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Introduction 
 

La physiologie, les rythmes biologiques et la répartition des espèces aquatiques 

dépendent de facteurs environnementaux incluant la température, les conditions hydro-

morphologiques ainsi que la qualité de l’eau (oxygène dissous, concentration de polluants, 

etc.). Le dérèglement climatique à travers son impact sur ces variables est donc un facteur fort 

de changement pour ces espèces. Par ailleurs, une augmentation des températures entre 

1961-1991 et 2045-2067 comprise entre 1.4°C et 3°C a été prédit selon une dizaine de modèles 

malgré des variations régionales pour certains paramètres (Chazot et al., 2013). De 

nombreuses modifications environnementales ont déjà été observées : modification 

atmosphériques, la perte de biodiversité, les modifications des systèmes hydrologiques et de 

l’approvisionnement en eau douce, la dégradation des sols… (Nohara, Kitoh, Hosaka, & Oki, 

2006; Settele et al., 2014). Ces crises peuvent se faire à différentes échelles. Une crise 

écologique locale peut avoir des conséquences au niveau individuel, populationnel ou 

spécifique si les espèces sont endémiques. Dans le cas d'une crise globale, les conséquences 

peuvent être beaucoup plus importantes. Certaines extinctions passées ont ainsi vu la 

disparition de plus de 75 % des espèces présentes (Matzke et al., 2011). Or des scientifiques 

comme Paul R. Ehrlich évoquent l’entrée dans la sixième extinction de masse, l'extinction de 

l'Holocène qui a été provoqué depuis 13 000 ans par la colonisation de la planète par l'être 

humain.   

Les milieux d’eaux douces sont particulièrement affectés par ces changements climatiques. 

Les prédictions actuelles quant à l’impact du changement climatique sur les cours d’eau 

envisagent des augmentations de température des cours d’eau d'Europe du nord allant de 0,6 

à 1,8°C d’ici les 50 prochaines années (Van Vliet et al., 2013) ainsi qu’une augmentation des 

températures des cours d’eau d’Amérique du Nord allant de 0,05 à 0,1°C pour les 10 

prochaines années (Isaak, Wollrab, Horan, & Chandler, 2012). Or, les écosystèmes d’eau 

douces abritent plus de 6 % de la totalité des espèces décrites pour un volume ne représentant 

que 2,8 % des eaux mondiales (Péguin, Delangue, & Teillac-Deschamps, 2019) et sont 

constitué d’une majorité d’organismes ectothermes rendant ces individus beaucoup plus 

sensibles au changements climatiques (Neuheimer & Taggart, 2007). Ces écosystèmes sont 

aussi affectés par de nombreux aménagements : endiguements, barrages, etc. Ces 

installations ont un impact négatif sur les espèces aquatiques, et notamment les poissons 

migrateurs. Ils touchent également les berges et font disparaître les forêts riveraines, avec un 

impact négatif sur les espèces présentes sur ces milieux.(Wipfli, Caouette, Rodgers, Prussian, 

& Allan, 2003). À ces menaces physiques s’ajoutent de nombreuses perturbations chimiques 

(pollution, augmentation des concentrations en nutriments) et biologiques (proliférations 

algales, espèces envahissantes):(Rader & Richardson, 1992). Cela peut en partie expliquer 

pourquoi ces milieux sont considérés comme les plus menacés de la planète : Ils ont un des 

taux d’extinction les plus hauts de tous les écosystèmes, soit pas moins de 10 000 à 20 000 

espèces d’eau douces menacées en conséquence de l’activité humaine. (Dudgeon et al., 

2006). 
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La plupart des invertébrés sont des maillons importants des écosystèmes d’eau douce, on les 

classe généralement en sept grandes catégories : les broyeurs, les gratteurs , les collecteurs, 

les brouteurs, les filtreurs, les parasites et les prédateurs (Tachet Henri , Richoux Philippe , 

Bournaud Michel, 2010). À l’exception des parasites et des prédateurs, tous ces organismes 

se nourrissent de matière organique d’origine végétale en décomposition : ce sont des 

saprophytes. Certains taxons broutent le périphyton, ce qui peut prévenir les blooms algaux 

dans certaines zones, ils aident à la décomposition de la matière organique et au cycle des 

nutriments. (Jimoh, Clarke, Whenu, & Adeoye, 2011)  

D’autre part, les macro-invertébrés constituent un élément essentiel du régime alimentaire 

d’oiseaux, d’amphibiens et de poissons, dont la majeure partie de la nourriture est 

représentée par les jeunes stades d’invertébrés chez les alevins, juvéniles ainsi que pour les 

classes d’âge supérieures. (Tachet Henri , Richoux Philippe , Bournaud Michel, 2010). Les 

salmonidés vivant en eau douce se nourrissent principalement de macro invertébrés à la 

dérive (Keeley & Grant, 1995). Chez les juvéniles la période de transition entre l'utilisation des 

réserves vitellines et l'alimentation exogène à partir de proies accessibles représente une 

phase critique associée à l'émergence et au changement d'habitat qui en découle (HELAND et 

al., 1995). Les juvéniles sont des prédateurs et c’est durant cette phase qu’ils vont devoir 

trouver rapidement de l’énergie afin de pouvoir survivre et croitre dans le cours d’eau. Ces 

proies sont chassées à la dérive (plancton) ou sur le fond (benthos), selon les conditions de 

l’environnement et les interactions sociales entre jeunes poissons (Heland, Gaudin, & 

Bardonnet, 2008). Leurs distributions dans le cours d’eau ainsi que leurs abondances et leurs 

dérive vont dépendre de nombreux facteurs environnementaux (Townsend, Dole, & Arbuckle, 

2003). 

Au même titre que les autres compartiments biologiques, les macro-invertébrés sont sensibles 

à la dégradation de la qualité des eaux, que ce soit par eutrophisation, par pollution 

métallique, par acidification, etc. (Braukmann & Biss, 2004; De Jonge, Van de Vijver, Blust, & 

Bervoets, 2008; Pardo & García, 2016). Toute pollution entraîne alors une réduction de la 

diversité taxonomique et l’élimination des taxons les plus polluo-sensibles (Joao, Perez-Bilbao, 

& Garrido, 2012). Largement diversifié, occupant une large gamme d’habitat, les macro-

invertébrés constituent donc d’excellent témoins de la qualité des habitats ou ils se 

rencontrent, d’où leur utilisation de plus en plus fréquente dans différents types d’indice 

biotiques (Tachet Henri , Richoux Philippe , Bournaud Michel, 2010). Lorsque les conditions ne 

sont pas favorables, ces organismes vont dériver dans le sens du courant entrainant ainsi des 

migrations ou petits déplacements (actifs, c'est-à-dire comportementaux ou passifs et 

accidentels) dans le sens du courant (Brittain & Eikeland, 1988). La dérive accidentelle se 

produira généralement quand les individus vont perdre leurs attaches au substrat et sera 

généralement associée à une augmentation de débit (Bruno, Siviglia, Carolli, & Maiolini, 2013). 

En opposition la dérive active sera causé par des facteurs abiotiques inadéquat ou à des 

facteurs biotiques tel que la compétition ou la prédation, cette dérive sera généralement 

associée à une diminution du régime hydrique (Miller & Judson, 2014).  
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Par ailleurs les macro-invertébrés sont tous poïkilothermes (à température corporelle variant 

fortement en fonction de celle de l’environnement). Ils sont donc très dépendant de la 

température de leur milieu de vie car elle conditionne leur cycle biologique : développement 

des œufs, croissance des larves, métabolisme (Scherr, Wooster, & Rao, 2010). Les macro-

invertébrés d’eau douces vont aussi être particulièrement touché par l’intensité du régime 

hydrique. Ils se répartissent en fonction de l’intensité de celui-ci, les taxons qui se rencontrent 

dans les zones à fort courant sont dit rhéophiles et ceux qui fréquentent les courants faibles à 

nul sont dit limnophiles (Tachet Henri , Richoux Philippe , Bournaud Michel, 2010). Certaines 

prédictions envisagent une augmentation du débit moyen annuel pour les 100 prochaines 

années (Blöschl et al., 2017). D’autre parts les projections indiquent une aggravation ainsi 

qu’une augmentation des phénomènes extrêmes tels que les crues et les étiages (Blöschl et 

al., 2017; Chazot et al., 2013; Merz et al., 2014). Ces modifications du régime hydriques 

peuvent toucher directement les macro-invertébrés et peuvent entrainer une dérive de ceux-

ci. 

Par ailleurs, ces organismes peuvent être touchés indirectement par ces variations de débit, 

cela peut modifier le facies hydro morphologique des cours d’eau et selon Gaufin, (1956), le 

type de substrat contrôle le type d’invertébrés présents et affecte la densité comme la 

richesse taxonomique. 

Le débit aura aussi un impact indirect sur la hauteur d’eau, sur la température ainsi que sur la 

concentration en nutriments. Or dans de nombreux cas l’augmentation des concentrations en 

nutriments induisent une dégradation de la qualité de l’eau, une modification de la ressource 

trophique et une potentielle perte de biodiversité associé à une augmentation de l’abondance 

des taxons polluo-résistants (Durance & Ormerod, 2009). Celle-ci pourra jouer directement 

sur le développement algal et indirectement sur l’oxygénation en cas de 

prolifération/eutrophisation (Smith, Tilman, & Nekola, 1999). De plus les Cyanobactéries 

peuvent produire des toxines qui en condition suffisantes peuvent être létal pour certains 

taxons de macro invertébrés. (Gérard & Lance, 2019) 

Nous avons résumé les relations suivantes dans la Figure 1. 
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Figure 1 : Schéma résumant les impacts du changement climatique liés aux facteur biotique et abiotique sur les macros 
invertébrés dulcicoles 
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Ces variations physicochimiques peuvent induire des changements dans la phénologie des 

jeunes salmonidés ainsi que des macro-invertébrés et selon Cushing (1969) la synchronisation 

de l’abondance des proies pour les prédateurs (match) permet d’augmenter le taux de survies 

des juvéniles alors qu’un décalage phénologique (mismatch) donnerait une population et une 

cohorte plus fragile.    

 

L’objet de cette revue bibliographique est de décrire les impacts liés au changement 

climatiques sur la nutrition des jeunes stades de salmonidés et plus précisément ceux de la 

diminution du débit sur les ressources alimentaires. 

 

Nous pouvons émettre les prédictions suivantes, dans un premier temps, l’effet attendu de la 

diminution du débit sur les paramètres physico-chimiques des cours d’eau devrait induire (1) 

Une diminution de la surface de zone immergée, (2) une augmentation de la température de 

ces cours d’eau, (3) une diminution de la quantité de l’oxygène dissous.  

Ces modifications physico-chimiques devraient impacter les macro-invertébrés entrainant 

ainsi (4) une augmentation de la densité des macro-invertébrés par la perte d’habitat, (5) une 

modification des proportions dans les groupes fonctionnels de macro invertébrés, (6) une 

diminution de la richesse taxonomique due à l’augmentation de la prédation ainsi qu’à la 

disparition des taxons polluo-sensibles, (7) une augmentation de la densité de la dérive. 

(8) Pour finir ces changements pourraient entrainer une modification de la synchronisation 

des phénologies entre les proies et les prédateurs. 

 

 

Méthodes 

 

Afin de réaliser cette méta-analyse, nous avons décidé d’utiliser le moteur de recherche Web 

of science, la recherche bibliographique et la sélection des articles s'est effectué en deux 

étapes : 

• Une recherche primaire, basée sur des mots-clés se référant au sujet a d’abord été 

réalisée :  

((freshwater OR stream* OR river*) AND (Warming Or Climate Or global change OR 

climate change OR flood* OR drought* OR temperature* OR eutrophication OR flow 

Or snow* OR hypoxia OR low flow* OR Discharge OR flow alteration) And 

(Chironomidae* OR Polycentropodidae* OR simuliidae* OR Cerapogonidae* OR 
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Ephemeroptera* OR ((invertebrate* OR zooplankton OR benthos OR arthropod* OR 

mollusc*) AND (species OR taxa OR functional group* OR functional trait*)))) NOT 

TS=(Salinity Or Marine* OR South America OR Africa* OR African Or Coastal* OR Asia 

OR Asian OR Amazon OR Salinated OR China OR Sea* OR Ocean* OR Australia OR 

Tasmania OR Brazil Or *tropical* Or equatorial*)  

Cette recherche avait pour but de s’intéresser à l’impact du changement climatique 

sur les écosystèmes d’eau douces ainsi qu’aux taxons de macro-invertébrés d’intérêt 

pour notre étude. Le tout en éliminant les milieux hors sujet ne présentant pas de 

jeunes salmonidés. Cette recherche nous a donné 3050 résultats. Nous avons d’abord 

décidé de nous intéresser aux variations de débit nous l’avons donc combiné avec une 

recherche orientée sur le débit qui nous donnait 1,911,223 résultats :  

(Flow OR flood* OR drought* OR water abstraction Or water discharge)  

Une fois les 2 recherches combinés nous avons obtenus 1903 résultats (Figure 2). 

 



 

7 
 

 

 

Figure 2: Schéma des étapes la recherche sur l'impact des variations du débit sur les macros invertébrées dulcicoles sur le 
moteur de recherche Web of science  
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• Une sélection des articles a été menée à l’aide de critères d’inclusions, pour cela nous 

nous sommes intéressés aux résumés des articles ce qui nous a permis de sélectionner 

une 31 articles. Une fois que nous avons réalisé cette présélection nous nous sommes 

intéressés à l’intégralité des articles et nous avons pu éliminer 3 articles.  

 

Les critères d’inclusions étaient basés sur la présence de certaines informations 

quantitatives et qualitatives.  

 

(1) la mesure où la manipulation d’un effet du climat ou d’un paramètre identifié. 

(2) la mesure de l’impact sur le nombre, la taille, la composition, la densité, la 

phénologie, la position dans le substrat. 

(3) des informations à l’échelle des espèces, le genre ou la famille qui peuvent être 

reliées à la ressource alimentaire. 

(4) La présence de Salmonidés dans la région d’étude.  

 

Cette sélection nous a permis d’isoler des articles traitant de variations du débit, 

néanmoins nous avons décidé de nous intéresser exclusivement à la diminution du 

débit. Nous avons donc analysé uniquement les articles traitant de cette thématique.   

Cette méthode nous a ainsi permis d’obtenir 28 articles que nous analyserons dans 

cette méta-analyse. Pour cela nous nous intéresserons à la nature ainsi qu’à la durée 

d’une diminution de débit et à l’impact que cette diminution a eu sur des facteurs 

abiotiques ainsi que sur les facteurs biotiques pouvant toucher les macro-invertébrés. 

 

 

Résultats 

Principaux paramètres expérimentaux des articles sélectionnés 
 

Nous avons choisi de classer les différents articles selon le type de diminution du débit 

examiné : naturelle, artificielle et expérimentale. Une diminution du débit naturelle n’est due 

qu’a des paramètres environnementaux, elles sont généralement causées par un déficit 

pluviométrique, pouvant s’étendre sur plusieurs mois et ont l’avantage d’arriver à des 

périodes similaires (sècheresse, diminutions saisonnières). Une diminution artificielle sera due 

à des paramètres anthropiques qui réduiront ou stopperont le débit, cela peut être dû aux 

barrages, au pompage de l’eau ou même à une diversion du cours d’eau. Les diminutions 

expérimentales se feront dans des lieux dédiés et permettront un meilleur contrôle des 

conditions expérimentales. 

Nous nous sommes intéressés à la zone géographique, au total nos 28 articles ont analysé 

l’impact des diminutions de débit sur 4 types de climats différents :  19 études se sont 

déroulées dans un climat océanique, 3 dans un climat continental, 6 dans un climat 

méditerranéen et 2 dans un climat aride chaud. Ce choix nous permet ainsi de comparer 

l’impact des baisses de débits sur les macro-invertébrés en fonction des différences 
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climatiques tout en gardant à l’idée les futures variations de températures causées par le 

réchauffement climatique.  

D’autres paramètres nous ont permis de comparer les études entre elles tel que les 

dimensions ou le nombre de sites, l’époque de l’année, la durée de la diminution et l’ampleur 

de la diminution. 

L’Annexes 1 résument les différents paramètres expérimentaux auxquels nous nous sommes 

intéressés : le type de diminution, la localisation, la zone d’étude, l’époque de l’année, 

l’amplitude de la diminution ainsi que la durée.  

Variation des paramètres abiotiques  
 

Nous avons répertorié les variations des paramètres abiotiques observés par les études notre corpus 

d’article dans le Tableau 1. 

Changements  Augmentation Pas de changements  Diminution  

Surface immergée    (Aspin, Hart, et al., 2019) 
(Hille et al., 2014) 

(Drummond, McIntosh, & 
Larned, 2015) 

(Wills, Baker, Nuhfer, & Zorn, 
2006) 

(Gérard & Lance, 2019) 
(Datry, 2012) 

(Bae, Chon, & Park, 2014) 
 (González, Recuerda, & Elosegi, 

2018) 
(McDevitt-Galles & Johnson, 

2018) 
(Aspin, Khamis, et al., 2019) 

(Elias, Calapez, Almeida, & Feio, 
2015) 

(Riis, Levi, Baattrup-Pedersen, 
Jeppesen, & Rosenhøj Leth, 

2017) 
(James, Dewson, & Death, 

2008) 

Température (Aspin, Hart, et al., 2019) 
(Hille et al., 2014) 

(Drummond et al., 2015) 
(Gérard & Lance, 2019) 
(Maazouzi et al., 2017) 
(Wright & Symes, 1999) 

(McDevitt-Galles & 
Johnson, 2018) 

(Riis et al., 2017) 

(Verdonschot, van 
Oosten-Siedlecka, ter 

Braak, & Verdonschot, 
2015) 

 

Oxygène dissout   (Riis et al., 2017) (Aspin, Hart, et al., 2019) 
(Hille et al., 2014) 

(Drummond et al., 2015) 
(Gérard & Lance, 2019) 

(Graeber, Pusch, Lorenz, & 
Brauns, 2013) 

(Calapez et al., 2018) 
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(James et al., 2008) 

Concentrations en particules 
organiques 

(Riis et al., 2017) (Hille et al., 2014) 
(Zhang, Malmqvist, & 

Englund, 1998) 

        (Graeber et al., 2013) 
 

Tableau 1 : Variations des paramètres abiotiques lors d’épisodes de baisse du débit observées observées dans notre corpus 

 

Les résultats portants sur les paramètres abiotiques lors d’un épisode de diminution du débit 

sont plutôt intuitifs et nous confortent quant aux prédictions (1), (2) et (3) émises lors de 

l’introduction (Tableau 1). Sur les 28 articles sélectionnés, 13 d’entre eux font état d’une 

diminution de la zone immergée, de la hauteur d’eau ainsi que de la vitesse du courant. 9 

Articles ont mesuré les variations de températures, 8 d’entre eux ont constaté une 

augmentation des températures, le dernier n’observant pas de modifications significative 

(Verdonschot et al., 2015). Les variations des concentrations en oxygène dissous ont été 

mesuré dans 9 articles et 8 d’entre ont reporté une diminution des concentrations, Riis et al. 

(2017) n’ont pas observé de diminution et ont expliqué cette absence de changement par 

l’augmentation proportionnelle de la surface air/eau réduisant ainsi l’impact de la diminution 

en oxygène dissous. 

Les résultats des mesures en concentrations en particules organiques sont quant à eux plus 

hétérogènes, la moitié d’entre eux rapportent une augmentation (Riis et al., 2017) ou une 

diminution (Graeber et al., 2013), l’autre moitié n’a observé aucun changement (Hille et al., 

2014; Zhang et al., 1998).  

 

Variations du biotope  
 

Nous nous sommes intéressés aux changements du biotope, nous avons ainsi constaté une 

augmentation du développement des cyanobactéries ainsi qu’une diminution du développement des 

macrophytes (Tableau 2).  

 

 
Changements  

 
Augmentation 

 
Pas de changements  

 
Diminution   

Cyanobactéries (Gérard & Lance, 2019) (Piano et al., 2019)  

Macrophytes   (Wright & Symes, 1999) 
(Riis et al., 2017) 

Tableau 2 : Modification du biotope lors d’épisodes de baisse du débit observées observées dans notre corpus 

 

Phytoplancton et microcystines 
 

Notre corpus présente deux articles traitants de phytoplancton et de leurs impacts sur les 

macro-invertébrés (Tableau 2). Premièrement une étude menée par Piano et al (2019) pour un 

climat méditerranéen n’a pas observé d’effet significatif sur cette flore aquatique lors d’un 

épisode de baisse du débit.  Les données concernant cette modification du biotope restent 

donc anecdotiques néanmoins elle représente une potentielle menace pour les organismes 
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d’eau douce. En effet Gérard et Lance (2019) ont mesuré l’occurrences des cyanobactéries 

dans un climat océanique ainsi que les concentrations en microcystines ( toxines produites par 

différents genres de cyanobactéries). L’occurrence des cyanobactéries a augmenté lors d’un 

épisode de diminution du débit durant l’été 2013, les concentrations de microcystines ont 

donc logiquement augmenté avec une forte augmentation d’août à septembre. Au vu des 

résultats de ces études, nous pouvons donc supposer que les cours d’eau océaniques seront 

plus propices au développement d’efflorescence algale que les cours d’eau méditerranéen. 

Macrophytes  
 

Notre groupement d’article présente deux études s’intéressant aux relations entre les macro-

invertébrés et les macrophytes durant des épisodes d’étiages (Tableau 2). Ces phénomènes 

extrêmes peuvent induire une diminution de la densité de ces végétaux aquatiques  pour un 

climat océanique (Riis et al., 2017; Wright & Symes, 1999).  La hauteur d’eau va aussi impacter 

le développement végétal qui sera limité en période de basse eau réduisant ainsi 

proportionnellement la biomasse autotrophe des macrophytes (Riis et al., 2017). Ces résultats 

nous montrent que les macrophytes issues d’un climat Océanique semblent sensibles aux 

épisodes de sècheresse. 

 

Variations globales de la communauté de macro-invertébrés 
 

Densité totale des macro-invertébrés 
 

La densité totale des macro-invertébrés varie en réponse aux variations de débit, néanmoins 

la direction n’est pas cohérente d’une étude à l’autre (Tableau 3). Pour un climat continental  et 

dans un cours d’eau temporaire, la densité totale des macro-invertébrés diminue en aval avec 

la distance a la source et ceux au fil des saison, cette diminution longitudinale de la densité 

totale augmenterait avec la durée des épisodes de sècheresse (Datry, 2012). D’autres facteurs 

peuvent entrainer une variation de la densité. Ainsi lors des épisodes de tarissement des eaux 

dans un climat océanique l’aire de recouvrement totale de macrophytes est passée de 41.3 à 

17% la densité totale des macros-invertébrés était au plus bas et ceux pour les 8 ans de l’étude 

(Wright & Symes, 1999).                                                                                                                                                   Dans 

d’autre cas, pour une diminution expérimentale du courant et pour un climat océanique, la 

densité totale augmenterait quand le débit diminuerait, une diminution de 50% du débit 

entrainerait une augmentation de la densité totale à hauteur de 40% néanmoins pour une 

diminution du débit supérieure à 50% la densité totale diminue significativement (Wills et al., 

2006). La densité peut aussi augmenter lors des épisodes d’étiages dans les zones encore 

immergées (Verdonschot et al., 2015), cela peut être expliqué par le fait que les individus sont 

plus concentrés dans un milieu restreint, entrainant une diminution de la densité totale. En 

opposition la densité totale peut ne pas être impacté par les variations de débit, la densité n’a 

pas varié de façon significative dans 2 études de notre corpus pour 2 climats  différents 

(océanique et continental) ainsi que des durées supérieurs à 5 mois (Drummond et al., 2015; 
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Graeber et al., 2013).  

Le débit peut donc impacter la densité des macros-invertébrés directement ou de part un 

impact sur le biotope abritant la faune.  

 

 
Changements  

 
Augmentation 

 
Pas de changements  

 
Diminution   

Densité totale 
des Macro-invertébrés 

(Wills et al., 2006) 
(Verdonschot et al., 

2015)  

(Drummond et al., 2015) 
(Graeber et al., 2013) 

(Datry, 2012) 
(Wright & Symes, 1999) 

Richesse Taxonomique   (Burk & Kennedy, 2013) 
(Gérard & Lance, 2019) 

(Datry, 2012) 
(Hill & Milner, 2018) 

(Verdonschot et al., 2015) 

Densité de la dérive  (González et al., 2018) 
(Calapez et al., 2018)  
(James et al., 2008) 

  

Tableau 3 : Variations globales de la communauté de macro-invertébrés lors d’épisodes de baisse du débit observées dans 
notre corpus 

 

 

Densité de la dérive  
 

La dérive des macro-invertébrés dépend des conditions environnementales ainsi que des 

traits de vie. Une étude sur un site expérimental dans un climat méditerranéen a permis 

d’observer que pour réduction du débit à hauteur de 66% la densité totale de dérive était 

multipliées par 7.5 (González et al., 2018). Une autre étude elle aussi sur un site expérimental 

et pour un climat océanique a permis d’observer une augmentation de la dérive des macros 

invertébrés à partir d’une réduction de 75% du débit et non 50% (James et al., 2008). 

Cependant lorsque le débit diminue la dérive accidentelle des invertébrés est censée 

diminuer. Ces informations nous permettent donc d’imaginer l’existence d’un seuil ou les 

caractéristiques environnementales ne sont pas suffisantes pour ces organismes ce qui 

entraine leurs dérive active et cela pour un climat méditerranéen ou océanique. 

 

Richesse taxonomique  

 

D’après les articles traités, une diminution du débit va entrainer une diminution de la richesse 

taxonomique (Tableau 3). En effet, pour un climat océanique, la richesse taxonomique va 

diminuer lorsque la hauteur d’eau diminue (Gérard & Lance, 2019) et que le régime du cours 

d’eau est intermittent. En effet Hill & Milner, (2018) ont montré que la richesse taxonomique 

était plus élevée dans un cours d’eau permanent (qui s'écoule sans interruption) par rapport 

à un cours d’eau intermittent. Ces résultats sont en accord avec une autre étude qui s’est 

intéressé à un paramètre supplémentaire : l’ensoleillement. Pour un climat aride chaud, la 
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richesse taxonomique sera plus élevée dans un cours d’eau permanent que intermittent et 

ombragé et celle-ci est encore plus élevée que dans un cours d’eau temporaire exposé au 

soleil (Burk & Kennedy, 2013). La richesse taxonomique va aussi diminuer de façon 

longitudinale avec la distance dans un cours d’eau montagnard et intermittent et ce en 

fonction des saisons, en effet, Datry (2012) a montré que la diminution longitudinale de la 

richesse taxonomique était plus importante au début de l’automne qu’au printemps en raison 

des épisodes de sécheresses estivales. 

La richesse peut augmenter pendant une courte période après la diminution du régime 

hydrique dans un climat océanique, cependant cette diversité fini par diminuer pour atteindre 

les valeurs de départ et  chute au bout de 15 jours dans les parties temporaires (Verdonschot 

et al., 2015). La richesse taxonomique va donc diminuer lors des épisodes de baisse du régime 

hydrique pour 3 types de climat (océanique, montagnard et aride chaud)  

 
 

Changements au sein des macro-invertébrés  
 

Changement de composition taxonomique 
 

Les macros-invertébrés sont très sensible aux variations du milieu et comme nous l’avons vu 

précédemment, une diminution du régime hydrique entraine une diminution de la zone 

immergée donc une potentielle perte d’habitat, une augmentation des températures ainsi 

qu’une diminution de l’oxygène dissous. En effet, les compositions taxonomiques varient 

fréquemment avec les diminutions du débit (Tableau 4).  

Hill & Milner (2018) ont observé que certaines espèces n’étaient présentes que dans certains 

sites d’un même cours d’eau. La différence entre ces sites résidait dans l’intensité du 

tarissement du cours d’eau, ainsi 31% des taxons étaient présent uniquement dans le site ou 

le cours d’eau était intermittent. Néanmoins le site ou le cours d’eau été permanent contenait 

une 33% de taxons en plus que celui où il était temporaire. Ces taxons comprenaient des 

Ephéméroptères, des Plécoptères ainsi que des Trichoptères, un assemblage de taxons 

fréquemment appelé « EPT » dans la littérature scientifique. De nombreuses études de notre 

corpus ont observés des pertes similaires parmi ces taxons lors des épisodes de tarissement 

des eaux (Aspin, Hart, et al., 2019; Piano et al., 2019; Sánchez-Montoya et al., 2018; Wills et 

al., 2006). 

De plus une étude dans un climat aride, a montré que la richesse en EPT diminuent 

généralement dans les cours d’eau temporaires ainsi qu’avec l’ensoleillement (Burk & 

Kennedy, 2013). 

Les éphéméroptères, plécoptères ainsi que les trichoptères semblent donc être des taxons 

rhéophiles et supportant mal la diminution du débit que ce soit pour un climat océanique 

(Aspin, Hart, et al., 2019; Hill & Milner, 2018; Wills et al., 2006), méditerranéen (Piano et al., 

2019; Sánchez-Montoya et al., 2018) ou aride (Burk & Kennedy, 2013) . 

D’autres taxons semblent préférer les épisodes de sécheresse, c’est le cas des « OCH » 

(Odonates, Coléoptères et Hétéroptères) : l’abondance de ce groupement de taxons 



 

14 
 

augmente de façon linéaire avec les épisodes de sécheresse pour un climat méditerranéen 

néanmoins celle-ci diminuerait dans les cours d’eau temporaires (Sánchez-Montoya et al., 

2018). En effet, Burk & Kennedy, (2013) se sont intéressés au ratio EPT/OCH et ont observé 

que les valeurs diminuaient avec la baisse de régime hydrique.   

De plus Aspin, Hart, et al (2019) ont observés une augmentation des Plathelminthes, des 

Diptères ainsi que des Arachnides dans la composition taxonomiques dans les cours d’eau 

fractionnés. Une diminution du débit va donc favoriser les taxons limnophiles. 

 

Part dans la composition 

taxonomiques  

Augmentation Pas de changements  Diminution  
 

EPT (Ephéméroptères, 
Plécoptères et Trichoptères) 

  (Hill & Milner, 2018) 
(Aspin, Hart, et al., 2019) 

(Piano et al., 2019) 
(Sánchez-Montoya et al., 2018) 

(Wills et al., 2006) 
(Burk & Kennedy, 2013) 

OCH (Odonates, Coléoptères 
et Hétéroptères) 

(Sánchez-Montoya et al., 
2018) 

(Burk & Kennedy, 2013) 

  

Plathelminthe, Diptère et 
Arachnides  

(Aspin, Hart, et al., 2019) 
 

  

Tableau 4 : Variation de composition taxonomique lors d’épisodes de baisse du débit observées observées dans notre corpus 

 

Changement parmi les groupes fonctionnels 
 

Les groupes fonctionnels sont généralement restreint à un unique mode d’alimentation. Cela 

a pour conséquences une plus grande sensibilité aux variations environnementales (Tableau 

5). Les observations quant à l’abondance de certains groupes fonctionnels lors d’épisodes de 

baisse de régime hydrique dans un climat océaniques sont une diminution des prédateurs 

(Aspin et al., 2018) ainsi qu’une diminution abrupte des Chironomidés prédateurs lors d’un 

épisode d’étiage (Aspin, Khamis, et al., 2019).  

Pour une baisse de débit en climat continental, Graeber et al (2013) ont constaté une 

diminution des taxons filtreurs ainsi qu’une augmentation des taxons collecteurs, brouteurs, 

gratteurs ainsi que parasites. Une autre étude de notre corpus a constaté un déclin des 

filtreurs ainsi que des brouteurs pour une diminution artificielle du débit à hauteur de 90% 

(Wills et al., 2006). 

Un seul article de notre corpus a observé des changements de composition parmi les groupes 

fonctionnels pour un climat méditerranéen. Lors d’une diminution du régime hydrique, la 

proportion des prédateurs, des brouteurs ainsi que des broyeurs diminue (Piano et al., 2019). 

Dans un climat aride chaud, une baisse du débit a entrainé la dominance des collecteurs parmi 

les principaux groupes fonctionnels ainsi qu’une diminution des broyeurs dans tous les 

habitats. L’abondance ainsi que la richesse taxonomique des filtreurs et des broyeurs étaient 

la plus basse et ceux pour tous les macro habitats (Burk & Kennedy, 2013). Une diminution 

des proportions de larves de chironomidés filtreurs ainsi que prédateur a été observé dans les 
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portions intermittentes et une augmentation de l’abondances des gratteurs et des broyeurs 

dans les zones de courant fort à moyen (Cañedo-Argüelles et al., 2016). Les principaux articles 

de notre corpus s’accordent sur une diminution des filtreurs, des prédateurs, des brouteurs 

et des broyeurs ainsi qu’une augmentation des gratteurs, des collecteurs et des parasites 

parmi la composition fonctionnelle lors d’épisodes de baisse du régime hydrique. 

 

 
Changements de composition parmi 

les groupes fonctionnels 

 
Augmentation 

 
Diminution  

Broyeurs  (Burk & Kennedy, 2013) 
(Piano et al., 2019) 

Gratteurs (Graeber et al., 2013)  

Collecteurs (Graeber et al., 2013) 
(Burk & Kennedy, 2013) 

 

Brouteurs (Graeber et al., 2013) (Wills et al., 2006) 
(Piano et al., 2019) 

Filtreurs  (Graeber et al., 2013) 
(Burk & Kennedy, 2013) 

(Cañedo-Argüelles, Bogan, & Lytle, 
2016) 

(Wills et al., 2006) 

Parasites (Graeber et al., 2013)  

Prédateurs  (Aspin et al., 2018) 
(Aspin, Khamis, et al., 2019) 

(Piano et al., 2019) 
(Cañedo-Argüelles et al., 2016) 

Tableau 5 : Changements parmi les groupes fonctionnels lors d’épisodes de baisse du débit observées dans notre corpus 

 

Modifications morphologiques  
 

Les modifications des conditions environnementales peuvent entrainer des changements 

parmi la morphologie des communautés de macro-invertébrés. Ainsi 3 études de notre corpus 

se sont intéressées à cette thématique pour des climats méditerranéen et océanique. 

Premièrement Aspin, Hart, et al (2019) ont constaté un déclin chez certains taxons pour un 

climat océanique. Notamment chez des consommateurs primaires, ces stratèges K semblent 

extrêmement sensibles aux épisodes de baisse du débit et aucune résilience n’a pu être 

observé. Une autre observation de cette étude a été les fluctuations de masses chez les 

communautés de macro-invertébrés. Tout d’abord une augmentation de la masse corporelle 

a été observé, elle a ensuite décliné avec l’extinction des consommateurs primaires. Ces 

taxons ont ensuite été remplacé par des taxons limnophiles de petites tailles. Une autre étude 

de notre corpus a observé une tendance similaire quant à l’extinction des taxons de grandes 

tailles et au remplacement par des taxons de petite taille et ce pour le même type de climat 

(Aspin, Khamis, et al., 2019). Les modes de respirations vont aussi être impactés ainsi le mode 

de respiration branchiale va être plus fréquemment retrouvé et la respiration tégumentaire 

va diminuer parmi les zones à faible débit pour un climat océanique (Aspin, Khamis, et al., 

2019) ou méditerranéen (Calapez et al., 2018). De plus des formes de résistances telles que 
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les œufs résistant à la dessiccation ont été retrouvé en plus grand nombre dans les zone a 

lenthiques (Calapez et al., 2018). 

D’autre traits morphologiques peuvent être impactés par les baisse du régime, notamment 

les traits liés à la dispersion. Calapez et al (2018) ont observé que ces traits étaient les plus 

sensible aux baisses de débit. Ainsi pour un climat méditerranéen la diminution des modes de 

dispersion aérienne a été associé à la baisse du régime de plus une diminution des modes de 

dispersions aquatiques a été associé aux stress engendrés par la diminution des 

concentrations en oxygène dissous ainsi qu’a la diminution du débit. Une augmentation du 

mode de dispersion aérienne ainsi qu’une diminution du mode de dispersion aquatique a 

quant à elle été observé durant des épisodes de baisse du débit dans un climat océanique. 

Nous avons donc pu observer une augmentation des traits permettant de survivre aux 

épisodes de baisse du débit ou traits de résistances : diminution de la taille moyenne en climat 

océanique, l’augmentation des modes de respirations branchiaux au profit des mode de 

respiration tégumentaires ainsi que les formes de résistance à la dessication. 

De plus nous avons constaté que la fréquence des traits permettant de coloniser de nouveaux 

milieux ou traits de résiliences ont tendance à diminuer pour les climat océanique et 

méditerranéen. 

 

 

Changements 
morphologiques 

Augmentation Pas de changements  Diminution 

Taille (Aspin, Hart, et al., 2019)  (Aspin, Khamis, et al., 
2019) 

(Aspin, Hart, et al., 2019) 

Respiration 
tégumentaire 

  (Aspin, Khamis, et al., 
2019) 
(Calapez et al., 2018) 

Respiration branchiale (Aspin, Khamis, et al., 
2019) 
(Calapez et al., 2018) 

  

Formes de résistances  (Calapez et al., 2018)   

Dispersion aérienne (Aspin, Khamis, et al., 
2019) 
 

 (Calapez et al., 2018) 

Dispersion aquatique    (Calapez et al., 2018) 
(Aspin, Khamis, et al., 
2019) 
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Discussions 
 

Variation des paramètres abiotiques 
 

Les résultats quant aux variations des paramètres abiotiques ont été en accord avec nos 

prédictions évoqué lors de l’introduction. Nous avons ainsi pu constater (1) une diminution de 

la surface de zone immergée, (2) une augmentation de la température des cours d’eau et (3) 

une diminution de la quantité de l’oxygène dissous. 

Nos résultats nous ont aussi permis de constater des variations du biotope. En effet les cours 

d’eau océaniques semblent plus propices au développement d’efflorescence algale que les 

cours d’eau méditerranéens. De plus l’augmentation du développement en cyanobactérie 

coïncide généralement avec la diminution de l’abondance totale ainsi que la diminution de la 

richesse taxonomique des communautés de macro-invertébrés (White, Duivenvoorden, & 

Fabbro, 2005). Les blooms vont quant à eux induire le déclin des communautés les plus 

benthiques au profit des communautés résistantes au manque d’oxygènes ainsi qu’au toxines 

libérées par ces cyanobactéries (Oberholster, Botha, & Ashton, 2009). 

Le développement des macrophytes issues d’un climat océanique semble sensibles aux 

épisodes de sècheresse, nous avons ainsi pu constater une diminution des densités de ces 

végétaux induisant une potentielle perte d’habitat pour les communautés de macro-

invertébrés (Riis et al., 2017; Wright & Symes, 1999). Néanmoins cette diminution du débit 

associée à une augmentation des températures ainsi que du développement lumineux peut 

amener au développement d’algue épiphyte sur les macrophytes. Ces algues sont ainsi 

consommé par de nombreux taxons de larves de Chironomidés (Pinder, 1992). Ces 

associations étroites entre les Chironomidés et la flore aquatique nous montre que pour 

certains taxons que la qualité de l’habitat ainsi que l’abondance en nourriture vont impacter 

l’abondance ainsi que la richesse taxonomique des communautés de macro-invertébrés 

présent sur le site. 

 

Changements au sein des macro-invertébrés  

 

Les changements observés au sein des macro-invertébrés sont en accord avec certaines de 

nos prédictions émises lors de l’introduction, nous avons ainsi pu constater (5) une 

modification des proportions dans les groupes fonctionnels de macro invertébrés, (6) une 

diminution de la richesse taxonomique due à l’augmentation de la prédation et la disparition 

des taxons polluo-sensibles ainsi que (7) une augmentation de la densité de la dérive. 

Nous n’avons néanmoins pas observé de réponse stéréotypée pour notre hypothèse (4) et les 

densités totale des macro invertébrés semblent fluctuer. Ainsi le développement végétal 

(Wright & Symes, 1999), l’intensité de la diminution du débit (Wills et al., 2006) ainsi que le 
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profil hydromorphologiques (Verdonschot et al., 2015) peuvent modifier la réponse quant aux 

densités de macro-invertébrés et sont des paramètres à prendre en compte lors des 

diminutions du débit.  

 

Changements de composition taxonomiques 
 

Comme nous l’avons vu les compositions taxonomiques vont fortement varier en réponses 

aux diminutions de débit. En effet, nous avons pu constater une diminution de l’abondance 

des EPT (Aspin, Hart, et al., 2019; Burk & Kennedy, 2013; Hill & Milner, 2018; Piano et al., 2019; 

Sánchez-Montoya et al., 2018; Wills et al., 2006). Ces taxons semblent donc sensibles aux 

épisodes de baisse de débit et sont moins abondants dans les cours d’eau intermittents 

(Arscott, Larned, Scarsbrook, & Lambert, 2010; del Rosario & Resh, 2000; Stubbington et al., 

2009). Néanmoins cette perte de certains taxons d’Ephéméroptères, Plécoptères et de 

Trichoptères peut aussi être due à leurs cycles de vie, en effet ces taxons ont la particularité 

d’émerger durant l’été sous la forme d’adulte volant ce qui renforce la diminution de leurs 

abondance durant les période de baisse du régime estivales (Dobrin & Giberson, 2003; 

Poepperl, 2000). 

Notre corpus d’article nous a aussi permis d’observer une augmentation de l’abondance des 

OCH (Odonates,  les Coléoptères,  les Hétéroptères) nous pouvons donc supposer que ces 

taxons sont limnophiles (Burk & Kennedy, 2013; Sánchez-Montoya et al., 2018). Pourtant 

certains taxons d’Odonates ainsi que de Coléoptères nécessitent un cours d’eau permanent 

pour le développement et sont capable d’une rhéotaxie positive afin de pouvoir atteindre la 

partie permanente du cours d’eau (McMullen & Lytle, 2012). 

 

Nous avons aussi constaté une augmentation de l’abondance des Plathelminthe, Diptère et 

Arachnides. En effet certains taxons de Diptères ont la particularité d’avoir des œufs résistant 

à la sécheresse leurs permettant ainsi une colonisation précoce des cours d’eau intermittents 

(Campbell, 2000). De plus les Chironomidés sont une famille de Diptères dominant 

fréquemment la composition en macro-invertébrés des cours d’eau intermittents (Chael, 

Bogan, Boersma, Avi, & Lytle, 2014; frouz, matena, & ali, 2003) et semblent être de bons 

indicateurs des baisse de régimes hydriques (Cañedo-Argüelles et al., 2016).  

 

Modifications morphologiques  
 

Les communautés d’invertébrés sont donc en changement permanent et les traits de vies 

développés par certains taxons vont leur permettre de survivre et d’exploiter le milieu malgré 

les changements (traits de résistance), de se reproduire ou de recoloniser les milieux après les 

modifications (traits de résiliences).  

Les épisodes de baisse du régime vont entrainer des perturbations et induire des 

modifications morphologiques par la sélection de taxons résistants. Ainsi la taille réduite, le 

développement rapide et les cycles de vies court sont des traits fréquemment associés  aux 
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cours d’eau intermittents (Hogg & Williams, 1996; Statzner & Dolédec, 2011). 

Les baisses du débit vont donc entrainer un changement dans la taille des taxons. En effet les 

espèces les plus grandes (particulièrement les EPT) vont être négativement sélectionnés par 

les épisodes de baisses du régime hydrique (Boulton & Lake, 2008; Lake, 2000). Néanmoins 

ces changements marqués dans la tailles sont rarement observés avant une période de 18 

mois dans des cours d’eau intermittents, les premiers changements visibles étant 

l’émergences des taxons de petites tailles (Aspin, Khamis, et al., 2019). 

Cela suggère que la durée des épisodes de tarissement des eaux est le principal moteur des 

variation de taille.  

Les modes de dispersions vont être impactés par la baisse de régime hydrique et seront de 2 

types, spatiaux ou temporels.  

Les individus aillant la capacité de voler vont ainsi pouvoir fuir les zones de sécheresse pour 

de meilleurs habitat et pourront ainsi recoloniser précocement leurs habitats d’origines après 

le retour des eaux (Gasith & Resh, 1999). Ils peuvent aussi être pourvus d’autre stratégie tel 

que celles les Amphipodes qui sont de bons nageurs et peuvent facilement se laisser dériver 

dans la colonne d’eau (Elliott, 2002). Ces stratégies leurs permettent ainsi de se disperser le 

long du cours d’eau (Bilton, Freeland, & Okamura, 2001) néanmoins l’efficacité de ces 

stratégies pour les épisodes de baisse du régime reste variable (Thomson, Lake, & Downes, 

2002). Les traits liés à la dispersion des macros invertébrés seront donc favorisé lors des 

périodes de baisse du débit et permettront ainsi une meilleure colonisation des habitats. Ces 

traits permettront aussi d’augmenter le flux de gènes et les processus de divergences 

évolutives (Bilton et al., 2001). D’autres stratégies permettent d’éviter les périodes de 

diminution du débit sans que l’individu ne se déplace spatialement (« dispersion temporelle 

»). 

 

Le nombre de générations par an ou voltinisme est l’un des traits les plus sensibles aux 

variations du débit (Dolédec, Tilbian, & Bonada, 2017). Des changements de voltinisme ont 

ainsi pu être observés entre un cours d’eau intermittent et un cours d’eau continu. Les taxons 

multivoltins sont donc retrouvés plus fréquemment dans les cours d’eau intermittent et les 

taxons semivoltins sont plus spécifiques des cours d’eau continus (Corbet, Suhling, & 

Soendgerath, 2006; López-Rodríguez, Tierno de Figueroa, & Alba-Tercedor, 2009). Néanmoins 

certains taxons ne possédant pas de stade adulte volant ou de développement long peuvent 

survivre à la dessication lors des épisodes de sécheresse, c’est le cas de certains Hémiptères, 

Crustacés, et Mollusques (Storey & Quinn, 2013).. 

 

Certains taxons vont dépendre de l’intensité du courant pour leurs respiration et leurs 

alimentation (Mackay & Wiggins, 1979).  

Le mode de respiration va être impacté par le caractère intermittent des cours d’eau et la 

respiration tégumentaire sera dominante (Charvet, Statzner, Usseglio‐Polatera, & Dumont, 

2000; Tomanova, Moya, & Oberdorff, 2008). En effet ce mode de respiration permet aux 

individus de supporter de plus grandes fluctuations d’oxygène dissous (Golubkov, Tiunova, & 

Kocharina, 1992). 

Les cours d’eau intermittents seront donc caractérisés par des communautés de macro-
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invertébrés moins complexes, de petites tailles et à respiration tégumentaires et avec des 

traits de dispersions plus efficaces (Tachet Henri , Richoux Philippe , Bournaud Michel, 2010). 

 

L’alimentation va être fortement impacté par les variations de débit ainsi comme nous avons 

pu le constater une baisse du régime hydrique va souvent modifier les compositions parmi les 

groupes fonctionnels. Les filtreurs vont donc logiquement diminuer car leurs mode 

d’alimentation nécessite un certains débit (Burk & Kennedy, 2013; Cañedo-Argüelles et al., 

2016; Graeber et al., 2013; Wills et al., 2006). Les brouteurs ainsi que les broyeurs herbivores 

vont nécessiter une certaine densité de macrophytes pour leurs alimentation, or comme nous 

l’avons vu les densités de macrophytes ont tendances à diminuer lors des période de baisse 

du débit (Riis et al., 2017; Wright & Symes, 1999). L’ensoleillement va néanmoins permettre 

une augmentation du développement algal dans les cours d’eau intermittents. (Rader & 

Richardson, 1992) Les proportions de macros invertébrés brouteurs(Piano et al., 2019; Wills 

et al., 2006) et broyeurs (Burk & Kennedy, 2013; Piano et al., 2019) vont donc diminuer. Les 

collecteurs et les gratteurs vont quant à eux être avantagés par la diminution de la prédation 

induite par la perte d’abondance de proies dans des endroits clos (Wallace, 2002). 

Ces résultats nous montrent que les diminutions du régime hydrique affectent 

préférentiellement les hauts niveaux trophiques (Ledger, Brown, Edwards, Milner, & 

Woodward, 2013). Les interactions proies-prédateurs vont donc diminuer et les stratégie R 

(reproductive) vont donc augmenter (Aspin et al., 2018). 

 

Impacts potentiels sur les juvéniles de salmonidés 
 

L’alimentation des jeunes salmonidés diffère en fonction des espèces et des zones 

géographiques. Nous avons décidé de nous intéresser à la truite commune (Salmo trutta) et 

au saumon atlantique (Salmo salar) car ces 2 espèces occupent une grande aire de répartition 

sur le globe et sont présente sur tout les types de climat que nous avons analysés. 

La truite commune aura un comportement de chasse qui va différer en fonction de l’âge, en 

effet les truites d’âge 0+ vont se nourrir sur des zones de courants faible à modéré alors que 

les truites d’âges 1+ et 2+ préféreront se nourrir de proies rhéophiles (Sánchez-Hernández & 

Cobo, 2012). Les larves de Chironomidés (Diptéres) et les nymphes de Baetidés 

(Ephéméroptères) semblent représenter la part la plus importante du régime des truites 

juvéniles (Degerman, Naslund, & Sers, 2000; Fahy, 2009; Hubert, Harris, & Rhodes, 1993; 

Nikcevic, Mickovic, Hegediš, & Andjus, 1998; Skoglund & Barlaup, 2006).  

La nourriture des jeunes saumons est quant à elle essentiellement benthique, il se nourrissent 

au niveau des zones lotiques (Heland et al., 2008), majoritairement de Chiromidés et de 

Baetides  (Heland et al., 2008; Skrodenyte, Sruoga, Butkauskas, & Skrupskelis, 2008; Vignes, 

1995; Vignes & Heland, 2008) ainsi que d’Oligochétes (Vignes & Heland, 2008).  

Au vu de nos résultats nous pouvons donc imaginer que les impacts de la diminution du débit 

vont impacter de façon différente les deux espèces. En effet leurs comportements de chasse 

ne sont pas les mêmes. Néanmoins nous pouvons émettre des hypothèses propres aux deux 

espèces. 
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Ces diminutions du régime hydrique auront des conséquences négatives sur leurs 

alimentation : (1) La diminution de la taille des proies aura un impact sur leur prédation ainsi 

que sur leurs gains énergétiques (2) la diminution de la part des EPT dans la composition 

taxonomique va impacter fortement leurs régimes alimentaires de par la diminution 

potentielle de certains taxons tels que les Baetidés. 

Ces diminutions du régime hydrique peuvent cependant également avoir des conséquences 

positives sur leurs alimentation : (3) l’augmentation de la dérive des macro-invertébrés aura 

un impact positif sur les ressources disponibles pour les deux espèces, (4) l’augmentation des 

stratégie de type R ainsi que le nombre de générations par an permettra une augmentation 

de l’abondance de jeunes stades de macro-invertébrés (larves et nymphes) donc de proies 

potentielles (5) la résistance des larves Chironomidés aux épisodes de baisse du débit pourrait 

augmenter leurs richesse taxonomique ainsi que leurs abondance ce qui pourrait augmenter 

la richesse des régimes alimentaires des jeunes salmonidés. 
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Annexes :  
 

   
Type de 

diminution 
Localisation Zone d’étude Epoque de 

l’année 
Diminution Durée Sources 

Naturelle Nouvelle-
Zélande 

 
 
 
 

Arizona 
 
 
 
 

Texas 
 
 
 
 

Bretagne, France 
 
 
 
 

Auvergne-
Rhône-Alpes 

 
 
 
 
 
 
 

Piémont Italie 
 
 

Angleterre du 
Sud-Est, 

Royaume Unis 
 
 
 

Dobong, Corée 
du Sud 

 
 
 

Californie, Etats 
Unis 

 
 

375m de 
longueur x 

0.30-0.95m de 
profondeur 

 
28 site  sur une 

section de 
400km2 

 
 

5 sites (2 
perreins et 3 

intermittents) 
sur 35 km 

 
20m de 

longueur x 2m 
de large x 0.20 à 

0.65m de 
profondeur 

 
18 sites sur 

25km 
 
 
 
 
 
 
 

13 sites sur 20 
km 

 
100m de 

longueur, 6.5-
9.5m de largeur, 

0.2-0.4m de 
profondeur 

 
6 sites sur 6 km 

 
 
 
 

36 sites 
 
 
 

Décembre 
2006 à 
Février 
2007 

 
Automnes 
et Hivers 

 
 
 

Juillet-Aout 
2006 

 
 
 

Aout à 
Octobre 

2013 
 
 
 

Octobre 
2008, 

Mars 2009, 
Mai 2010, 
Décembre 

2010 
Octobre 

2010 
 

Avril et été 
2017 

 
Mars 1971 à 
Mars 1980 

 
 
 
 

Juillet 2006 
à janvier 

2008 
 
 

Mi-Mai et 
début Juillet 
2011-2014 

 

0-0.3  m3/s de 
moyenne 

 
 
 

Non 
communiqué 

 
 
 

0-10.8  m3/s, 
0-0.27  m3/s 

 
 
 

Non 
communiqué 

 
 
 
 

Intermittent 
 
 
 
 
 
 
 
 

0-4.56  m3/s 
 
 

Intermittent ou 
Perrreins 

 
 
 
 

Perreins 
intermittents ou 

éphémères 
 
 

Absence de 
courant 

 
 

5 mois 
 
 
 
 

2009-2011 
 
 
 
 

2 mois 
 
 
 
 

3 mois 
 
 
 
 
 

3 ans 
 
 
 
 
 
 
 
 

1 à 2 mois 
 
 

9 Ans 
 
 
 
 
 

3 ans 
 
 
 
 

4 ans 
 
 
 

(Drummond, 
McIntosh, & 

Larned, 2015) 
 
 

(Cañedo-
Argüelles, 

Bogan, & Lytle, 
2016) 

 
(Burk & 

Kennedy, 
2013) 

 
 

(Gérard & 
Lance, 2019) 

 
 
 
 

(Datry, 2012) 
 
 
 
 
 
 
 
 

(Piano et al., 
2019) 

 
(Wright & 

Symes, 1999) 
 
 
 
 

(Bae, Chon, & 
Park, 2014) 

 
 
 

(McDevitt-
Galles & 

Johnson, 2018) 
 



 

 
 

 
Nord de la Suède 

 
 
 
 
 
 

Portugal 
 
 
 
 
 

Nord-Ouest de 
l'Angleterre 

 
 
 
 
 

Hampshire, 
Royaume Unis 

 
 
 
 

Centre de 
l’Angleterre 

 
 

Péninsule 
Ibérique, 
Espagne 

 
 
 

 
51 sites 

 
 
 
 
 
 

4 sites 
 
 
 
 
 

4km de 
longueur 

3.2 à 3.7m de 
Largeur 

Et 0.1 à 0.16m 
de profondeur 

 
4 rivières 

contenant 2 
sites d’études 

chacune 
 
 

2 rivières 
contenant 7 site 

d’études 
 

2 cours d’eau 
(Rogativa 
Furiosos ) 

 
 

 

 
Mi-Aout a 

Mi-
Septembre 

Et 
Octobre a 
novembre 

 
Printemps 

et automne 
2011 

Printemps 
2012 

 
Avril et Juin 
1973-1974 

 
 
 
 
 

Mai 2015 à 
Janvier 
2016 

 
 
 

Mai 2016 
A Juillet 

2016 
 

Juin 2013 
Février 
2014 

Décembre 
2013 

 

 
0.5 à 258 m3/s 

 
 
 
 
 
 
 

Absence de 
courant 

 
 
 
 
 

0.02 à 0.46 m/s 
 
 
 
 
 

0-10𝑚3/𝑠 de 
moyenne 

 
 
 

 
3.58 m3/s de 

moyenne 
 

 
Non 

communiqué 
 

 
2 mois 

 
 
 
 
 
 

2 ans 
 
 
 
 
 

1 mois 
 
 
 
 
 
 

1 an 
 
 
 
 
 

3 mois 
 
 
 

1 mois 

 
(Zhang, 

Malmqvist, & 
Englund, 1998) 

 
 
 
 

(Elias, Calapez, 
Almeida, & 
Feio, 2015) 

 
 
 

(Elliott, 2003) 
 
 
 
 
 
 

(White et al., 
2019) 

 
 
 
 

(Hill & Milner, 
2018) 

 
 

(Sánchez-
Montoya et al., 

2018) 

Artificielle Hampshire, 
Royaume Unis 

 
 
 
 
 
 

Michigan 
 
 
 
 
 

Drôme, France 
 
 

Brandebourg, 
Allemagne 

 

15 m de 
longueur × 0.5 
m de largeur × 

0.5 m de 
profondeur 

 
 
 

602m de 
longueur 

 
 
 
 

9 sites sur 4km 
 
 

22.4km de 
longueur, 

Février 
2013 à Aout 

2014 
 
 
 
 
 

Juin à Aout 
(1994, 1995 

et 1998) 
 
 
 

26-27 juin 
2009 

 
Mars à 

Décembre 
1997, 1998, 

2.2–0.001  m3/s 
 
 
 
 
 
 
 

0.01-0.06 𝑚3/s 
 
 
 
 
 

17.7 m3/s. 
 
 

9.5-14.8  m3/s 
 
 

1 an 
 
 
 
 
 
 
 

2 mois 
 
 
 
 
 

2 jours 
 
 

10 mois 
 
 

(Aspin, Hart, et 
al., 2019; Aspin 

et al., 2018) 
 
 
 
 
 

(Wills, Baker, 
Nuhfer, & 

Zorn, 2006) 
 
 
 

(Maazouzi et 
al., 2017) 

 
(Graeber, 

Pusch, Lorenz, 



 

 
 

 
 
 
 
 
 

Navarre, 
Espagne 

 
 

North Island, 
Nouvelle 
Zélande 

 
 
 
 

25m de largeur 
moyenne, 
1.5m de 

profondeur 
moyenne 

 
 

2 sites sur 330m 
 
 
 

3 cours d’eau de 
moins de 3m de 

largeur et de 
moins de 0.20m 

de hauteur 
d’eau 

1999, 2007, 
2008, et 

2010 
 
 
 

Juin, Juillet 
2014 

 
 

Mars-Avril 
2004 

 

 
 
 
 
 
 

0.1 à 0.54 m3/s 
 
 
 

<200  m3/s 

 
 
 
 
 
 

1 semaine 
 
 
 

2 mois 

& Brauns, 
2013) 

 
 
 
 

(González, 
Recuerda, & 
Elosegi, 2018) 

 
(James, 

Dewson, & 
Death, 2008) 

Expérimentale Danemark 
 
 
 
 

Nord-Ouest de 
l'Angleterre 

 
 
 
 

Sud-Ouest de 
L’Angleterre 

 
 
 
 

Lisbonne, 
Portugal 

 
 
 

Danemark 
 
 
 
 
 
 

Vancouver 
Canada 

 
 
 
 
 
 

Harderwijk, 
Pays-Bas 

 

55 à 75m de 
longueur x 0-

0.25m de 
profondeur 

 
21m de 

longueur 
0.1m de largeur 
Et 0.05 à 0.07m 
de profondeur 

 
3 sites de 12m 

de longueur 
0.33m de 

largeur, 0.3m de 
profondeur 

 
4 sites de 4m de 
longueur, 0.4 de 
largeur et 0.2 de 

profondeur 
 

1 site 
expérimental de 

75m 
 
 
 
 

15 sites 
expérimentaux 

de 15m de 
longueur, 0.35 
de largeur et 

0.2m de 
profondeur 

 
2 portions, une 
constitué d’eau 

stagnante et 

Eté 2011 
 
 
 
 

Avril et Juin 
1973-1974 

 
 
 
 

Mars 2000 à 
Février 
2002 

 
 
 

17 Mai au 2 
Juin 2016 

 
 
 

Eté 2013 
 
 
 
 
 
 

Juin 2004 
 
 
 
 
 
 
 

9-22 Juillet 
2012 

Flux (0-0.06 
m/s) 

 
 
 

0.04 à 0.35 m/s 
 
 
 
 
 

0-0.23m/s 
 
 
 
 
 

0.06 à 0.19m/s 
 
 
 
 

20.0  m3/s 
 
 
 
 
 
 

1.16  m3/s, 0.50 
 m3/s et 0.20 

 m3/s 
 
 
 
 
 

0.0 m3/s 

2 à 10 
semaines 

 
 
 

1 mois 
 
 
 
 
 

3 ans 
 
 
 
 
 

2 mois 
 
 
 
 

2 mois 
 
 
 
 
 
 

24h 
 
 
 
 
 
 
 

2semaines 

(Hille et al., 
2014) 

 
 
 

(Elliott, 2003) 
 
 
 
 
 

(Brown, 
Edwards, 
Milner, 

Woodward, & 
Ledger, 2011) 

 
(Calapez et al., 

2018) 
 
 
 

(Riis, Levi, 
Baattrup-
Pedersen, 

Jeppesen, & 
Rosenhøj Leth, 

2017) 
 

(James et al., 
2008) 

 
 
 
 
 
 

(Verdonschot, 
van Oosten-

Siedlecka, ter 



 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

l’autre 
totalement 

asséchée avec 
des piscines 
artificielles 

Braak, & 
Verdonschot, 

2015) 

Annexes 1 : Paramètres expérimentaux des articles de notre corpus 

  



 

 
 

Résumé 
 

Les changements climatiques devraient induire une augmentation des températures annuels. Dans 

les écosystèmes fluviaux, les températures affectent fortement le débit des eaux courantes et les 

rivières subiront des étiages plus sévères. En outre, la température de l'air et de l'eau augmentera à 

travers le monde. Ces nouvelles conditions environnementales vont avoir des conséquences directes 

sur les espèces aquatiques dépendant directement du milieu. Les salmonidés en sont un bon témoin 

de par la position trophique qu’ils occupent ainsi que le caractère amphihalin de certaines espèces. 

De plus, les jeunes stades se nourrissent de macros-invertébrés benthique dulcicoles, ces organismes 

sont un compartiment à part entière. Toutes modifications de ce compartiment peut avoir des 

répercussions sur de nombreux autres écosystèmes et une meilleure connaissance de l’impact des 

changements climatiques s’impose. Nous nous sommes donc intéressés à l’impact de ces 

changements sur la nutrition des jeunes salmonidés et plus précisément ceux des baisses du débit.  

 

Cours d’eau; Dulcicoles; Changements climatiques; baisse de débit; macro-invertébrés; Salmonidés  

  


