait de compren
dre le processus de l 'eutrophisation du lac (dégradation). Son modèle 
comporte les compartiments séparés suivants: les algues, les plantes, les 
herbivores, la matière organique dissoute et en suspension, la couche de 
sédiments et la réserve d'azote dans l leau du lac. Ce système est repr~
senté schématiquement à la figure 7.5.3. 

Les coefficients de transfert décrivant 1 'Â.coulement de l'azote du 
compartiment "i Il au compartiment "j" sont donnés par "ti / 
alors que les coefficients de mortalité entre les compartiments 

(jour- l ) 
Il i Il et 

Il j Il sont notés Il].1i/ . De l a même façon, il représente par TI i j 1 etaux 
fractionnaire de la productivité primaire (utilisation de 1 1 oxygène de 



FIG. 7.5.2 . tcosystème 
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~ ----""--
N Nt' 

à trois compoftiments (d'après Lindemonn, 1942) . 

Bs 
I----~ Matière organique dissoute ou en 

suspension 

FIG. 7.5.3 . Modèle d'un écosystème dépendant d'un seul nutrient (azote). 
( dl oprès 8rezoni k , 1968 ) . 
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l leau du lac) entre le compartiment "i Il et le compartiment "j". Le 
taux net d'accumulation de l 1 azote pour chaque compartiment "B." est sim-, 
plement la somme des taux d'entrée moins la somme des taux de sortie. Une 
équation différentielle peut alors être écrite pour chaque compartiment, en 
supposant une réaction du premier ordre par rapport au compartiment prp.c~

dent. 

(
dBl = 
dt 

(7.5.2) 

(

dB7 
dt 

Remarque: Ql est le taux total des entrées d'azote dans le lac. 

Le système résultant d'équations différentielles du premier ordre a 
été résolu numériquement et la réponse du modèle à différents types d'en
trées a été étudiée. Les valeurs des différents coefficients de transfert 
ont été prises par Brezonik (1963) dans la littérature quand cela était 
possible; les autres ont été estimées. Ces coefficients ainsi que l'état 
initial de chacun des compartiments sont montrés au tableau 7.5.1 

On a fait ensuite varier ql de façon s;nuso~dale avec une amplitude 
de 0.20 KgNjjour selon une période de 365 jours. La réponse des diff~
rents compartiments à cette entrée est montrée à la figure 7.5.4. Notons 
que les compartiments répondent selon une sinuso~de amortie et que les com
partiments Bl et B6 présentent les plus grandes fluctuations. 

Les figures 7.5.5 et 7.5.6 montrent respectivement les réponses des 
différents compartiments à une entrée d'azote sous forme d'êchelon et 
sous forme d'impulsion. 
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TABLEAU 7.5.1 

Taille initiale des compartiments et valeurs des coefficients du modèle d'azote 

compartiment val. init. coeffic. val. init. coeffic. val. init. 
kgN/l Jour -1 jour -1 

Bl 35 TI 12 0.0357 T 24 0.10 

B2 5 TI 13 0.0085 T 41 0.05 

B3 16 11 26 0.15 T 45 0.35 

B4 l 11 36 0.02 T 61 0.02 

B5 10 11 46 0.35 T 64 0.005 

B6 50 11 56 0.035 T 67 0.01 

B7 0 - - - -

Les coefficients omis sont nuls 
Ql = 0.5 kg/N/Jour en régime permanent 

(d'après Brezonik, 1968) 
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Le modèle de Brezonik (1968) ne considère que la situation où le 
transfert d'un niveau à un autre niveau est bien représenté par une réac
tion de premier ordre par rapport au compartiment précédent. Ceci est une 
situation artificielle et il est probable que des relations plus réalistes 
doivent être appliquées; par exemple: 

1 
COMPARTIMENT B. ~ __ Tij COMPARTIMENT B. PRECEDENT 1 .. RECEPTEUR ., 

dB . 
(i) réaction du premier ordre (receveur) . J = Tij B. dt J 

(ii) réaction du deuxième ordre 
dB. 
_J = T .. Bi B. dt lJ .] 

dB. 
~ = T •. Il Bi B. dt lJ J (iii) relation de Michaelis-Menton 

K •• T1J + Bi (7.5.3) 

où K Tij = constante de Michaelis pour la réaction (M/L3) 

(iv) relation de Lotka-Volterra 
dB. 
~dt = T •• Bl' B. (l-aSj) 

1.) J 

où a = coefficient d'auto-inhibition du compartiment receveur. 

L'utilisation de ces quatre relations décrit mieux le ~h~nomène 
(par exemple, la relation de Michaelis-Menton pour la consommation de 
l'azote inorganique par les algues et la cinétique du premier ordre pour 
les transferts vers les sédiments). 

Ce modèle à compartiments a des inconvénients sérieux. Le premier 
obstacle réside en la difficulté sinon l'impossibilité d'évaluer expé
rimental,ement certains coefficients. Le deuxième inconvénient provient de 
la variatiom journalière ou saisonnière de la plupart des coefficients de 
transfert, lesquels sont de plus sensibles à des facteurs de l 'environne-
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ment comme la température, la luminosité, la turbidité et les propriétés du 
mélange du volume d'eau. Malgré ces inconvénients, le modèle d'écosystème 
à compartiments présente un potentiel considérable comme outil de gestion. 

7.5.2 Modèle d'écosystème de Chen 

Quoique le modelage d'écosystèmes soit maintenant à la mode et que de 
nouveaux modèles soient formulés avec régularité, le modèle qui demeure le 
plus significatif jusqu'à ce jour est celui quia formulé Chen (1970). Ce
lui-ci considère que 1 1 écosystème aquatique (lac ou rivière) est consti
tué de quatre groupes principaux: 

(i) les substances abiotiques: le CO2, les éléments nutritifs, etc.; 
(ii) les producteurs: les algues et les plantes à racines; 
(iii)les consommateurs: le zooplancton et le poisson; 
(iv) les dégradateurs: les bactéries et les champignons. 

Les relations schématiques entre les divers composants du système sont 
montrées à la figure 7.5.7. Les points importants du modèle de Chen sont 
développés dans les paragraphes qui suivent. 

A) Concept d' é1éments nutritifs 1imitants 

Dans le processus photosynthétique la vitesse de réaction totale est 
contrôlée par la réaction la plus lente (réaction critique) du système. 
Plusie.urs facteurs de 1 1 environnement comme la luminosité, l'azote et le 
phosphore peuvent devenir les éléments 1imitants et contrôler l'activité 
totale des algues. On peut donc écrire la vitesse de réaction sous la for
me fonctionnelle suivante: 

11 = KA' f(A) . f(I). f(C0 2) ..... f(N). F(P) (7.5.4) 
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où 

~ = constante de la vitesse de réaction 
KA = coefficient arbitraire 

f(A) = fonction de la biomasse des algues 
f(I) = fonction de l 1 intensité de la lumière 

f(C0 2) = fonction de la concentration en CO2 
f(N) = fonction de la concentration en azote inorganique 
f(P) = fonction de la concentration en phosphore 

Les cinétiques des éléments nutritifs limitants sont décrites de façon 
classique par l'équation de Michaelis-Menton. 

où 

~ = taux de croissance en sec-l 
-1 

~m = taux de croissance maximum en sec 

(7.5.5) 

Ks = constante de Michaelis ~gale à la valeur de X quand ~ = ~m/2 en mg/l 
X = concentration de l 'élément nutritif limitant en mg/litre 

Cette équation 7.5.5 est représentée graphiquement à la figure 7.5.8. 
Elle peut équivaloir à une fonction de ~lusieurs facteurs limitants et prend 
alors la forme suivante: 

~ = j} (7.5.6) 

où 

~ = taux de croissance 
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o = taux de croissance maximum; quand Xl' X2, X3 ..... X sont tous en 
excès, tes valeurs de 0 vont de 0.02 à 0.15 par heure pour les com
munautés d'algues dans la nature 

Kl' K2···KN constante de Michaelis égale à la valeur de Xl' X2··· XN 
concentrations des éléments nutritifs 1,2 ... N limitant. 

B) Effets de la température et de la respiration 

Pour les effets de la température sur les réactions biologiques, Chen 
(1970) a utilisé la règle arbitraire suivante: le taux de réaction double 
pour une augmentation de température de 10oC. De plus, il a considéré que 
les pertes de biomasse dues à la respiration des algues sont égales à 10% 
de la production de la biomasse ~ar ces mêmes algues. 

C) Effets de la lumière et de l'ombre auto-portée 

Chen (1970) a employé des relations empiriques qui expriment la ra
diation incidente en fonction de la nébulosité: 

où 

l = radiation solaire incidente à la surface de l'eau 
l = radiation incidente par ciel clair s 
C = nébulosité exprimée en pourcentage 

(7.5.7) 

Pour décrire l'atténuation de la lumière à travers la colonne d'eau, 
il a ut il i sé 1 aloi de Beer-Lambert qui s'exprime: 

(7.5.8) 



où 

1 

z 
= 
= 
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intensité des radiations à ni importe quelle profondeur 
distance sous la surface de l'eau 

C. , = concentration de la substance i dans l'eau qui peut absorber la lu
mière (turbidité, couleur, etc.). 

a. , = constante d'atténuation pour la substance i 

Si tous les facteurs de l 'équation 7.5.8 sont maintenus constants à 

l 1 exception de la densité des algues, cette équation se réduit à: 

où 

dl = 
dx (a + aC) 1 (7.5.9) 

1 = intensité des radiations à n'importe quelle profondeur en cal/cm2 

a = niveau de base causé par tous les autres facteurs (sauf les algues) 
en cm- l 

C = densité des algues en mg/l 
a = coefficient d'ombre auto-porté pour les algues en cm2/mg 

-3 -1 Les valeurs typiques pour a et a sont 1.7 x 10 cm et 4.95 x 
-6 2 10 cm /mg respectivement. 

D) Perte dans le système et déplacement de familles d ' a1gues 

Les sources principales de pertes pour le système des algues de la zone 
euphotique (la zone où la lumière pénètre) sont censées être la prédation 
par le zooplancton, la sédimentation et/ou le transport par les mélanges ver
ticaux ou horizontaux. Le déplacement d'une espèce d'algue vers une autre 
dépend surtout des conditions des éléments nutritifs. Le modèle en a tenu 
compte; un exemple hypothétique de succession des algues est montré à la 

figure 7.5.9. 
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La succession des familles d'algues peut aussi être influencée par d'au
tres facteurs comme la température de l'eau, la saison et les conditions 
d'éclairement. 

E) Développement du modèle 

Une équation différentielle a été formulée pour décrire la vitesse de 
changement de la biomasse dans les compartiments du phytoplancton, du zoo
plancton, des poissons et des déchets. Les équations de continuité de masse 
ont été écrites pour des substances conservatives ou non conservatives, par 
exemple: l'azote, le phosphore ou l'oxygène dissous. De plus, les bilans 
de l'eau et des éléments nutritifs ont été établis. Les équations du systè
me sont rassemblées au tableau 7.5.2. 

Le modèle a été essayé pour un système de rivière hypothétique de 16.5 
mètres de large, 3.5 mètres de profondeur et tronçonné en pléments de 501 mè
tres de long. Quatre espèces d'algues, une espèce de zooplancton et un rejet 
azoté ont été inclus dans le système. Les prédictions du modèle sont prp.sen
tées à la figure 7.5.10. 

On a aussi soumis ce modèle à une analyse de sensibilité et un exemple 
de la réponse des différents paramètres à des vitesses de décomposition des 
déchets est montré à la figure 7.5.11. 
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TABLEAU 7.5.2 

EQUATIONS DIFFERENTIELLES DU MODELE DE CHEN (1970) 

D'UN ECOSYSTEME AQUATIQUE 

1) Conservation de l'eau: 

dV dt = Qi - Qo + P - E + Q i n* - Q out .* 

2) Continuité de la masse pour une substance conservative: 

D(Vc) = Q C _ Q C Q C - Q C + A E dc 
dt i i 0 + in in out dx 

3) Continuité de la masse pour une substance non conservative: 

d(Vc) = Q C Q C Q C Q C + A E dc K V dt i i - 0 + in in - out dx - c 

4) Bilan des éléments nutritifs: 

2 
d(Vc) dc l l: dt = T + AE -d - -Y- ., 1 11· P. + d Z + B D x P 1= 1 1 

5) Biomasse du phytoplancton: 

6) Biomasse du zooplancton: 

d(Vz) d 2 l 
d = T + A E dZ 

+ z l: g.Pf. - mz - -Y- . y.F 
t x i=1 1 1 F 

* in: entrée, out: sortie. 
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7) Biomasse des poissons: 

N 
d(VF) 1 F L y.V. - h F 
dt - Y j=l J J 

8) Déchets: 

9) Oxygène dissous: 

d(Vo) 
dt 

do 1 2 
= T + AE dt + '2 . Ll ,= 
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LEGENDES 

v = volume du tronçon de rivière ou de lac 

Q. = débit provenant de l 1 amont 
l 

Qo = débit sortant vers llaval 

P - précipitation sur ce tronçon 

E - évaporation de ce tronçon 

Qin - apport de débit local 

Qout = perte de débit locale 

t - temps 

C = concentration dlun constituant dans la case 

Ci = concentration dlun constituant dans la case amont 

Cin = concentration associée avec Qin 

A = surface traversale de la section 

E = coefficient global de diffusion 

do dx = gradient de concentration selon 1 laxe x 

K = coefficient de décroissance 

T = transfert advectif total 
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~i = constante de croissance pour le phytoplancton du groupe i 

Yp = rendement du phytoplancton pour un élément nutritif spécifique 

P. = concentration en masse du phytoplancton du groupe i 
1 

y = coefficient de retour des nutrients du zooplancton 

Z = concentration de la biomasse du zooplancton 

B = coefficient de recyclage à partir des sédiments 

D = déchets accumulés au fond 

r = vitesse de respiration 

s = vitesse de sédimentation 

Yz = rendement du zooplancton 

g = taux de croissance spécifique du zooplancton 

P. = facteur de préférence pour le phytoplancton du groupe i 
Cl 

m = mortalité du zooplancton 

y = taux de croissance spécifique du poisson 

F = rendement du poisson 

g. = taux de croissance spécifique du poisson pour la case j 
J 

v. = volume de la case j 
1 

v = volume total du système 

h = facteur de capture 
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Kd = vitesse de dégradation bactérienne 

0 = concentration de l • oxygène dissous 

R = facteur de conversion en l • oxygène et la biomasse des algues 

DBO - demande biochimique en oxygène -

Kb - vitesse de décroissance de la DBO -

Ks = vitesse de prélèvement de l • oxygène par les sédiments 

Ka = coefficient de réaération 

As = surface 

Os = concentration de saturation de l • oxygène 
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