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1. Contexte du programme 

Le programme DINOPHAG avait montré que le Mor Braz, et de façon plus générale le secteur côtier 
situé sous l’influence de la Loire et de la Vilaine, constitue la zone littorale la plus vulnérable de la côte 
Atlantique vis-à-vis de l’eutrophisation. La crise anoxique de 1982 en baie de Vilaine, qui en a été le 
révélateur, avait conduit le Ministre de la Mer à constituer la «Commission Quadripartite chargée de la 
Protection Hydrologique et de l’Aménagement Halieutique de la Baie de Vilaine » appelée plus simplement 
Commission «Baie de Vilaine». Un programme multidisciplinaire a été mis en place de 1983 à 1988, afin 
«d’élucider les causes du déséquilibre écologique et d’apporter des solutions permettant d’éviter que de tels 
phénomènes se reproduisent dans l’avenir». Ce programme a généré de nombreuses études en relation avec 
l’eutrophisation, conduisant à l'édition d'une trentaine de volumes (les Cahiers du Mor Braz). Ces 
documents renferment une quantité importante de données dont beaucoup n'ont pas été regardés depuis 
cette époque. 

	

Figure 1. Délimitation du Mor Braz, de la baie de Vilaine et du large de la Loire dans le contexte de la fertilisation par les fleuves 
Loire et Vilaine. Les deux stations étudiées en baie de Vilaine sont : Ouest Loscolo (OL) et Nord Dumet (ND). La station OL est 
suivie par le réseau REPHY de l’Ifremer depuis 1987 et fournit des séries à long terme des paramètres de l’eutrophisation. La 
station ND, suivie dans le cadre de la DCE depuis 2007, est équipée d’une station d’acquisition en continu des paramètres physico-
chimiques (température, salinité, turbidité, oxygène dissous et fluorescence) en surface et au fond. Men Er Roué (MER) est la 
station d’observation de la baie de Quiberon depuis les années 80. C’est à la station ND qu’ont été menées les mesures et 
expérimentations sur le recyclage benthique des nutriments. La baie de Vilaine a aussi fait l’objet de prélèvements sur une trentaine 
de stations pour décrire les variations spatiales des paramètres de l’eutrophisation. 

Les conclusions du programme «Baie de Vilaine» avaient confirmé la fragilité structurelle de ce secteur 
confiné du Mor-Braz vis-à-vis des apports d'azote et de phosphore qui apparaissaient comme excessifs. 
D’autre part, les auteurs de la synthèse du programme «Baie de Vilaine» s’inquiétaient de l’impact des 
déficits chroniques en oxygène sur les ressources vivantes du Mor Braz et donc sur l’économie littorale de 
cet écosystème. Ils préconisaient la mise en place d’un programme de restauration en diminuant les apports 
d’azote et de phosphore. Près de 30 ans plus tard, les résultats des programmes de recherche et de 
surveillance de l’Ifremer montrent que si la crise anoxique de 1982 ne s’est pas encore répétée, les déficits 
en oxygène et les eaux colorées restent d’actualité dans le Mor Braz. 
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2. Questions 

La crise anoxique de 1982 avait soulevé des interrogations légitimes sur l’état de la baie de Vilaine par 
rapport à l’eutrophisation. Le fait que d’autres crises de cette nature ne soient pas réapparues depuis 1982 
nous interroge sur la cause précise de cette crise anoxique: accident lié à la gestion hydraulique et/ou résultat 
d’une dégradation progressive du milieu ? L'eutrophisation s'est-elle développée depuis les années 80 dans 
le Mor Braz ou a-t-elle diminué? Peut-on trouver des réponses dans les évolutions temporelles et spatiales 
des producteurs primaires? Si le niveau d’eutrophisation du Mor Braz a évolué, quel a été le rôle des apports 
fluviaux et ces derniers peuvent-ils expliquer à eux-seuls cette évolution. Dans le cas contraire, on peut se 
demander quelle est la contribution à la production phytoplanctonique des nutriments recyclés dans la 
colonne d’eau et les sédiments du Mor Braz. Il s’agit aussi de savoir comment les flux de régénération des 
nutriments peuvent influencer la nature du premier nutriment limitant de la production primaire. Peut-on 
alors élaborer un schéma saisonnier de limitation par les nutriments dans le Mor Braz pouvant servir à 
optimiser la stratégie d’abattement des apports externes? 

3. Objectifs 

Le premier objectif du projet était de récolter les données des variables en lien avec le processus 
d’eutrophisation dans le Mor Braz (flux et concentrations de nutriments, producteurs primaires) ainsi que 
les informations pouvant permettre d’établir un schéma d’évolution sur 30 ans (1982-2012). Ce travail sur 
les séries de données historiques devait mettre en évidence les processus clés à l’origine des évolutions 
constatées (apports des bassins versants et remobilisation des stocks internes de nutriments). 

Le deuxième objectif était de décrire durant deux périodes productives (avril à octobre 2015 et 2016) 
les cycles de consommation/régénération, dans l’eau et à l’interface eau-sédiment, des nutriments apportés 
à la baie de Vilaine. A l’intérieur du Mor Braz, la baie de Vilaine a été retenue comme site expérimental 
car c’est le plus fragile vis-à-vis des processus d’eutrophisation. L’exploitation des résultats expérimentaux 
devait mettre en évidence la contribution des sédiments dans l’évolution de l’eutrophisation par 
comparaison avec celles des fleuves. Les processus sédimentaires ont été approchés par le biais de modèles 
spécifiques à l’azote et au phosphore. 

Enfin, ce travail était destiné à optimiser le modèle Ifremer (ECO Mars 3D) simulant l’effet des apports 
externes de nutriments dans le Mor Braz, l’objectif final étant d’élaborer un schéma saisonnier d’abattement 
des apports de N ou P (priorité au traitement de N ou P selon la saison) pour conduire à des scénarios 
réalistes de restauration du Mor Braz par rapport à l’eutrophisation. 
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4. Résultats 

4.1. Synthèse des données historiques 

4.1.1. Relations entre les apports de nutriments et les producteurs primaires 

	

Figure 2. Représentation schématique du changement de dominance dans les producteurs primaires le long d’un 
gradient d’eutrophisation. 

L’eutrophisation anthropique peut se définir comme le « Syndrome d’un écosystème aquatique associé 
à la surproduction de matière organique induit par des apports anthropiques en phosphore et en azote ». 

Les écosystèmes côtiers voient leurs biocénoses végétales évoluer au fur et à mesure que le niveau 
d’eutrophisation augmente. Cette évolution peut servir de critères pour attribuer un état vis-à-vis de 
l’eutrophisation. Les quatre états définis en Figure 2 correspondent à une dégradation progressive de la 
qualité des assemblages végétaux. Dans les écosystèmes oligotrophes, les taxons « climax », phanérogames 
pour les substrats meubles et macroalgues à croissance lente pour les substrats durs, vont constituer 
l’essentiel des producteurs primaires (I). Les apports de nutriments dans l’eau vont permettre à des algues 
à croissance plus rapide de se développer, à commencer par les épiphytes qui utilisent des espèces climax 
comme support. Des macroalgues à croissance rapide peuvent aussi proliférer dans les herbiers (II). L’état 
eutrophe (III) correspond à la disparition des espèces climax mais des macroalgues opportunistes peuvent 
toujours proliférer. Dans les écosystèmes hypereutrophes (IV), les fortes densités de microalgues, souvent 
représentées par un faible nombre de taxons, entraînent une turbidité qui peut empêcher la lumière de 
parvenir jusqu’au fond, réduisant ainsi la présence des macrophytes. Dans les écosystèmes côtiers 
atlantiques, les courants de marées, la houle et les apports fluviaux sont à l’origine d’une remise en 
suspension des sédiments et/ou d’un apport de particules qui limitent aussi la pénétration de la lumière 
indépendamment de l’eutrophisation. 

4.1.2. Biomasses phytoplanctoniques et nutriments 

L'évolution à long terme de l'eutrophisation sur le continuum Loire-Vilaine/Baie de Vilaine révèle des 
trajectoires inverses pour la biomasse phytoplanctonique entre les eaux fluviales et les eaux côtières situées 
sous leur influence. La diminution de l’eutrophisation en amont (fleuves) s’est accompagnée d’une 
aggravation de l’eutrophisation en aval. 
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Figure 3. Représentation schématique de l’évolution de l’eutrophisation sur le continuum Loire-Vilaine/Baie de 
Vilaine ces dernières décennies. 

Durant les années 1980-1990 et jusqu’au milieu des années 2000, la biomasse phytoplanctonique (Chl-
a) dans les fleuves atteignait des concentrations élevées (médianes annuelles majoritairement > 50 µg l-1 
pour la Loire et > 15 µg l-1 pour la Vilaine) avec un maximum annuel situé en été (Figure 3 : 1). Les mesures 
prises pour limiter les pollutions en phosphates (PID : phosphore inorganique dissous), comme leur 
exclusion dans les détergents ont entraîné une baisse de leur concentration dans les fleuves (Figure 3 : 2). 
A partir de 2005, les concentrations de PID dans les fleuves s’épuisent dès le printemps limitant la biomasse 
phytoplanctonique (Figure 3 : 3). Les concentrations de Chl-a deviennent nettement inférieures à celles 
mesurées avant 2005 (médianes annuelles majoritairement < 30 µg l-1 pour la Loire et < 10 µg l-1 pour la 
Vilaine) et atteignent leur maximum annuel au printemps. L’eutrophisation des fleuves par le phytoplancton 
a donc diminué dans la Loire et la Vilaine, comme dans d’autres fleuves d’Europe et d’Amérique du Nord 
(Figure 3 : 4). Avant les années 2000, la Chl-a dans la baie de Vilaine atteignait son maximum au printemps 
avec une médiane annuelle ne dépassant pas 3 µg l-1 (Figure 3 : 5). La diminution des apports fluviaux de 
PID a contribué à limiter la biomasse du bloom de printemps dans la baie de Vilaine qui a enregistré une 
légère baisse. Cependant, la concentration médiane annuelle de Chl-a a augmenté (+100% entre 1996 et 
2013) avec un maximum annuel qui s’est déplacé du printemps à l'été (Figure 3 : 6). L’augmentation de 
l’eutrophisation par le phytoplancton dans la baie de Vilaine est confirmée par les abondances croissantes 
à la fois de diatomées et de dinoflagellés (Figure 3 :7). Mais ce sont surtout les diatomées qui ont contribué 
à l’augmentation de la biomasse phytoplanctonique estivale, jusqu’à changer l’évolution saisonnière du 
rapport diatomées:dinoflagellés. 
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La dynamique du phytoplancton dans la baie de Vilaine a donc été fortement modifiée au cours des 
20 dernières années avec : 

• une augmentation substantielle de la biomasse, 

• une modification importante de l’évolution saisonnière, 

• un changement dans les proportions entre diatomées et dinoflagellés au profit des diatomées. 

Le phytoplancton constitue une base essentielle de la chaîne alimentaire aquatique et sa dynamique 
conditionne en grande partie la structuration des réseaux trophiques aquatiques. Par exemple, les bivalves 
filtreurs, qu’ils soient sauvages ou en élevage, ont des cycles de vie et de reproduction en lien avec la 
disponibilité des microalgues. Les changements fondamentaux observés sur le phytoplancton de la baie de 
Vilaine génèrent un champ de recherche important : types d’espèce de phytoplancton ayant participé à 
l’augmentation de biomasse, analyse des désynchronisations entre cycles saisonniers des microalgues et 
cycles de reproduction des bivalves et des poissons, conséquences de ces changements sur le réseau 
trophique de la baie de Vilaine, interactions avec l’évolution du climat, etc. 

La dégradation estivale des eaux de la baie de Vilaine par l’eutrophisation a pour origine l'augmentation 
des apports estivaux de NID par la Loire. Cette dernière s’explique par des applications d’engrais sur le 
bassin versant en hausse jusqu’en 2005 et par des temps de transfert dépassant 10 ans (Figure 3 : 8). A la 
différence du phytoplancton des fleuves, celui de la baie de Vilaine est limité par le NID en été, comme 
c’est le cas dans de nombreuses eaux côtières. Par contre, les diatomées ne sont pas limitées par les 
concentrations estivales de DSi. 

La diminution des nitrates dans la Loire et la Vilaine aurait probablement évité une aggravation de 
l'eutrophisation dans la baie de Vilaine. Cet exemple illustre l’importance d’élaborer des stratégies 
d’abattement des nutriments en prenant en compte l’ensemble du continuum eau douce/eau de mer. En 
abattant uniquement le phosphore, les écosystèmes d'eau douce montrent des signes de restauration. Mais 
avec cette stratégie, l'eutrophisation continue d'augmenter ou de se maintenir dans de nombreux 
écosystèmes côtiers. 

DIETE va vérifier l’hypothèse que le recyclage interne de DSi et de PID, en particulier par l'interface 
eau-sédiment, a permis au phytoplancton des eaux côtières, en particulier les diatomées, de profiter des 
apports estivaux croissants de NID par la Loire (Figure 3 : 9). 
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4.1.3. Eaux colorées 

Les distributions dans l'espace et dans le temps des eaux colorées en font des évènements qui échappent 
la plupart du temps aux réseaux de surveillance et d'observation (REPHY). Les eaux colorées sont difficiles 
à étudier tant leurs apparitions semblent encore aléatoires et leurs formes diversifiées. La première 
démarche de DIETE a été de commencer par un inventaire de leurs observations quelle qu’en soit l’origine. 

Tableau 1. Synthèse des évènements d’eaux colorées observés au large de la Loire et de la Vilaine. Rouge : 
dinoflagellé ; vert : Lepididinium chlorophorum ; kaki : diatomée ; orange : Karenia mikimotoi ; chair : Mesodinium 
rubrum ; grenat : dinoflagellé (en voie de dégradation). 

 

Les premières eaux colorées inventoriées datent des années 70 et sont de type « eaux rouges à 
dinoflagellés » (Tableau 1). Les eaux rouges sont ensuite signalées durant les années 80 et 2000. Les 
premières observations du dinoflagellé Lepidodinium chlorophorum datent probablement de 1982 dans le 
secteur du Croisic qui est une année critique pour l’environnement du secteur côtier (anoxie en baie de 
Vilaine, mise en évidence de problèmes sanitaires ayant pour origine le phytoplancton). A cette époque, le 
dinoflagellé phototrophe est identifié comme « Gymn 82 » dans la base REPHY. Son développement va 
prendre une ampleur maximum en 1988 avec des proliférations sur une grande partie de la côte atlantique. 

Une représentation synthétique des évènements montre qu’il y a eu environ 3 fois plus d’évènements 
observés au large de la Loire et en baie de Vilaine que dans la baie de Quiberon. Plus des deux tiers des 
eaux colorées sont composées de L. chlorophorum. Ces dernières échappent souvent aux réseaux de 
surveillance et demandent une stratégie particulière pour les étudier. Un programme dédié à la description 
du cycle de vie du dinoflagellé et au déterminisme de ses efflorescences est à mettre en place. 
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4.1.4. Macrophytes 

La composition des assemblages de macrophytes renseigne sur le niveau d’eutrophisation des 
écosystèmes côtiers (Figure 2), mais la baisse de lumière consécutive à l’augmentation de la biomasse 
phytoplanctonique n’est pas la seule cause de dégradation des macrophytes dans les écosystèmes 
macrotidaux. La turbidité d’origine mécanique liée aux marées doit être prise en compte pour diagnostiquer 
l’eutrophisation. Les champs d’algues et les herbiers découverts à marée basse peuvent subir des altérations 
mécaniques et aussi présenter des cycles de régression/progression sous l’influence des brouteurs. Des 
pathologies peuvent affecter les macrophytes, comme celle qui a décimé Zostera marina en 1932. 

Le travail d’inventaire sur le secteur Loire-Vilaine a été confié au Bureau d’Études Bio-Littoral qui a 
repris les données déjà bancarisées dans la base de données Quadrige de l’Ifremer, celles provenant des 
différents laboratoires ayant travaillé sur ce secteur, que ce soit pour les marées vertes (CEVA), les 
macroalgues intertidales (SEXTANT-IFREMER, IUEM/Lemar), les herbiers (CEVA, MNHN Dinard), les 
macroalgues subtidales (MNHN Concarneau), le maërl (IUEM/Lemar) ainsi que les différents relevés 
réalisés dans le cadre des études sur des zones Natura 2000 ou d’études exploratoires pour des industriels 
(Tableau 2). 

Tableau 2. Synthèse des données disponibles pour les principaux groupes d’espèces étudiés dans le secteur Loire-
Vilaine, avec distinction entre la zone nord (Mor Braz) et la zone sud (Loire). Algues opportunistes : genres 
Chaetomorpha, Ulva, Ulvella et Umbraulva, Laminaires : genres Halidrys, Laminaria, Saccharina et Saccorhiza, 
Fucales : genres Ascophyllum, Fucus et Himanthalia. 

	

L’hétérogénéité des inventaires et la longueur des séries temporelles n’ont pas permis de conclure sur 
l’évolution des macrophytes dans le secteur Loire Vilaine ces dernières décennies. Pour pouvoir mettre en 
relation l’évolution spatio-temporelle des macroalgues et un changement de la qualité des eaux, il faudra 
attendre que les observations mises en place dans le cadre de la DCE produisent des séries assez longues 
de manière à intégrer les variations climatiques et hydrologiques. 

  

Morbraz Algues  opportunis tes 1 1 1 1 1

Loire Algues  opportunis tes 1 1 1 1 1 1

Phymatolithon calcareum

Maerl 1 1

Lithothamnion corallioides 1

Phymatolithon calcareum 1 1

Maerl 1 1 1 1

Zostera (Zostera) marina 1 1 1 1 1

Zostera (Zosterella) noltei 1 1 1

Zostera (Zostera) marina 1 1 1 1 1 1 1

Zostera (Zosterella) noltei 1 1 1 1 1

Morbraz Lamina ires

Loire Lamina ires

Morbraz Fuca les

Loire Fuca les

Morbraz

Loire
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4.2. Recyclage benthique dans la baie de Vilaine en 2015-2016 

4.2.1. Contexte hydrologique 

Le temps de résidence des eaux de la baie de Vilaine est plus long que pour les autres masses d’eaux au 
large de la Loire et de la Vilaine. C’est le seul secteur où la température de surface dépasse couramment 
20°C en été. Les courants y sont plus faibles, ce qui laisse du temps au phytoplancton pour consommer les 
nutriments d’origine fluviale. Les forçages physiques déterminent en grande partie le devenir des 
nutriments fluviaux arrivant en baie de Vilaine. Les eaux de la baie de Vilaine sont stratifiées une bonne 
partie de l’année avec des eaux moins salées en surface durant la période hivernale. A la fin des crues 
hivernales, la stratification thermique relaie la stratification haline. La stratification limite les échanges 
entre les eaux de fond et celles de surface, conduisant à un véritable découplage entre les deux couches 
d’eau. Elle diminue lorsque les coefficients de marée augmentent et disparaît lors des coups de vents.  

Les paramètres physicochimiques, les concentrations en nutriments et en chlorophylle (Chl-a) ainsi que 
les abondances en microphytoplancton ont été suivis en surface et au fond à la station Nord-Dumet (ND) 
pendant les périodes productives (mars à octobre) en 2015 et 2016 (Figure 1). Ce suivi est renforcé par les 
données de surface de la station d’observation OL. Les apports d’eaux douces issus des fleuves, en lien 
direct avec les baisses de salinité de surface, conduisent systématiquement à un enrichissement des eaux de 
surface en azote organique dissous (NID surtout sous forme nitrates : NO3-), silicium (silicates : DSi) et en 
phosphore (Phosphate ou phosphore inorganique dissous : PID). Dès que la lumière est suffisante (fin 
février à début mars), les blooms de diatomées se développent. Ils peuvent être interrompus soit par une 
baisse de lumière (forte turbidité dans l’eau par agitation et/ou baisse de l’ensoleillement) soit par 
épuisement du premier nutriment limitant.  

	

Figure 4. Identification du premier nutriment limitant pour le phytoplancton au cours de l’année 2015 à la station 
ND sur la base des concentrations en nutriments inorganiques mesurées en surface de février à novembre. Les 
histogrammes en pointillés indiquent une limitation potentielle (nutriment limitant non épuisé). Les deux 
histogrammes avec une bordure rouge correspondent aux semaines qui ont fait l’objet de bioessais pour une 
vérification « terrain ». Un schéma équivalent est observé en 2016 à la station ND et de 2013 à 2016 à OL. 

Les schémas de limitation par les nutriments et les expérimentations indiquent qu’au printemps, les 
blooms de diatomées sont limités en premier par le PID avec parfois le DSi, le plus souvent en fin de 
printemps (Figure 4). Dès le début de l’été, la limitation par le NID prend place avec l’étiage des fleuves et 
peut le rester jusqu’à la fin de l’automne. En cas de crue estivale, le PID peut retrouver sa place de premier 
nutriment limitant, respectant ainsi la stœchiométrie (les proportions en nutriments) des eaux fluviales. 

  

PID limitant NID limitant DSi limitant

PRINTEMPSHIVER ETE AUTOMNE

fev. mars avril mai juin juill. août sept. oct. nov.
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Ces descriptions concernent essentiellement les eaux de surface. Le programme DIETE a cependant 
permis d’accéder à la composition des eaux de fond en nutriments qui n’est programmée ni dans le cadre 
du REPHY-observation (station OL), ni dans le cadre de la DCE (station ND). La connaissance de 
l’évolution des nutriments dans les eaux de fond est nécessaire pour comprendre la dynamique du 
phytoplancton dans les écosystèmes côtiers. 

	

Figure 5. Évolution des concentrations de NH4
+ à la station ND (a) et OL (b) dans les eaux de surface et fond en 

2015. Les chiffres correspondent aux dates de prélèvements pour l’étude du recyclage des nutriments à l’interface 
eau-sédiment. 

Ainsi, les blooms de diatomées du printemps s’accompagnent d’une augmentation des concentrations 
de nutriments dans les eaux de fond (exemple du NID en Figure 5). La forme ammoniacale (NH4

+) du NID 
accumulé dans les eaux de fond indique qu’il s’agit d’azote « recyclé ».  

Tant que les eaux restent stratifiées, les nutriments recyclés sur le fond ne sont pas disponibles pour le 
phytoplancton en surface. Seules les espèces mobiles comme les dinoflagellés peuvent consommer les 
nutriments dans les eaux de fond, puis assurer leur photosynthèse en remontant dans les eaux de surface. 
C’est probablement le cas de L. chlorophorum qui a été identifié en grandes quantités dans les eaux de fond 
de ND en juillet 2015 et 2016. 
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4.2.2. Contexte sédimentaire 

Le plateau continental sud armoricain, à moins de 50 km de la côte, présente une morpho-bathymétrie 
caractérisée par la présence de hauts-fonds rocheux et d’îles. 

	

Figure 6. Répartition des sédiments superficiels sur le plateau continental sud-armoricain (Menier et al. 2014, modifié 
d’après Lesueur et Klingebiel 1986). 

Les fonds de la zone côtière au large de l’estuaire de la Loire (de Saint Nazaire au Croisic), sont 
constitués de sables fins, suggérant un fort hydrodynamisme (bleu, Figure 6). En revanche, le Mor Braz, 
du Croisic à Quiberon présente des fonds principalement sablo-vaseux et vaseux dont l’épaisseur peut 
dépasser 20 m (vert, Figure 6). La baie de Vilaine possède des hauts fonds, en particulier à proximité de 
l’Ile Dumet, autour desquels des sédiments plus fins, sablo-vaseux à vaseux se déposent en fonction de 
l’intensité de la houle, du vent, de la marée et des débits fluviaux.  

La baie de Vilaine est particulièrement sensible à la houle et aux vents de sud-ouest qui peuvent entraîner 
des phénomènes d’érosions/dépôts dépassant 50 cm. Les profils granulométriques indiquent une bonne 
homogénéité en profondeur avec des profils « plats » jusqu’à 20 cm. Les parties ouest et nord-ouest de la 
baie de Vilaine, où se situe la station ND, sont plus riches en vases que les parties sud et sud-est qui 
comprennent des secteurs à graviers et à sables fins. 
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Figure 7. Concentrations en P total (en µmol g-1) dans les cinq premiers cm des sédiments de la baie de Vilaine en 
octobre 2015 (a) et en avril 2016 (b). 

Cette séparation en deux secteurs selon un axe sud-ouest/nord-est est observée pour tous les paramètres 
sédimentaires en lien avec l’eutrophisation (Chl-a dans le premier cm de sédiment, azote, silice biogénique, 
phosphore organique, etc. (Figure 7). 

4.2.3. Recyclage benthique des nutriments 

En 2015, les flux benthiques de nutriments ont été mesurés du printemps à l’automne à la station ND 
avec la technique d’incubations de carottes de sédiments en laboratoire qui permet de maîtriser les 
conditions d’éclairement, d’advection (d’oxygénation) et de bioturbation (inventaire de macrofaune 
benthique). Ce suivi temporel à une station a été accompagné de mesures de processus (nitrification, 
réduction des nitrates et des sulfates) et de concentrations de nutriments sous différentes formes dans les 
sédiments et dans leurs eaux interstitielles. D’autres paramètres comme les profils d’oxygène dissous, la 
concentration en pigments chlorophylliens dans les sédiments ont complété la description et fourni des 
valeurs pour la paramétrisation des modèles. Des flux benthiques ont à nouveau été mesurés dans la baie 
de Vilaine, mais avec une approche spatiale pour décrire les flux des autres faciès sédimentaires de la baie 
de Vilaine. 

Les flux benthiques de nutriments mesurés dans la baie de Vilaine sont en lien direct avec les apports 
de nutriments par les fleuves et ceux de matières organiques issus des blooms de phytoplancton. Ainsi, les 
flux benthiques sont corrélés avec la concentration en Chl-a dans le premier cm de sédiment. 

Un modèle de transport réactif unidimensionnel a été développé pour prendre en compte les réactions 
d’oxydation et de réduction de la diagenèse précoce ainsi que le transport des composés dissous dans les 
EIS par diffusion, bioturbation, bioirrigation et advection. Il permet de simuler les flux de nutriments à 
l’interface eau-sédiment ainsi que les processus sédimentaires associés. 
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Figure 8. Modélisation des flux associés au cycle de l’azote dans les sédiments de la baie de Vilaine pour trois 
scénarios rencontrés dans la baie de Vilaine en 2015. Les nombres correspondent aux valeurs calculées par le modèle 
(mmol m-2 j-1) et ceux entre parenthèses aux valeurs mesurées expérimentalement. Les apports externes de NO3

- (bleu) 
sont calculés à partir de concentration mensuelle de NO3

- dans la Loire et la Vilaine et des débits, puis extrapolés à 
la superficie de la baie de Vilaine. 

Le modèle simule bien les flux benthiques et les processus mesurés expérimentalement. Les apports de 
matière organique (sédimentation de blooms phytoplanctoniques sous forme d’azote organique 
particulaire : NOP) et les concentrations d’oxygène et d’azote inorganique dissous dans les eaux de fond 
déterminent le sens et l’amplitude des flux de NH4

+ et de NO3
- à l’interface eau-sédiment. Trois scénarios 

simulant des situations typiques retrouvées chaque année dans la baie de vilaine ont pu être modélisés 
(Figure 8).  

Durant la période hivernale, les sédiments peuvent être considérés comme inactifs même si la diffusion 
des nitrates apportés par les fleuves leur donne un pouvoir épurateur grâce au processus de dénitrification. 
En avril 2015, après le premier bloom de printemps, les fleuves continuent d’apporter des eaux riches en 
NO3

-, ces derniers diffusant de la colonne d’eau vers les sédiments pour y être ensuite dénitrifiés 
(Figure 8a). Les observations par plongée rapportent que les blooms de phytoplancton en voie de 
sénescence se décomposent à la surface des sédiments sous forme d’amas organiques restant à la surface. 
Cette matière organique est reminéralisée de façon aérobie sous forme NH4

+ mais seule une partie retourne 
dans la colonne d’eau. Les conditions d’oxygénation sont favorables à la nitrification et les NO3

- ainsi 
produits viennent s’ajouter à ceux d’origines fluviales pour être dénitrifiés dans les sédiments. Les nitrates 
éliminés directement ou indirectement par dénitrification durant le début de la période printanière 
constituent environ 10% des apports par les fleuves.  
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Le scénario « fin de bloom », élaboré à partir des mesures de fin juin (Figure 8b), correspond à la fin 
des blooms phytoplanctoniques de printemps en raison de la baisse des apports fluviaux. La matière 
organique accumulée sur le fond est à son maximum saisonnier tout comme les flux benthiques de 
nutriments. La forte production de NH4

+ stimule la nitrification et par voie de conséquence, la 
dénitrification. 

En été, période d’étiage, les apports de nutriments par les fleuves sont à leur minimum saisonnier 
(Figure 8c). La production phytoplanctonique estivale s’appuie sur les flux de régénération. Les flux 
benthiques de NH4

+ sont environ 10 fois plus faibles qu’en juin mais la dénitrification demeure à un niveau 
élevé. Durant la période estivale, les sédiments étudiés éliminent plus d’azote qu’il n’en exporte dans l’eau. 
Le cycle de l’azote à l’interface eau-sédiment de la baie de Vilaine est donc contrôlé par les apports en 
matière organique provenant essentiellement de la sédimentation des blooms de phytoplancton. L’interface 
eau-sédiment est suffisamment oxygénée pour permettre le couplage entre nitrification et dénitrification, 
ce qui favorise l’élimination de l’azote. En revanche, les conditions faiblement réductrices dans les 
sédiments ne sont pas favorables à la respiration dissimilatoire des nitrates qui maintient l’azote sous forme 
NH4

+. En conséquence, les conditions environnementales qui règnent à l’interface eau-sédiment de la baie 
de Vilaine favorisent plutôt l’élimination de l’azote par rapport à d’autres écosystèmes où les sédiments 
sont réduits une bonne partie de l’année.  

	

Figure 9. Modélisation des flux associés au cycle du phosphore dans les sédiments de la baie de Vilaine pour trois 
scénarios rencontrés dans la baie de Vilaine en 2015. Les nombres correspondent aux valeurs calculées par le modèle 
(µmol m-2 j-1) et ceux entre parenthèses aux valeurs mesurées expérimentalement. Les apports externes de PID sont 
estimés à partir des données de la Loire et de la Vilaine puis extrapolés à la superficie de la baie de Vilaine. 
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La modélisation du cycle du phosphore présente des similarités avec celle du cycle de l’azote. Les flux 
de phosphates (PID) mesurés expérimentalement sont très bien simulés par le modèle et répondent à la 
sédimentation des blooms de phytoplancton comme ceux de NH4

+ (Figure 9). La différence avec l’azote 
réside dans le devenir du produit de la reminéralisation qui, au lieu d’entrer dans un processus 
d’élimination, a tendance à rester immobilisé dans les sédiments notamment par réaction avec les oxydes 
de fer (P-Fe). L’association du PID sédimentaire avec les oxydes de fer est réversible, en particulier en été 
lorsque la demande en oxygène culmine. La précipitation du PID sous forme d’apatite authigénique 
(P-Ca auth) est un processus mineur dans les sédiments étudiés. A la différence de l’azote, les flux estivaux 
de PID sont plus élevés que ceux du début de printemps, grâce à leur association avec les oxydes de fer qui 
les immobilisent en partie au printemps pour les restituer en été. En conséquence, les sédiments favorisent 
le recyclage du PID au détriment de celui de l’azote qui subit des processus d’élimination. 

Les flux benthiques de DSi n’ont pas été modélisés. Leur évolution, de la fin de l’hiver à l’automne, est 
similaire à celles des flux de NID et de PID. Si l’on compare les proportions en NID, PID et DSi dans les 
apports aux rapports de Redfield (demande par le phytoplancton), le classement des nutriments par ordre 
de limitation serait pour les apports fluviaux : PID>DSi>NID et pour les flux benthiques : NID>PID>DSi. 
Selon leur importance relative, les deux types d’apports vont influencer la nature du premier nutriment 
limitant dans la baie de Vilaine. 

Tableau 3. Estimation des apports de nutriments inorganiques dissous par les sédiments dans la baie de Vilaine (en 
tonnes sur la période estivale de juin à août 2015) en comparaison avec les apports par la Vilaine et par la Loire sur 
la même période. *Les apports par la Loire prenant en compte la dilution (1/10) sont entre parenthèses. 

Nutriments Sédiments Vilaine Loire* 

NID 1078 1286 11827 (1183) 

PID 211 4 154 (15) 

DSi 8868 707 18528 (1853) 

Les bilans comparant les apports de nutriments par les fleuves à ceux par les sédiments sur la période 
estivale confirment l’hypothèse que les sédiments sont impliqués dans la limitation par le NID de la 
production phytoplanctonique estivale. De juin à août 2015, les apports de NID par les sédiments de la baie 
de Vilaine étaient du même ordre de grandeur que les apports de la Vilaine et des apports de la Loire en 
considérant qu’ils sont dilués au moins 10 fois avant leur arrivée dans la baie de Vilaine (Tableau 3). En 
revanche, les apports sédimentaires de PID et de DSi étaient beaucoup plus élevés que ceux de la Vilaine 
et de la Loire (après dilution). 
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4.2.4. Implication pour le modèle MARS 3D 

Pour analyser les contributions des sources de nutriments d’origines sédimentaires et fluviales à 
l’eutrophisation de la baie de Vilaine, le meilleur outil est un modèle de simulation de la production 
primaire. Le modèle ECO-MARS3D est composé d’un modèle hydrodynamique en trois dimensions auquel 
a été couplé un modèle biogéochimique simulant à la fois les blooms phytoplanctoniques et les 
proliférations de macroalgues vertes. 

Les résultats du programme DIETE ont mis en évidence l’importance des processus de recyclage à 
l’interface eau-sédiment dans l’évolution de l’eutrophisation dans la baie. 

Le modèle doit donc intégrer les processus mis en évidence par les modèles de transport réactif 
unidimensionnels traitant individuellement l’azote et le phosphore. Les processus sédimentaires à prendre 
en compte sont : 

Pour l’azote 

 production de NH4
+ par minéralisation de l’azote organique, 

 nitrification qui transforme le NH4
+ en NO3

-, 

 élimination de l’azote par dénitrification (transformation de NO3
- en N2). 

Pour le phosphore 

 production de PID par minéralisation du P organique, 

 adsorption de PID sur les oxydes de fer, 

 libération de PID due à la réduction des oxydes de fer.  

La prise en compte de ces processus dans le modèle ECOMARS passe par l’élaboration d’un modèle 
simulant à la fois l’enrichissement de l’eau en nutriments, la production de phytoplancton, puis le recyclage 
de ce dernier à l’interface eau-sédiment. Dans une première phase, c’est un modèle unidimensionnel qui 
permettra de simuler les séquences décrites aux deux stations ND et OL de la baie de Vilaine. Ce modèle 
permettra de faire jouer des scénarios aussi bien passés (anoxie de 1982) que spéculatifs (hypothèse 
d’abattement des concentrations de nutriments dans les eaux fluviales). L’étape de spatialisation peut 
ensuite être envisagée. 
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5. Conclusions 

Le diagnostic de la DCE classe les masses d’eaux de la baie de Vilaine FRGC44 et FRGC45 en bon 
(vert) ou en moyen (jaune) pour le phytoplancton et en bon pour les nutriments. Celui réalisé par DIETE 
donne une autre vision de l’état de la baie de Vilaine avec des masses d’eau qui ont subi de profondes 
modifications de leurs communautés phytoplanctoniques :  

 augmentation de la biomasse et des abondances, 

 déplacement du maximum saisonnier, 

 changement des rapports diatomées:dinoflagellés, 

 multiplication des eaux colorées. 

Ce constat génère de multiples questions concernant les conséquences du bouleversement de la 
dynamique du phytoplancton sur le réseau trophique de la baie de Vilaine. Des recherches restent à effectuer 
pour décrire la phénologie des différents groupes taxonomiques et étudier leurs liens avec les cycles de 
reproduction des animaux. Dans l’hypothèse où une baisse substantielle des nitrates dans les eaux de la 
Loire serait effective, quelles trajectoires de restauration peuvent être anticipées pour le Mor Braz ? Quelles 
sont les interactions à envisager entre les modifications du climat (réchauffement des eaux, évènements 
extrêmes) et celles à attendre d’un abattement des apports externes de nutriments? 

Le travail réalisé par DIETE sur les sédiments de la baie de Vilaine a montré l’importance des processus 
de rétroaction des écosystèmes côtiers à des forçages anthropiques comme les pollutions en nutriments. La 
prise en compte de la charge interne en nutriment, en particulier les stocks sédimentaires, est un préalable 
pour projeter des trajectoires de restauration. La prise en compte de ces processus de recyclage pour la 
modélisation de la production phytoplanctonique par le modèle ECOMARS va grandement affiner les 
scénarios d’abattement des apports anthropiques d’azote et de phosphore. 

  



 

DIETE 2014-2017 - 15.02.2018 27/237 

 

 
 
 
 
 
 
 
 

Diagnostic Etendu de l’Eutrophisation dans le Mor Braz 
(2014-2017) 

  



 

DIETE 2014-2017 - 15.02.2018 28/237 

 

6. Introduction 

L’eutrophisation est une des principales menaces pour la planète car ce phénomène est responsable de 
la dégradation des écosystèmes aquatiques dont l’intégrité conditionne la survie de l’humanité. Le Mor 
Braz, et de façon plus générale le secteur côtier situé sous l’influence de la Loire et de la Vilaine, constitue 
la zone littorale la plus vulnérable de la côte atlantique vis-à-vis de l’eutrophisation. La crise anoxique de 
1982 en baie de Vilaine, qui en a été le révélateur, a conduit le Ministre de la Mer à constituer la « 
Commission Quadripartite chargée de la Protection Hydrologique et de l’Aménagement Halieutique de la 
Baie de Vilaine » appelée plus simplement Commission « Baie de Vilaine ». Un programme 
multidisciplinaire a été mis en place de 1983 à 1988 afin « d’élucider les causes du déséquilibre écologique 
et d’apporter des solutions permettant d’éviter que de tels phénomènes se reproduisent dans l’avenir ». Ce 
programme a généré de nombreuses études en relation avec l’eutrophisation, conduisant à l'édition d'une 
trentaine de volumes (les Cahiers du Mor Braz). Ces documents renferment une quantité importante de 
données dont beaucoup n'ont pas été regardées depuis cette époque.  

Le programme DIETE “DIagnostic ETendu de l’Eutrophisation dans le Mor Braz” a pour objectif de 
décrire l’eutrophisation du secteur côtier au large de la Loire et de la Vilaine en l’étendant spatialement à 
celles des écosystèmes situés en amont. La recherche sur l’eutrophisation a été étendue dans le temps, en 
reconstituant des séries à long terme de variables environnementales en relation avec l’eutrophisation. 
L’année 2014 était essentiellement consacrée à l’inventaire des données historiques pouvant contribuer à 
l’élaboration de séries à long terme et à l’organisation d’un programme plus complet d’acquisition de 
données complémentaires. Les séries à long terme (plusieurs dizaines d’années) de concentrations en 
nutriments et de biomasse phytoplanctonique fournissent des informations essentielles pour étudier le 
processus d’eutrophisation dans les écosystèmes aquatiques. Elles permettent notamment de « revenir dans 
le temps » pour qualifier les états et dégager des tendances sur l’évolution de l’eutrophisation, en parallèle 
avec celles des apports de nutriments par les fleuves. A la différence de plusieurs régions côtières françaises, 
le secteur côtier au large de la Loire et de la Vilaine est dépourvu de séries de concentrations en nutriments 
et en Chl-a car il n’a jamais disposé de réseau régional d’observation de ses eaux côtières. Depuis les années 
70, les services de l’état avaient organisé les suivis des paramètres de l’eutrophisation en différents points 
du secteur d’étude. Mais l’attention des aménageurs et des chercheurs pour l’eutrophisation dans ce secteur 
ne s’est vraiment manifestée qu’à partir de 1982, à l’issue d’une crise anoxique majeure et en raison des 
premières recherches sur Dinophysis en baie de Vilaine. De nombreuses données récoltées à partir de cette 
période, pour certaines jamais exploitées, risquaient d’être perdues. Des milliers de données d’hydrologie 
ont ainsi été informatisées et expertisées pour pouvoir intégrer à terme la base Quadrige. Certaines d’entre-
elles ont servi à reconstituer des séries à long terme dans les eaux côtières au large de la Vilaine et de la 
Loire. Ces nouvelles séries ont été interprétées dans le contexte des connaissances acquises dans les parties 
amont des hydrosystèmes* (fleuves et bassins versants). L’ensemble des interprétations conduit à 
l’établissement d’hypothèses sur les évolutions de l’eutrophisation dans les eaux côtières et sur le 
fonctionnement écologique de ces dernières. Un bilan des connaissances à acquérir est à effectuer pour 
vérifier les hypothèses et alimenter les outils de diagnostic et de modélisation mis en place ces dernières 
années. 
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7. Problématique 

7.1. L’eutrophisation 

A l’origine, le phénomène d’eutrophisation est décrit comme un processus naturel qui accompagne 
l’ontogenèse d’un écosystème aquatique, c’est à dire son évolution sur des temps géologiques jusqu’à son 
éventuel comblement. 

	

Figure 10. Différents stades de l’eutrophisation naturelle dans un lac. Le phénomène se déroule sur des échelles de 
temps géologiques (d'après Sawyer 1966). 

Un écosystème nouvellement formé (lac, fjord, lagon, etc.) va lentement évoluer d’un stade oligotrophe 
vers un stade mésotrophe, puis eutrophe, piégeant et utilisant les éléments, dont les nutriments*, apportés 
naturellement par le bassin-versant et l'atmosphère (Figure 10). 

	

Figure 11. Trajectoires hypothétiques du niveau d’eutrophisation d’un écosystème aquatique indiqué par sa 
production de matière organique en masse de carbone par unité de temps et de surface. La ligne pleine correspond à 
l’eutrophisation naturelle qui se développe sur des temps géologiques (de plusieurs milliers d’années à plusieurs 
millions d’années) jusqu’à l’éventuelle extinction (comblement). Les lignes pointillées indiquent l’accélération induite 
par l’eutrophisation anthropique, A : à partir d’un stade oligotrophe ; B : à partir d’un stade eutrophe (d'après Hasler 
1947). 

L’eutrophisation naturelle (ou géologique) n’est généralement pas perceptible sur des périodes de temps 
inférieures à quelques centaines d’années. Un écosystème non encore anthropisé (non modifié par les 
activités humaines) n’est donc pas forcément dans un état oligotrophe comme le montre la ligne pleine en 
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Figure 11. L’eutrophisation naturelle fait que chaque écosystème possède son propre « bon état 
écologique » ou plutôt « état de référence » (issu de son histoire géologique) au moment où les activités 
humaines commencent à le modifier. Le bon état peut donc varier de l’oligotrophie à l’eutrophisation 
avancée (Figure 11). Ainsi, la mer Baltique, touchée par l’eutrophisation anthropique depuis des décennies, 
subissait déjà des hypoxies de fond il y a plus de 8 000 ans (Zillén et al. 2008). A l’opposé, certaines lagunes 
méditerranéennes, dont la formation remonte à quelques milliers d’années, présentent des eaux 
pratiquement aussi oligotrophes que les eaux marines extérieures (voir lagune d’Ayrolle dans Souchu et al. 
2010). 

L’eutrophisation anthropique peut se définir comme le syndrome*1 d’un écosystème aquatique associé 
à la surproduction de matière organique induit par des apports anthropiques en phosphore et en azote (Pinay 
et al. 2017).  

Le mot eutrophisation est donc polysémique dans le sens où il associe un processus à connotation neutre, 
voire positif (évolution « naturelle ») à un processus à connotation négative (une pollution). Il apparaît 
important de pointer cette profonde différence d’échelle temporelle et d’identifier précisément les 
altérations induites par les activités humaines afin de prendre en compte les besoins et les enjeux 
opérationnels pour l’action publique. 

Les définitions de l’eutrophisation naturelle et anthropique ne prennent pas en compte les cas 
d’eutrophisation ponctuels pouvant conduire à des anoxies temporaires (upwelling, concentrations 
d’oiseaux, concentration de matière organique sous l’effet mécanique des courants ou des tempêtes, etc.). 

Les réponses les mieux identifiées d’un écosystème aquatique à des apports de N et de P sont : 1) une 
augmentation de la production végétale (effets directs) ; 2) une baisse de la biodiversité et à terme un déficit 
en oxygène dans l’eau entraîné par le recyclage de la matière organique produite (effets indirects). Les 
variables et les processus qui peuvent contribuer à décrire l’eutrophisation peuvent être classés en trois 
catégories (Figure 12) : 

 causes (enrichissement, catégorie I), 

 effets directs (Symptômes, catégorie II), 

 effets indirects (Conséquences, catégorie III). 

                                                 
1 Les mots marqués par un astérisque rouge sont définis dans le glossaire (voir 13) 
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Figure 12. Schéma conceptuel de l’eutrophisation, pour tous les types de masses d’eau de surfaces, servant de cadre 
à l’élaboration de la Directive Cadre Eau (Anonyme 2009). Le principal processus traité par DIETE en baie de 
Vilaine est indiqué en vert. 

L’écosystème aquatique doit être appréhendé comme un assemblage d’éléments innombrables en 
interaction les uns avec les autres (phytoplancton/nutriments, macroalgues/brouteurs, poissons/oxygène, 
etc.). Lorsque l’on modifie, ne serait-ce que très partiellement, une partie de l’écosystème, le reste de 
l’écosystème subit des changements par des phénomènes de cascades et de rétroaction 
(stockage/élimination/restitution des nutriments, broutage, changements de stœchiométrie, etc.). Dans la 
Figure 12, les trois catégories s’enchaînent dans ce qui pourrait ressembler à un modèle de cause à effet. 

Les effets directs concernent les réponses des producteurs primaires (végétaux) aux apports de 
nutriments. 
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Figure 13. Représentation schématique du changement de dominance dans les producteurs primaires le long d’un gradient 
d’eutrophisation (d'après Schramm 1999). 

Les écosystèmes côtiers voient leurs biocénoses végétales évoluer au fur et à mesure que le niveau 
d’eutrophisation augmente. Cette évolution peut servir de critères pour attribuer un état vis-à-vis de 
l’eutrophisation. Quatre états peuvent ainsi être définis (Figure 13) correspondant à une dégradation 
progressive de la qualité des assemblages végétaux. Dans les écosystèmes oligotrophes (I), les 
concentrations en nutriments sont très faibles, voire non détectées. Les phanérogames, qui puisent les 
nutriments dans les sédiments grâce à leurs racines, sont les seuls à pouvoir vraiment coloniser les 
écosystèmes oligotrophes de substrat meuble, constituant parfois de véritables prairies marines pouvant 
abriter d’autres espèces végétales et animales. Pour les écosystèmes oligotrophes de substrat dur, les algues 
pérennes (genre Laminaria pour les brunes, Chondria pour les rouges et Acetabularia pour les vertes) vont 
remplacer les herbiers dans ces espèces dites "climax". Dans l’état mesotrophe (II), les apports de 
nutriments dans l’eau vont permettre à des algues à croissance plus rapide de se développer, à commencer 
par le microphytobenthos qui utilise des espèces climax comme support. Des macroalgues peuvent aussi 
proliférer dans les herbiers. L’état eutrophe (III) correspond à la disparition des espèces climax mais des 
macroalgues opportunistes peuvent toujours proliférer. Dans les écosystèmes hypereutrophes (IV), les 
fortes densités de microalgues, souvent représentées par un faible nombre de taxons, entraînent une 
turbidité qui peut empêcher la lumière de parvenir jusqu’au fond, réduisant ainsi la présence des 
macrophytes. Dans les écosystèmes côtiers atlantiques, les courants de marées, la houle et les apports 
fluviaux sont à l’origine d’une remise en suspension des sédiments et/ou d’un apport de particules qui 
limitent aussi la pénétration de la lumière indépendamment de l’eutrophisation. Cette turbidité d’origine 
mécanique doit être prise en compte dans le diagnostic de l’eutrophisation. 
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Figure 14. Schéma conceptuel de l’évolution des sédiments d’un écosystème côtier peu profond en fonction de 
l’oxygénation de l’eau (Caddy 2000). 

La qualité des assemblages végétaux aquatiques détermine en grande partie la nature de la faune présente 
dans les écosystèmes côtiers. La disparition progressive des espèces « climax » le long du gradient 
d’eutrophisation, entraîne celle des espèces animales qui leur sont associées. Les crustacés ont tendance à 
diminuer en premier, suivis par les brouteurs, pour ne laisser la place qu’à des filtreurs et des détritivores 
lorsque que les seules micro-algues se développent (stade hypereutrophe). Les anoxies provoquées dans les 
eaux de fonds par la décomposition de la matière végétale peuvent réduire drastiquement la vie benthique 
(Figure 14). L’eutrophisation se manifeste donc dans l’ensemble du réseau trophique aquatique. Ainsi, les 
poissons vivants sur les fonds ont tendance à régresser dès le stade mesotrophe à la différence des poissons 
pélagiques qui peuvent fuir les eaux anoxiques (Caddy 2000). Les écosystèmes touchés par l’eutrophisation 
peuvent subir des mortalités animales dues à des espèces végétales nocives ou à des anoxies (Smith 2003, 
Diaz et al. 2012). Diaz and Rosenberg (2008) estiment à 240 000 Km2 la superficie des écosystèmes marins 
touchés annuellement dans le monde par les hypoxies, avec des pertes économiques s’évaluant en milliards 
d'euros. 

La catégorie III exerce un processus de rétrocontrôle en renforçant les causes (internal nutrient load; 
ligne et carré vertes pointillés). C’est notamment ce processus de retour des nutriments sédimentaires vers 
la colonne d’eau qui a été étudié dans le programme DIETE. La catégorie II de la Figure 12 est aussi 
influencée par la catégorie III via l’action des animaux sur les producteurs primaires (top down control). 
Le broutage du phytoplancton par le zooplancton fait partie de ces processus « top down control ». 

Si l’eutrophisation peut être décrite de façon assez simple dans une première approche, il est important 
de rappeler que c’est un phénomène complexe qui fait toujours l’objet de recherches pour le conceptualiser. 

Certaines altérations peuvent rentrer en synergie avec celles induites par les flux excessifs de nutriments. 
Par exemple, il est difficile à l’heure actuelle de dissocier les conséquences de la surpêche, du changement 
climatique et du processus d’eutrophisation dans les phénomènes de prolifération du plancton gélatineux 
(Caddy 2000). 
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7.2. Cycles biogéochimiques des nutriments  

Le cycle biogéochimique est un outil essentiel pour décrire d’une manière intégrée et exhaustive les 
activités humaines et ainsi déterminer celles présentant un caractère critique pour la durabilité des 
écosystèmes. Il constitue le fondement des modèles qui sont utilisés pour simuler et donc tenter d’anticiper 
les changements dans les écosystèmes engendrés le plus souvent par les activités humaines. 

	

Figure 15. Représentation schématique du cycle des nutriments dans un écosystème côtier soumis à des apports fluviaux et 
supportant des activités conchylicoles (filtreurs). Les stocks et les flux en rouges sont étudiés dans DIETE. Voir paragraphe 12 
pour les abréviations. Le périmètre de l’écosystème côtier est délimité par le cadre en rouge pointillé. 

Le carbone (C), l’azote (N) et le phosphore (P) font partie des principaux éléments constitutifs de la 
matière vivante. Les cycles de N et P sont parmi les plus étudiés car ils intègrent l’ensemble des processus 
clés du fonctionnement de la biosphère (Figure 15). Le changement climatique brutal, qui constitue la 
principale menace pour la planète, est lié principalement au cycle du carbone. La principale menace pour 
les écosystèmes aquatiques, l’eutrophisation, concerne surtout les cycles de N et P. Les diatomées 
(Bacillariophyceae), qui constituent l’une des principales classes de microalgues rencontrées dans les 
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écosystèmes aquatiques, ont besoin du silicium (Si, essentiellement sous forme d’acide orthosilicique) pour 
construire leur frustule externe (silice biogénique : BSi). Les silicoflagellés et les radiolaires utilisent aussi 
ce nutriment pour leur endosquelette siliceux. Les silicates (DSi) constituent donc un macro-nutriment à 
part entière dont le cycle biogéochimique interfère avec ceux de C, N et P et conditionne, en partie, 
l’expression de l’eutrophisation dans les écosystèmes côtiers. 

Pour chaque nutriment, l’écosystème côtier peut être décrit en définissant des compartiments sur une 
base fonctionnelle entre lesquels s’échangent les éléments (Figure 15). Les flux de matières entre les 
compartiments sont animés par des processus dont l’intensité est soumise à l’influence de nombreux 
facteurs physiques, chimiques et biologiques. Par rapport au domaine océanique, les caractéristiques 
majeures des écosystèmes côtiers sont leur faible profondeur, leur volume restreint et l'influence des apports 
d'eau douce. Dans l’étude des forçages anthropiques sur le cycle des nutriments, l’écosystème côtier peut 
se subdiviser en deux compartiments : eau et sédiments. Le compartiment «eau» est en communication 
avec les trois autres : «atmosphère», «continent» et «océan» (Figure 15). Les échanges avec les eaux 
océaniques déterminent en grande partie le temps de résidence des eaux côtières dont l’augmentation 
favorise les processus d’eutrophisation. 

	

Figure 16. Estimation des flux d’azote planétaires (unité: Tg an-1) pendant les années 2000 (d'après Canfield et al. 
2010). Les principaux flux d’origines anthropiques sont indiqués en rouge. 

 

7.2.1. Échanges avec l’atmosphère 

L’atmosphère est un compartiment essentiel du cycle de N car elle en contient la plus grosse réserve 
(N2) mais ce dernier n’est assimilable directement que par une petite partie des plantes. Le N gazeux doit 
subir des processus de transformation en N réactif (NID) préalablement à son incorporation à la matière 
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organique (fixation de N2 ; Figure 16). Le P d’origine atmosphérique se présente sous forme particulaire 
(transport de poussières) et dissoute (combustions) mais ses apports restent négligeables par rapport à ceux 
de N dans la plupart des écosystèmes côtiers, surtout ceux liés aux apports fluviaux et aux échanges avec 
les eaux océaniques (Migon & Sandroni 1999). Les flux de Si d’origine atmosphérique sont, comme pour 
P, associés au transport de particules (Zhang et al. 2005), mais il n’existe pas de mesures dans notre secteur 
d’étude. 

	

Figure 17. Estimation des flux de P planétaires (unité : Tg an-1) à l'âge pré-industriel et pendant les années 2000 (d'après Bennett 
et al. 2001). Le principal flux d’origine anthropique est indiqué en rouge. 

 

Le cycle biogéochimique de P est donc fondamentalement différent de celui de N, pour lequel le plus 
gros réservoir est l’atmosphère, alors que l’essentiel du P planétaire est situé dans les sols et les couches 
géologiques sous forme de phosphates. 
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7.2.2. Apports continentaux 

Il est difficile de comprendre l'eutrophisation des eaux côtières d'un hydrosystème sans connaître l'état 
des écosystèmes aquatiques situés en amont et les pressions exercées sur le bassin versant. 

	

Figure 18. Représentation schématique de la circulation amont-aval des nutriments le long du continuum terre-mer (Billen et al. 
1991). Les nutriments proviennent en grande partie du lessivage des terres agricoles et des eaux usées, ces dernières ayant subi 
des degrés d’épuration variables. Durant leur transit du bassin versant jusqu’aux eaux côtières, les nutriments peuvent être : 
consommés par les producteurs primaires et rentrer dans le réseau trophique (U), recyclés dans l’écosystème, éliminés par 
dénitrification pour l'azote (D), séquestrés par les sédiments (S) et/ou transférés à l’écosystème situé en aval. 

Au cours de leur circulation d’amont à l’aval, les nutriments subissent des processus de transformation, 
rétention et élimination qui varient selon la nature de l’écosystème aquatique (rivière, lac, etc., Figure 18). 
L’évolution des pressions et des concentrations en nutriments dans les eaux douces est donc en lien avec 
celles observées dans les eaux côtières. Les eaux littorales situées au débouché des fleuves sont parmi les 
plus fertilisées par les nutriments d’origines anthropiques.  

Les apports « naturels » de P aux océans proviennent essentiellement du lessivage des roches par les 
eaux continentales (Figure 17A). Le continent comprend l’anthroposphère qui peut se définir comme la 
partie de la biosphère modifiée par les activités humaines. Le développement des villes, qui s’est accéléré 
à partir du 18ème siècle, a entraîné de profonds changements dans les cycles terrestres de N et P en 
délocalisant une partie de la biomasse des zones rurales vers les villes pour alimenter leurs habitants (Billen 
et al. 1983). Les zones urbaines sont exportatrices de déchets azotés et phosphorés dont une partie rejoint 
le réseau hydrographique. Parallèlement, le N et le P ponctionnés dans les sols agricoles sous forme de 
récolte doivent leur être restitués par l’application d’engrais dont une partie aussi rejoint le réseau 
hydrographique. Au début du 20ème siècle, l’augmentation de la population mondiale et de la production de 
viande ont entraîné une demande en engrais azotés à laquelle les pays industrialisés ont pu répondre en 
convertissant le N2 en ammoniac (NH3) par le procédé Haber-Bosch (Erisman et al. 2008).  

La pollution en P particulaire d’origine agricole concerne à la fois les sols terrestres et les sédiments 
aquatiques, des lacs aux eaux côtières (Carpenter 2005). L’application d’engrais phosphorés sur les sols 
agricoles est en grande partie à l’origine de l’accumulation de P dans la biosphère terrestre (Figure 17B) à 
un rythme estimé entre 10 et 15 Tg an-1 par Bennett et al. (2001). La quantité de P particulaire entraîné dans 
les eaux côtières par les fleuves a été évaluée à 20 Tg an-1 (pour 2 Tg an-1 de P dissous), 3 fois plus que 
sous l’aire pré-industrielle (Bennett et al. 2001). 

Les activités humaines sont donc à l’origine d’un enrichissement des hydrosystèmes en N et P réactifs. 
L’anthroposphère a donc des effets majeurs sur les cycles de N et P par le biais de l’agriculture, l’industrie 
et les rejets domestiques. Une partie du N et du P réactifs générés par l’anthroposphère est transférée aux 
écosystèmes côtiers par les eaux continentales. 
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7.2.3. Echanges avec les eaux océaniques 

L’océan peut être considéré comme le réceptacle ultime des matières provenant du continent et transitant 
dans l'écosystème côtier à une vitesse exprimée par le temps de renouvellement des eaux. En hiver, les eaux 
océaniques participent à la recharge en nutriments dans les eaux côtières, notamment grâce au mélange 
vertical favorisé par les tempêtes. En été, grâce à des concentrations en nutriments souvent faibles, les eaux 
océaniques de surface modèrent l'accumulation des nutriments dans les eaux côtières. Le temps de résidence 
des eaux d'un écosystème côtier dépend essentiellement de sa morphologie (bathymétrie, amplitude des 
ouvertures à l'océan, etc.), de celle de son bassin versant (dynamique des apports d’eaux continentales) et 
de la circulation des masses d’eaux (marées, houle, vents, etc.). De façon générale, ce sont les marées qui 
ont le plus d'impact sur la longueur du temps de résidence des eaux côtières. Cependant, les fleuves, 
particulièrement en temps de crue, peuvent le raccourcir de façon significative. L'augmentation du temps 
de résidence favorise la transformation des nutriments par la production primaire (Swaney et al. 2008). Les 
temps de résidence longs (plusieurs semaines à plusieurs années) permettent aux processus de recyclage et 
de stockage interne de nutriments d’influencer significativement les cycles biogéochimiques des nutriments 
mais aussi celui de l’oxygène. En conséquence, les processus liés à l'eutrophisation, parmi bien d’autres, 
s'expriment d'autant plus que le temps de résidence des eaux augmente (Figure 15). 

7.2.4. Transformations dans l’eau 

Les stocks de C, N, P et Si contenus dans la colonne d’eau, gaz dissous exceptés, sont 
conventionnellement divisés en trois compartiments définis selon deux critères : 

 la nature du composé : inorganique ou organique, 

 la taille et le poids moléculaire en lien avec la porosité du filtre utilisé pour séparer la matière 
dite « particulaire » (fraction retenue sur le filtre) de la matière « dissoute » (fraction passant à 
travers le filtre). 

L’azote inorganique dissous (NID) rassemble les trois ions : ammonium (NH4
+), nitrite (NO2

-) et nitrate 
(NO3

-). Le terme ammonium désigne ici les deux formes NH3 et NH4
+ rencontrées dans l’eau sous forme 

libre ou complexée. Le phosphore inorganique dissous (PID) est composé essentiellement de phosphates 
dissous dans l’eau (PO4

3-), ces derniers étant libres ou faiblement liés à des radicaux organiques. Les 
silicates, nécessaires à la croissance des diatomées, sont dissous dans l’eau de mer sous forme d’acide 
orthosilicique Si(OH)4 et exprimés sous le terme DSi. NID, PID et DSi sont regroupés sous le terme de 
« nutriments ». Ils sont appelés aussi macronutriments par opposition aux micronutriments, qui rassemblent 
les oligoéléments (métaux, vitamines, etc.). L’expression « sels nutritifs » ne devrait plus être utilisée car 
elle peut entraîner des confusions avec la notion de salinité (les eaux salées sont souvent moins nutritives 
que les eaux douces). Dans les écosystèmes aquatiques, les nutriments sont consommés par les producteurs 
primaires (phanérogames, macroalgues, phytoplancton, etc.) pour leur croissance. 

L’azote organique dissous (NOD) correspond au N contenu dans la matière organique dissoute (MOD) 
qui est une mixture complexe de molécules provenant essentiellement de la dégradation d'organismes morts 
et de l'excrétion par les organismes vivants y compris le phytoplancton. La MOD contient aussi du P appelé 
phosphore organique dissous (POD). En général, seule une très faible partie de la MOD est consommée 
comme nutriments par le phytoplancton c’est pourquoi le compartiment n’est pas considéré comme 
biodisponible. C’est une des principales raisons pour lesquelles le NOD et le POD sont peu considérés dans 
les processus d’eutrophisation. 

L’azote particulaire (la fraction de N retenue sur le filtre) est appelé couramment azote organique 
particulaire (NOP) car le N particulaire minéral n’a pas vraiment d’existence dans l’eau. Pour que la mesure 
des concentrations de NOP dans un échantillon d’eau puisse être considérée comme représentative d’une 
masse d’eau, les particules de grande taille (fragment de macrophytes, plancton de taille > 200 à 500 µm) 
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doivent être exclues de l’analyse par une pré-filtration. Le NOP peut contenir tout ou partie du plancton 
vivant ainsi que des particules de matières détritiques de toutes natures. Le phosphore particulaire (PP) peut 
être constitué de matières minérales provenant des sédiments et/ou des continents. Les matières minérales 
ayant tendance à sédimenter rapidement, on ne les retrouve en quantités importantes que lors d’épisodes de 
remise en suspension des sédiments ou de crues fluviales. Le PP est donc le plus souvent composé de 
matières organiques vivantes ou détritiques en suspension au même titre que le NOP. 

L’addition des concentrations de NID, NOD et NOP donne accès à la variable N total (NT) et celles de 
PID, POD et PP conduit au P total (PT). Les nutriments totaux (NT et PT) sont souvent utilisés par les 
limnologistes pour exprimer le potentiel nutritif de l'eau. 

Que ce soit pour N ou pour P, les échanges entre les compartiments dissous et particulaire de la colonne 
d’eau sont en grande partie animés par la production primaire, qui transforme les nutriments inorganiques 
dissous en matière particulaire vivante, et par la reminéralisation bactérienne qui assure le processus 
inverse. De la MOD est produite au cours de ces différentes voies de transformations. Pour la silice 
biogénique (BSi), la dissolution de frustules de diatomées est aussi accélérée par l’activité bactérienne. 

7.2.5. Échanges avec les sédiments 

Lorsque les fonds sont suffisamment éclairés, ils sont occupés par des végétaux qui peuvent exercer une 
influence importante sur les échanges de nutriments à l’interface eau-sédiment. L’interface eau-sédiment 
peut être le support d’une faune qui participe, avec les microorganismes hétérotrophes, aux cycles 
assimilation/régénération des nutriments. Ainsi, les écosystèmes côtiers abritent la plus grande partie de la 
biodiversité marine grâce notamment aux nombreux habitats procurés par l’interface eau-sédiment. 

Contrairement à ce qui se passe dans les océans, l’interface eau-sédiment permet aux écosystèmes 
côtiers de recycler directement les nutriments dans la couche euphotique, renforçant ainsi le couplage entre 
les producteurs primaires et les décomposeurs (bactéries et faune détritivore) de la matière organique 
(Nixon 1981). 

7.2.5.1. Azote 

L’interface eau-sédiment est le lieu d’échanges de N dissous (NID et NOD) par la diffusion entre la 
colonne d’eau et les eaux interstitielles des sédiments (EIS). 

L’azote total sédimentaire (NSED) présente les mêmes composantes que la colonne d’eau : NSED = 
NID + NOD + NOP sédimentaires (Figure 19). La minéralisation du NSED par les décomposeurs, ainsi 
que l’excrétion dissoute par la macrofaune benthique, permettent le recyclage de N et sa réutilisation par 
les producteurs primaires. 

La minéralisation du NOP sédimentaire en NH4
+ (ammonification) dans les sédiments est un processus 

essentiel du cycle de N dans les écosystèmes côtiers (Figure 19). En tant que processus bactérien, 
l’ammonification augmente avec la température et présente une certaine saisonnalité dans les écosystèmes 
tempérés. L’enrichissement en NH4

+ des EIS par l’ammonification est souvent observé en été. 

Le NH4
+ produit par l’ammonification peut subir un processus de nitrification dans les sédiments mais 

cette voie exige la présence d’oxygène. La nitrification est un processus microbien se déroulant en deux 
étapes avec deux types de bactéries différentes : les nitrosantes et les nitratantes (Figure 19). La première 
étape, la nitrosation correspond à la transformation de NH4

+ en NO2
-. Les nitrites ainsi formés peuvent être 

ensuite transformés en NO3
- par nitratation. La nitrification peut être efficace lorsque la matière organique 

s’accumule à l’interface eau sédiment à l’issue de proliférations phytoplanctoniques (agrégats organiques 
dérivant dans l’eau au-dessus des sédiments) car elle s’appuie sur : 
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 la production de NH4
+ issue de la reminéralisation de la matière organique, 

 l’oxygénation des sédiments superficiels par les eaux de fond. 

	

Figure 19. Représentation simplifiée du cycle de N dans les sédiments côtiers (d'après Trimmer et al. 2003). En 
pointillé : transformations impliquées dans le processus d’anammox. 

En hiver et en fin de printemps, les eaux côtières s’enrichissent en NO3
- par les fleuves et les échanges 

avec les eaux océaniques profondes. Les NO3
- diffusent dans les sédiments et peuvent s’accumuler dans les 

EIS. Le NO3
-, produit in situ par nitrification ou ayant diffusé de la colonne d’eau vers les sédiments, peut 

subir le processus de dénitrification (Figure 19). Bien que se déroulant en milieu anaérobie, la 
dénitrification est moins efficace dans les sédiments fortement réduits car elle est inhibée par la présence 
des sulfures issus de la sulfato-réduction. 

La dénitrification n’est plus le seul processus d’élimination de N dans les écosystèmes aquatiques. 
L’oxydation anaérobie de NH4

+ (anammox*, Figure 19) n’a été mise en évidence que récemment dans les 
sédiments côtiers (Trimmer et al. 2003). 

La réduction dissimilatoire du NO3
- en NH4

+ (RDNA, Figure 19) est en compétition avec la 
dénitrification pour le NO3

-. A l’inverse de la dénitrification, la RDNA est plutôt favorisée par la présence 
de sulfures et ses taux maximums sont mesurés en saison chaude* et dans les sédiments anoxiques. 

7.2.5.2. Phosphore 

A l’image de N, les micro-organismes décomposent le phosphore organique détritique en PID dans la 
colonne d’eau et dans les sédiments. Le cycle de P présente par rapport à celui de N des composantes 
sédimentaires et particulaire issues de réactions géochimiques. Le PID en solution dans l’eau interstitielle 
(EIS) ne représente qu’une fraction négligeable (souvent moins de 1 %) du phosphore total sédimentaire. 
La fraction particulaire, qu’elle soit inorganique ou organique, peut passer sous forme dissoute dans les 
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EIS, puis être libérée dans la colonne d’eau. La libération de P des sédiments ou du matériel particulaire 
est un processus qui peut résulter des mécanismes chimiques, physiques et biologiques qui doivent être pris 
en compte afin d’évaluer le potentiel de relargage du phosphore sédimentaire vers la colonne d’eau. Les 
principaux mécanismes de ces échanges sont : l’activité biologique, l’adsorption et la désorption, la 
précipitation et la dissolution (Figure 20). 

	

Figure 20. Représentation simplifiée du cycle du P dans les sédiments côtiers, en interactions avec les processus dans 
la colonne d’eau (Andrieux-Loyer 1997). 

Le PID produit dans les EIS peut alors diffuser vers les eaux surnageantes du fait du gradient de 
concentration à l’interface eau-sédiment, mais aussi s’adsorber ou précipiter sur les hydroxydes de fer et 
les carbonates, limitant ainsi la diffusion. Le sédiment peut alors jouer le rôle de « puits » de phosphore, 
libérant le PID sous certaines conditions. L’augmentation de température et la consommation d’oxygène 
induite par la minéralisation de la matière organique sédimentée peuvent ainsi conduire à la dissolution des 
hydroxydes de fer et à la libération dans l’eau du PID associé. 

7.2.5.3. Silicium 

Le silicium (Si) est le deuxième élément le plus abondant à la surface du globe après l’oxygène. Il est 
le principal constituant des roches. Dans les eaux marines, il se trouve majoritairement sous différentes 
formes dissociées de l’acide orthosilicique (Si(OH)4) rassemblées sous le terme de silicate (DSi).  

Le DSi provient en grande partie du lessivage des roches continentales (apports terrigènes véhiculés par 
les fleuves) et du recyclage dans la colonne d’eau et à l’interface eau/sédiment (Figure 21). Les diatomées 
utilisent la silice dissoute (DSi) pour former leur frustule en la précipitant sous forme de silice biogénique 
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(BSi). Les silicoflagellés, les radiolaires et les éponges utilisent aussi le DSi pour construire leur 
endosquelette. A la fin de leur cycle de vie, les organismes contenant de la BSi sédimentent et s’accumulent 
dans les sédiments (Figure 21). La BSi sédimentaire peut se dissoudre et restituer du DSi dans l’eau (Aller 
& Benninger 1981). Le recyclage de la BSi en DSi à partir des sédiments est un processus important du 
cycle de Si dans les écosystèmes aquatiques peu profonds. La BSi se distingue de la silice particulaire 
d’origine continentale dite «lithogénique» (LSi), apportée notamment par les eaux continentales. La BSi se 
dissout sous l’effet de la température et de la dégradation bactérienne, conduisant à un enrichissement des 
EIS en DSi qui peut alors diffuser dans l’eau et soutenir ensuite la demande par les diatomées. 

	

Figure 21. Représentation schématique des sources d'apports du silicium dans l’océan (d'après Sarmiento & Gruber 2006). 

7.3. Recyclage par les sédiments et eutrophisation 

Dans les processus de régénération des nutriments à l’interface eau-sédiment, le cycle de l’oxygène joue 
donc un rôle prépondérant. Dans les écosystèmes côtiers fortement fertilisés, l’équilibre entre autotrophie 
et hétérotrophie peut être rompu par l’épuisement des concentrations en oxygène dissous, en raison d’une 
forte consommation par les décomposeurs. 

Dans ce contexte, la période estivale est rendue critique en raison de l’augmentation de la température 
qui : 

 induit physiquement un abaissement de la capacité de l’oxygène de l’air à se solubiliser dans 
l’eau (diminution de la solubilité de près de 30% entre l’hiver et l’été), 

 augmente le métabolisme basal et donc la demande en oxygène par les organismes vivants. 

La stratification thermique qui se met en place pendant la période estivale constitue une barrière 
physique supplémentaire aux échanges d’oxygène dissous entres les eaux de surface et celles de fond. 
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Figure 22. Équations simplifiées, parmi les plus importantes, de la reminéralisation de la matière organique marine dans les 
sédiments en fonction de différents types d’oxydants disponibles (d'après Froelich et al. 1979). 

Lorsque l’oxygène dissous est épuisé dans le sédiment, la grande diversité de microorganismes 
décomposeurs permet aux processus de minéralisation de la matière organique d’être opérationnels grâce à 
l’utilisation d’autres sources d’oxydants (Figure 22). Les oxydants disponibles sont utilisés comme 
accepteurs d’électrons selon une séquence reposant sur l’énergie libre standard des réactions. Ces processus 
correspondent à une zonation en profondeur dans le sédiment, variable selon la charge et la qualité de la 
matière organique (NSED). Ils sont à l’origine de modifications importantes dans les cycles des nutriments : 

 l’utilisation des nitrates comme source d’oxydant (dénitrification) favorise l’élimination de 
l’azote réactif (autre que le diazote N2), 

 l’utilisation des oxydes de fer comme source d’oxydant, libère les phosphates qui leur sont 
associés dans le milieu, accélérant ainsi le recyclage du P, 

 la réduction des sulfates conduit à la production de sulfures, qui sont toxiques pour un grand 
nombre d’organismes. La sulfato-réduction, libère des sulfures qui vont immobiliser le fer 
(pyritisation). Ce processus limite la reformation des oxydes de fer et donc la fixation du PID 
sédimentaire. 

Dans les régions du globe soumises aux variations saisonnières, l’évolution des températures entraîne 
la variation de l’épaisseur de la couche oxygénée (oxydée) à la surface des sédiments (Klump & Martens 
1989). 
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Figure 23. Représentation schématique du cycle des nutriments à l’interface eau-sédiment. A : période hivernale 
correspondant à l’extension maximum de la couche sédimentaire oxygénée de surface. 

	

Figure 24. Représentation schématique du cycle des nutriments à l’interface eau-sédiment. B : période printanière 
correspondant à l’augmentation de la température dans l’eau qui entraîne la diminution de la couche sédimentaire 
oxydée de surface. 

La couche oxydée de surface des sédiments présente son extension maximum aux températures les plus 
basses en hiver (Figure 23). Cet environnement sédimentaire oxygéné abrite une microfaune et une flore 
bactérienne qui participent au recyclage des particules sédimentées et des matières organiques produites 
dans les sédiments superficiels. Durant la période froide*, le sédiment se comporte plutôt comme un puits 
pour les nutriments (flux dirigés de l’eau vers les sédiments). 

Au cours du printemps, la température de l’eau augmente, induisant une pénétration moins efficace de 
l’oxygène dans l’eau et dans les sédiments (Figure 24). L’épaisseur de la couche oxydée diminue, entraînant 
la mort des organismes ne pouvant survivre à des conditions de vie anaérobies. Leur décomposition 
amplifie la demande en oxydants par les sédiments et enrichit ces derniers en nutriments. La dissolution 
des oxydes de fer de la couche sédimentaire nouvellement réduite entraîne la libération de phosphates qui 
vont ensuite diffuser dans la colonne d’eau. Cette source de phosphate est considérée comme en partie à 
l’origine d’une persistance de l’eutrophisation dans les eaux côtières, en dépit d’une nette réduction des 
sources ponctuelles sur les bassins versants (Coelho et al. 2004). 
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Figure 25. Représentation schématique du cycle des nutriments à l’interface eau-sédiment. C : scénario possible en 
été caractérisé par la disparition de la couche sédimentaire oxygénée de surface. 

. 	

Figure 26. Représentation schématique du cycle des nutriments à l’interface eau-sédiment. D : scénario possible en 
été, caractérisé par l’épuisement de l’oxygène dissous dans l’eau de fond. 

Selon les conditions d’oxygénation et la concentration en matière organique dans le sédiment, la 
disparition de l’oxygène dissous dans les sédiments peut y être totale (Figure 25). Au fur et à mesure que 
l’anoxie gagne vers la surface des sédiments, de nouvelles mortalités d’organismes enrichissent le milieu 
en matières organiques oxydables, induisant une nouvelle demande en oxygène.  

Le processus d’anoxie peut ainsi toucher la colonne d’eau et provoquer d’importantes mortalités dans 
les organismes démersaux (Figure 26). 

Les effets du processus de dénitrification (élimination de N réactif), couplés à la libération de phosphates 
par les oxydes de fer, ont tendance à favoriser le recyclage du phosphore dans l’eau et l’élimination de 
l’azote. En conséquence, le relargage de nutriments dans l’eau par les sédiments présente le plus souvent 
des rapports N:P susceptibles de favoriser la limitation par l’azote de la production primaire (Bonaglia et 
al. 2014). Ce processus, qui conduit à une accumulation estivale de phosphates dans l’eau, est observable 
aussi bien dans l’eau d’écosystèmes côtiers comme la lagune de Thau (Souchu et al. 1998) ou l’estuaire de 
la Penzé (Andrieux-Loyer et al. 2008) que dans le lac d’eau douce Ringsjön (Granéli 1999). Ces schémas 
montrent que même en abattant fortement les apports « nouveaux » de nutriments, les stocks internes, 
comme ceux contenus dans les sédiments, peuvent retarder la restauration des écosystèmes, en particulier 
durant la période estivale. 
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7.4. L’eutrophisation au débouché des fleuves 

Les eaux estuariennes sont souvent turbides, en raison notamment de la faible profondeur qui facilite la 
remise en suspension des sédiments par la marée, la houle et le vent. Ces eaux turbides ne sont pas propices 
à la production de phytoplancton car la lumière y pénètre difficilement (Monbet 1992).  

	

Figure 27. Représentation schématique en coupe d’un estuaire et des eaux au large pendant la période estivale. 

L’extension des eaux turbides augmente avec le débit des fleuves. A l’inverse, la période estivale, qui 
correspond le plus souvent à l’étiage, voit la zone turbide se limiter à l’estuaire lui-même (Figure 27). 

	

Figure 28. Équation simplifiée des processus d’autotrophie et d’hétérotrophie dans les eaux marines. L’autotrophie 
correspond à la photosynthèse qui produit de l’oxygène dissous et de la matière organique sous forme de 
phytoplancton. Le processus inverse (hétérotrophie) correspond à la minéralisation aérobie par des décomposeurs 
(consommation d’oxygène dissous). 

Le phytoplancton se développe dans les eaux de surface au large de la zone turbide où l’éclairement est 
suffisant pour la photosynthèse (Figure 28, autotrophie). La période estivale est favorable à l’extension de 
la zone de prolifération du phytoplancton car les débits des fleuves sont souvent à leur niveau le plus faible. 
De plus, les conditions météorologiques estivales favorisent la stabilité de la masse d’eau, l’augmentation 
de la température ainsi que la pénétration de la lumière. A sa mort, le phytoplancton est entraîné vers le 
fond où son recyclage peut consommer tout (anoxie) ou partie (hypoxie) de l’oxygène dissous (Figure 28, 
hétérotrophie).  

La diminution des concentrations en oxygène dissous dans les eaux marines peut menacer la vie sur les 
fonds et conduire à l’établissement de zones dites « mortes ». Il existe des zones mortes un peu partout dans 
le monde dont l’exemple le plus connu est situé dans le golfe du Mexique en aval de l’estuaire du 
Mississippi (Diaz & Rosenberg 2008). 
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7.4.1. L’eutrophisation dans le Secteur côtier Loire-Vilaine 

Le Mor Braz est limité au large par une échine rocheuse entre Quiberon et Le Croisic d’où émergent les 
îles de Houat et Hoëdic (Figure 29). 

	

Figure 29. Délimitation du secteur du Mor Braz, de la baie de Vilaine et du secteur au large de la Loire dans le 
contexte de la fertilisation par les fleuves Loire et Vilaine. Les deux stations « eau » suivies en baie de Vilaine en 
2015 et 2016 sont : Nord Dumet (ND) et Ouest Loscolo (OL). 

Cette barrière limite les échanges entre la zone côtière et le large. Les courants y sont plus faibles, ce 
qui laisse du temps au phytoplancton pour consommer les nutriments d’origine fluviale. A l’intérieur du 
Mor Braz, la baie de Vilaine présente un degré supplémentaire de confinement de ses eaux par la présence 
d’une ligne de haut fonds qui piège aussi bien les nutriments apportés par la Loire que ceux issus de la 
Vilaine. La situation géographique et les caractéristiques hydromorphologiques du Mor Braz en font un 
écosystème qui n’a pas d’équivalent sur le littoral atlantique et qui le rendent particulièrement sensible aux 
apports d’azote et de phosphore. Le secteur côtier Loire-Vilaine comprend la zone de consommation 
optimale des nutriments apportés par la Loire et la Vilaine (zone de prolifération du phytoplancton). C’est 
donc un secteur particulièrement exposé aux risques d’eutrophisation.  
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Figure 30. Prolifération de phytoplancton (eau colorée) au large de l’estuaire de la Loire (masse d’eau FRGC46) le 
31 juillet 2012 (Photo Yves Le Medec). 

Des déficits en oxygène succédant à des développements d’eaux colorées y sont régulièrement observés 
(Figure 30). Des anoxies avec mortalité massives de poissons de fonds ont été observées en 1982 en baie 
de Vilaine (Rossignol-Strick 1985). Plus récemment, des mortalités massives d’huîtres survenues en baie 
de Quiberon durant l’été 2006 ont été expliquées par une consommation excessive d’oxygène sur le fond 
(Stanisière et al. 2013). 

7.4.2. Apports de nutriments dans le secteur côtier Loire-Vilaine 

La Loire et la Vilaine constituent les principales sources de nutriments pour les eaux du Mor Braz. En 
dehors des périodes d’étiage, ces apports fluviaux ont des rapports N:P élevés théoriquement favorables à 
la limitation par P (Guillaud et al. 2008). En période d’étiage les rapports NID:PID dans les eaux de la 
Loire et de la Vilaine peuvent devenir favorables à une limitation par l’azote, la contribution des rejets 
domestiques et industriels prenant le pas sur le lessivage des sols agricoles. Ces schémas saisonniers 
proviennent de mesures effectuées en amont de la zone d’influence des eaux marines (en amont de Nantes 
pour la Loire). Les agglomérations et les activités industrielles en bordure d’estuaire peuvent enrichir les 
eaux fluviales en nutriments. D’autre part, la période estivale, durant laquelle les effets de l’eutrophisation 
se font le plus sentir, voit la population touristique fortement augmenter sur le littoral. L’étude effectuée 
par le port autonome de Nantes/Saint-Nazaire au début des années 80 sur la contribution de l’estuaire aux 
apports fluviaux de nutriments en période d’étiage permettait d’estimer celle de l’azote à 20% du flux amont 
et celle du flux de phosphore à 400% (Rincé et al. 1985). Enfin, (Rincé et al. 1985) ont montré qu’en 
période d’étiage, l’estuaire de la Loire se comportait comme un puits d’azote et comme une source de 
phosphates et de silicates. Mais l’influence de ces processus estuariens sur la stœchiométrie des apports de 
nutriments reste peu connue. 

7.4.3. Les nutriments dans les eaux du secteur côtier Loire-Vilaine 

La restauration des écosystèmes aquatiques eutrophisés passe par une politique d’abattement des apports 
nutriments qui doit s’appuyer sur le premier nutriment limitant la production végétale. Les études générées 
dans le Mor Braz, à la suite de la grave crise anoxique de 1982, avaient identifié P comme premier nutriment 
limitant la production phytoplanctonique estivale de la baie de Vilaine (Quéguiner et al. 1986). Le 
phosphore serait resté le premier nutriment limitant au printemps dans cet écosystème (Guillaud et al. 
2008). Par contre, sur la base des concentrations dans l’eau, ce ne serait plus P qui limiterait en premier la 
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production primaire en été dans le Mor Braz mais probablement N (Souchu et al. 2013). Il y a donc 
contradiction apparente entre l’évolution du rapport NID:PID dans les apports fluviaux et celle du premier 
nutriment limitant la production phytoplanctonique estivale du Mor Braz. La cause peut provenir d’une 
quantification imparfaite des apports externes mais aussi de l’influence des apports issus du recyclage des 
nutriments, que ce soit dans l’eau ou à l’interface eau-sédiment. 

Le même type de paradoxe concerne DSi car sa limitation devant celle de N ou P n’a jusqu’à présent 
pas été constatée dans les eaux du Mor Braz (Quéguiner et al. 1986, Guillaud et al. 2008). Le recyclage des 
frustules de diatomées (silice biogénique: BSi), notamment à l’interface eau-sédiment, pourrait expliquer 
pourquoi DSi ne limite pas en premier la croissance des diatomées en période estivale (Lunven et al. 2005, 
Loyer et al. 2006). 

7.5. Questions 

La crise anoxique de 1982 dans la baie de Vilaine avait soulevé des interrogations légitimes sur l’état 
de cet écosystème par rapport à l’eutrophisation. Le fait que d’autres crises de cette nature ne soient pas 
réapparues depuis 1982 de façon si brutale nous interroge sur les causes précises de cette crise anoxique :  

 accident lié à la gestion hydraulique et/ou conséquence ou dégradation progressive du milieu ?  

 l'eutrophisation s'est-elle développée depuis les années 80 dans le secteur côtier Loire-Vilaine 
ou a-t-elle diminué ? 

 peut-on trouver des réponses dans les évolutions temporelles et spatiales des producteurs 
primaires ?  

 si le niveau d’eutrophisation du secteur côtier Loire-Vilaine a évolué, quel a été le rôle des 
apports fluviaux et ces derniers peuvent-ils expliquer à eux-seuls cette évolution ? Dans le cas 
contraire, on peut se demander quelle est la contribution à la production phytoplanctonique des 
nutriments recyclés dans la colonne d’eau et les sédiments du secteur côtier Loire-Vilaine. 

 comment les flux de régénération des nutriments peuvent-ils influencer la nature du premier 
nutriment limitant de la production primaire ? 

 peut-on alors élaborer un schéma saisonnier de limitation par les nutriments dans le secteur 
côtier Loire-Vilaine pouvant servir à optimiser la stratégie d’abattement des apports externes? 

7.6. Objectifs 

Le programme pluriannuel DIETE (DIagnostic ETendu de l’Eutrophisation) a pour objectif de décrire 
de manière étendue l’eutrophisation du secteur côtier au large de la Loire et de la Vilaine en relation avec 
les sources de nutriments dans l’écosystème. 

Dans ce programme, la recherche sur l’eutrophisation des eaux côtières est étendue : 

 dans le temps, en reconstituant des séries à long terme de variables en relation avec 
l’eutrophisation, 

 dans l’espace, en étudiant l’eutrophisation des fleuves Vilaine et Loire, 
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à l’étude des processus de recyclage interne des nutriments, en particulier à l’interface eau-sédiment. 

Les résultats obtenus sont destinés à : 

 faire un bilan des connaissances sur l'eutrophisation du secteur concerné, 

 mettre en évidence l'importance des processus de recyclage dans la baie de Vilaine, 

 alimenter les modèles de simulation de la production phytoplanctonique, permettant d’anticiper 
les effets d’un abattement des apports de nutriments dans les eaux côtières. 

L’étude proposée pour 2015-2016 dans le cadre de DIETE était destinée à vérifier l’hypothèse générale 
que les sédiments de la baie de Vilaine ont accumulé des nutriments sous les effets répétés des proliférations 
végétales, en particulier celles de phytoplancton. Les apports de nutriments par les sédiments sont donc 
susceptibles d’expliquer pourquoi la biomasse phytoplanctonique n’a pas diminué malgré la diminution des 
apports fluviaux de P. Le recyclage des frustules de diatomées à l’interface eau-sédiment devrait aussi 
expliquer pourquoi les diatomées n’ont pas régressé au profit des dinoflagellés ces dernières décennies 
comme la stœchiométrie des nutriments d’origines fluviales le suggérait (Howarth et al. 2011). 

Les mesures de flux benthiques de nutriments et des différents processus biogéochimiques sédimentaires 
impliqués dans leurs cycles étaient destinées à la modélisation en abordant les cycles de N et P séparément. 
L’objectif était d’abord de rassembler et de mettre en cohérence les résultats obtenus, puis d’identifier les 
processus biogéochimiques majeurs dans les cycles de N et P. Il s’agissait ensuite de mettre à jour un 
modèle benthique dynamique permettant de simuler les flux en fonction de variables forçantes comme la 
production phytoplanctonique dans l’eau, l’oxygénation, la température, les concentrations de nutriments 
dans l’eau, etc. Le modèle benthique est ensuite destiné à optimiser le modèle d’écosystème ECO-Mars 3D 
simulant la production phytoplanctonique dans les eaux côtières. 

Ensuite, les processus décrits en 2015-2016 serviront à optimiser le modèle de production primaire 
ECO-MARS 3D qui permet de simuler des scénarios de réduction des apports fluviaux de nutriments. 

7.7. Programmation 

Le projet rédigé en 2013 était prévu sur 4 ans avec 3 phases :  

 2014 : l’analyse critique des données disponibles sur les paramètres de l’eutrophisation 
débouchant sur un diagnostic et des hypothèses pour expliquer les trajectoires sur le continuum 
terre-mer. Ce travail a été restitué en décembre 2015. 

 2015-2016 : l’acquisition de données sur les stocks sédimentaires de nutriments et les échanges 
de nutriments à l’interface eau-sédiment pour différents scénarios hydrologiques. A partir de 
ces données, la modélisation des cycles de N et P à l’interface eau-sédiment, devait conduire à 
la description du recyclage des nutriments par les sédiments et à des premiers bilans mettant en 
évidence le rôle de ces processus sur l’évolution de l’eutrophisation dans les eaux côtières. Les 
données de 2015 ont été restituées en décembre 2016 et le travail réalisé de 2014 à 2016 est 
restitué en décembre 2017 dans le cadre de ce présent rapport. 

 2017 : la prise en compte des résultats 2014-2016 pour optimiser le modèle ECO-MARS 3D et 
faire rejouer des scénarios d’abattement des concentrations de nutriments dans les fleuves. 
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7.7.1. Analyse critique des données historiques 

Les études conduites dans le Mor Braz pendant les années 80 à la suite de la crise anoxique de 1982 ont 
été rassemblées dans une trentaine de documents appelés les cahiers du Mor Braz. Dans ce projet, centré 
essentiellement sur les nutriments et les producteurs primaires, les cahiers ont été exploités pour leurs 
données d’hydrologie, de concentrations en nutriments, de biomasse et de taxonomie du phytoplancton et 
d’expérimentations sur la limitation par les nutriments. Toutes les informations disponibles autres que les 
Cahiers du Mor Braz ont aussi été recherchées pour mettre à jour des séries à long termes (>10 ans) sur les 
paramètres de l’eutrophisation. Les séries ont été explorées pour décrire l’évolution de l’eutrophisation 
durant ces dernières décennies. Celles des apports de nutriments par les fleuves Loire et Vilaine ont fait 
l’objet d’une attention particulière car ces derniers constituent de toute évidence la principale cause de 
l’eutrophisation des eaux côtières de Bretagne sud et des Pays de la Loire. 

Les séries historiques sur le phytoplancton commencées dans le cadre de Dinophag (Souchu et al. 2013) 
et les inventaires d’eaux colorées ont été complétés avec les données du programme « Baie de Vilaine » 
pour effectuer une analyse fine de l’évolution du phytoplancton dans le Mor Braz depuis les années 80. 

Le travail de synthèse sur les macrophytes a été confié au bureau d’étude Bio-Littoral. 

7.7.2. Acquisition de données 

Il s’agissait d’étudier les variations temporelles de stocks de nutriments sédimentaires et des flux 
benthiques de nutriments dissous à une station représentative du secteur vaseux de la baie de Vilaine. Les 
échanges de nutriments à l’interface eau-sédiment ont été calculés à partir des profils de nutriments dissous 
dans les EIS mais aussi mesurés directement à l’aide d’incubations de carottes de sédiments. Les conditions 
environnementales susceptibles d’influencer les flux benthiques de nutriments (paramètres physiques, 
macrofaune benthique, microphytobenthos, composition de la colonne d’eau) ont été étudiées en parallèle. 

Les principales actions consistaient à : 

 suivre la dynamique sédimentaire, c’est à dire les différents niveaux correspondant à des 
phénomènes de « dépôt-compaction-érosion » (crème de vase, dépôt récent de matière 
organique, sédiment remanié, etc.),  

 mesurer en laboratoire les flux benthiques de nutriments inorganiques et organiques dissous. 
L’analyse de la macrofaune dans les carottes incubées était susceptible de donner des 
informations sur le rôle de la bioturbation dans la dynamique des flux benthiques. Les rapports 
N:P, N:Si et Si:P dans les différents stocks sédimentaires et dans les flux benthiques indiquent 
la stœchiométrie des nutriments recyclés à l’interface eau-sédiment, renseignent sur la capacité 
des sédiments à épurer, stocker, immobiliser et/ou recycler les nutriments. Ils permettent aussi 
d’évaluer le rôle des sédiments dans l’orientation du premier nutriment limitant la production 
primaire, 

 réaliser des profils de granulométrie, porosité, d’oxygène dissous, de stocks totaux de 
nutriments et de nutriments dissous dans les EIS, 

 analyser les différentes formes de phosphore (P lié aux oxydes de fer, P authigénique lié au 
calcium, P détritique lié au calcium et P organique), 

 mesurer la nitrification, la dénitrification dans les 2 premiers cm en contact avec l’eau et à un 
niveau situé plus en profondeur selon la composition des sédiments, 
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 modéliser séparément les cycles de N et P dans les sédiments pour mettre en évidence 
l'importance des processus de recyclage dans l’eutrophisation de la baie de Vilaine. 

7.7.3. Modélisation 

La quatrième année (2017) est consacrée exclusivement au traitement des données, à l’élaboration des 
bilans d’apports en nutriments et à la modélisation. 

Les bilans saisonniers et la stœchiométrie des apports de N, P et Si par le bassin versant (fleuves et 
apports locaux) seront comparés à ceux issus du recyclage dans l’eau et les sédiments pour estimer la 
contribution des sédiments aux apports de nutriments dans la baie de Vilaine. La confrontation de séries 
historiques à long terme, des apports externes de N et P et des flux internes viendront s’ajouter pour tenter 
d’expliquer les variations saisonnières du premier nutriment limitant. Un schéma saisonnier de la limitation 
par les nutriments est à élaborer afin de servir de base à une réflexion sur les stratégies d’abattement des 
apports de N et P. 

L’Ifremer modélise des scénarios d’abattement des apports de nutriments dans la perspective de guider 
les Agences de l’Eau dans leurs politiques d’oligotrophisation (Dussauze & Menesguen 2008). Un travail 
approfondi sur le couplage eau-sédiment va offrir des pistes d’optimisation des modèles utilisés pour cette 
exploration des scénarios d’oligotrophisation. Le projet DIETE devrait fournir des mesures de référence 
permettant aux modélisateurs de mieux calibrer ce compartiment benthique avec, en perspective, 
l’introduction d’un module biogéochimique sédimentaire dans le modèle MARS. 
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8. Matériels et méthodes 

8.1. Sites d’étude 

8.1.1. Les fleuves et leur bassin versant 

	

Figure 31. L’ensemble « bassin versant-fleuve-estuaire-eaux côtières » constituant l’hydrosystème Loire. Les bassins 
versants délimités sur la carte sont ceux dont les apports ne sont pas pris en compte lorsque les flux par la Loire sont 
calculés à partir de la station Ste Luce sur Loire.  
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Le bassin versant de la Loire, d’une superficie de 117 000 km2, occupe plus d’un cinquième du 
territoire français (Figure 31). 

Dans les pays occidentaux qui pratiquent l’agriculture intensive comme la France, les engrais chimiques 
constituent une des principales sources de pollution en azote et en phosphore pour les systèmes aquatiques 
(Seitzinger et al. 2010). Dans la plupart de ces pays, l’application d’engrais phosphorés a culminé dans les 
années 80 alors que celle d’azote atteignait un plateau (Turner & Rabalais 1991). 

Pour le phosphore, l’évolution du bassin versant de la Loire est proche de celle reportée pour les grands 
bassins versants des autres pays occidentaux (Bouraoui & Grizzetti 2011) : les applications d’engrais 
phosphorés régressent depuis les années 90. D’autre part, la diminution sensible des teneurs en 
tripolyphosphates dans les lessives et les efforts consentis par les industriels ont amorcé une diminution de 
la pollution en P. Pour l’azote, à la différence du phosphore, les apports d’engrais aux sols agricoles du 
bassin versant de la Loire ont plutôt augmenté jusqu’au début des années 2000. De façon générale, ce sont 
les territoires concernant la partie du fleuve en aval d’Angers qui ont gardé les taux d’application d’engrais 
azotés les plus élevés du bassin versant de la Loire et qui contribueraient le plus aux apports de NID dans 
la Loire (Bouraoui & Grizzetti 2008). 

L’eutrophisation dans les eaux de la Loire a fait l’objet d’études en amont de sa partie estuarienne dont 
une synthèse est en cours de rédaction (Moatar et Dupont 2016). Des séries à long terme de concentrations 
en nutriments et de biomasse chlorophyllienne (Chl-a) ont déjà été publiées pour la partie de la Loire en 
amont d’Angers (Minaudo et al. 2015). La partie de la Loire en aval d’Angers, appelée Loire estuarienne 
par Minaudo et al. (2015), garde entièrement des caractéristiques fluviales à la station de Montjean sur 
Loire (Figure 31). La station Ste Luce-sur-Loire, plus en aval, peut encore être considérée comme à l’écart 
des influences marines en condition de marée basse. Pour le calcul des flux de nutriments de la Loire vers 
les eaux côtières, l’Ifremer utilise les concentrations mesurées à la station Ste Luce-sur-Loire et les débits 
à la station Montjean-sur-Loire (Figure 31). L’estuaire de la Loire, en comparaison avec ceux de la Seine 
et de la Gironde (Etcheber et al. 2011), apparaît comme recevant d’importantes quantités de matières 
organiques d’origines fluviales dont la reminéralisation favorise les déplétions en oxygène dissous dans 
l’eau. 
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Figure 32. L’ensemble « bassin versant-fleuve-estuaire-baie » constituant l’hydrosystème de Vilaine. 
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Le bassin versant de la Vilaine représente une surface de 10 400 km2 (environ 10% de celui de Loire) 
et se répartit sur six départements (Morbihan, Côtes-d’Armor, Ille-et-Vilaine, Loire-Atlantique, Maine et 
Loire et Mayenne) et deux régions Bretagne et Pays de la Loire. Son réseau hydrographique se divise en 
deux branches principales, la Vilaine et l’Oust. Le barrage d’Arzal termine le réseau hydrographique du 
bassin en fixant la limite de l’estuaire (Figure 32). La majorité du bassin versant de la Vilaine est occupée 
par l’agriculture, principalement les cultures du maïs et du blé. Les activités agricoles sont plus importantes 
à l’ouest du bassin versant (bassin de l’Oust). La surface agricole utile a augmenté pour le maïs entre 1994 
et 1997 au détriment de la surface toujours en herbe. L’élevage porcin a augmenté à l’ouest et au sud, alors 
que l’élevage de volailles a augmenté au sud-ouest et à l’est du bassin versant. La production en azote et 
phosphore organique par élevage entre 1998 et 1999 était donc en forte croissance. La population du bassin 
versant de la Vilaine présente une évolution relativement stable. En 1982, le bassin représentait un total de 
830 000 habitants soit 61 % en agglomérations et 39 % éparses. En 1999, la population totale des communes 
du bassin versant était de 1 128 000 habitants pour passer à 1,3 millions d’habitants en 2007. Les zones 
dont la population a fortement augmenté se trouvent autour de Rennes dans un rayon de 30 km. Entre 2000 
et 2006, les surfaces artificialisées ont gagné du terrain sur le bassin versant, en particulier à Rennes et ses 
alentours. Cependant, elles restent faibles dans la plupart des communes (< 5%). En 1991, les stations 
d’épuration avaient au total une capacité de 1 230 000 EH (Equivalent/Habitant). Cependant, 
190 communes n’étaient pas équipées de stations d’épuration. Il existait des rejets peu importants dans les 
rivières provenant de petites stations, mais dont la nocivité était non négligeable. En 2001, la plupart des 
stations d’épuration étaient en conformité avec les objectifs de rejets fixés. En 2003, le bassin comptait 
428 stations d’épuration pour un rendement total de 1 800 000 EH. 

L’évolution des activités sur le bassin versant de la Vilaine, en particulier celle de l’agriculture et des 
rejets domestiques dans le réseau aquatique, explique celles des concentrations d’azote et de phosphore 
total dans les eaux de la Vilaine. Le barrage d’Arzal matérialise la limite de l’estuaire et retient 40 millions 
de m3 d’eau douce. Construit à la fin des années 60, à 10 km de l’embouchure, le barrage d’Arzal joue un 
rôle important dans le phénomène d’envasement de l’estuaire. Le bilan sédimentaire de l’estuaire de la 
Vilaine était estimé à 16 millions de m3 entre 1960 et 1992 (Goubert et Menier 2005). Le barrage atténue 
considérablement les inondations à Redon et réduit les submersions des prés et marais riverains. L’usine 
d’assainissement de Ferel, située à 2 km en amont du barrage, peut prélever jusqu’à 60 000 m3 d’eau de la 
Vilaine par jour. 

8.1.2. Les eaux côtières 

La baie de Vilaine, située à l’embouchure de la Vilaine, est un système relativement confiné, abrité par 
une série d’îles et des hauts-fonds. La courantologie dans la baie est principalement influencée par la marée 
et par le vent (Lazure & Salomon 1991, Stanisière et al. 2013). La faible profondeur, de 10 à 15 m selon la 
marée, limite les échanges de la masse d’eau avec les eaux du large, et entraîne un temps de résidence plus 
long des eaux en baie de Vilaine que dans le reste du Mor Braz et au large de la Loire (Lazure & Salomon 
1991). La baie de Vilaine est une zone à forte productivité phytoplanctonique (Souchu et al. 2013). Les 
faibles circulations et renouvellements font de la baie de Vilaine une zone à forte consommation des 
nutriments par les producteurs primaires. Les eaux de la Loire peuvent parvenir dans la baie de Vilaine en 
période de crue mais la contribution de la Loire à la fertilisation de la baie de Vilaine n’est pas formellement 
quantifiée. 
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8.1.3. Sédiments au large de la Loire et de la Vilaine 

8.1.3.1. Géologie générale 

	

Figure 33. Carte morphobathymétrique du plateau continental sud-armoricain (© MNT Shom-Ifremer, dans Menier 
et al. 2014). 

Le plateau continental sud armoricain, à moins de 50 km de la côte, présente une morpho-bathymétrie 
caractérisée par la présence de hauts-fonds rocheux et d’îles, des îles de Glénan au nord à l’île de 
Noirmoutier au sud (Figure 33). 

	

Figure 34. Répartition des sédiments superficiels sur le plateau continental sud-armoricain (Menier et al. 2014, 
modifié d’après Lesueur et Klingebiel 1986). 
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Entourant ces îles et hauts-fonds, des dépôts graveleux sont indiqués sur l’ensemble des cartes 
disponibles (Figure 34). Au large des hauts-fonds des îles de Glénan et de Groix, à une profondeur entre et 
75 et 100 m, la couverture sédimentaire est principalement vaseuse.  

	

Figure 35. Paysage supposé du sud de la Bretagne il y a environ 14 000 ans avec un niveau marin estimé à – 70m 
(Menier et al. 2014). 

 

Cette vase appartient aux « Grandes vasières » présentes sur la partie externe du plateau continental du 
Golfe de Gascogne (Jouanneau et al. 1999). Ces dépôts sont vraisemblablement des reliques des dépôts 
vaseux subtidaux lorsque le niveau marin était à environ – 70 m il y a environ 14 000 ans (Menier et al. 
2014, Figure 35). 

Depuis la fin de la remontée du niveau marin, il y a environ 4 000 ans, ces dépôts vaseux ont été 
préservés (Menier et al. 2014, Figure 36).  

Au large des hauts-fonds allant de Belle-Île à Noirmoutier, c’est-à-dire au large du système Loire-
Vilaine, la couverture sédimentaire est principalement sablo-graveleuse entre 30 et 50 m de profondeur 
(Figure 34). Les dépôts actuels de ce secteur traduisent un niveau élevé d’énergie (Houle) ne permettant 
pas le dépôt de sédiments fins. L’installation de ce régime doit remonter à la période entre -14 000 ans, 
encore en domaine continental (Figure 35) et -9 000 ans, domaine subtidal proche sous l’influence 
vraisemblable des débits liquides et solides importants de la Loire à cette époque (Arthuis et al. 2015, 
Figure 36). 
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Figure 36. Paysage supposé au large du sud de la Bretagne il y a environ 9 000 ans avec un niveau marin estimé à – 30m (Menier 
et al. 2014) 

Sur l’ensemble du littoral sud armoricain, entre -9 000 ans (niveau marin à -30 m) et aujourd’hui, les 
hauts-fonds ont été progressivement submergés, permettant l’installation de systèmes protégés de 
l’agitation (Figure 36). Ainsi actuellement, entre la bande des îles/hauts-fonds rocheux et la côte, les fonds 
peu profonds, de 30 m maximum, sont caractérisés par la présence de sédiments plus fins allant du sable 
grossier à de la vase, avec l’individualisation de trois secteurs particuliers : 

 les côtes allant de Penmarc’h à Quiberon sont plutôt caractérisées par des falaises et des dépôts 
sédimentaires sablo-graveleux, à l’exception de la partie centrale de la baie de Concarneau et le 
nord de l’île de Groix. Les fleuves de ce secteur sont des fleuves côtiers à bassins versants 
réduits, 

 en revanche, les côtes de Quiberon au Croisic (le Mor Braz) sont caractérisées par des 
morphologies basses à cordons sableux et dunes littorales encadrant l’estuaire de la Vilaine et 
donnant sur des fonds principalement sablo-vaseux, 

 enfin, du Croisic à Pornic, la sédimentation est plutôt sableuse sous le contrôle de la dynamique 
estuarienne de la Loire. 

Ainsi, à l’échelle de la côte sud-armoricaine, le Mor Braz est caractérisé par une sédimentation beaucoup 
plus fine que pour le reste du domaine, avec des hauts-fonds qui brisent en partie l’énergie de la houle 
(Crave 2009). 
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8.1.3.2. Couverture sédimentaire du Mor Braz 

	

Figure 37. Cartographie de l’épaisseur de la couverture sédimentaire sur le substratum rocheux du Mor Braz 
(Menier et al. 2014). 

D’après les données sismiques synthétisées dans Menier et al. (2014), l’épaisseur maximum de 
sédiments sur le substratum rocheux du Mor Braz est en moyenne de 20 m (Figure 37). Cette épaisseur 
devient nulle au niveau des côtes rocheuses et au niveau des hauts-fonds (plateau de Saint-Jacques, Île 
Dumet, Plateau de la Recherche, de l’Artimon et du Four, îles d’Houat et d’Hoëdic). 

Dans la zone centrale de la baie de Vilaine, entre l’île Dumet et le sud de la Pointe de Kervoyal, les deux 
derniers mètres de sédiment déposés peuvent avoir un âge entre 1 000 et 4 500 ans selon le secteur (Sorrel 
et al. 2010).  

D’après les différentes cartes sédimentologiques produites (Figure 34) et les données des carottages 
(Bouysse et al. 1966, Sorrel et al. 2010, Traini et al. 2013), le dernier mètre de la couverture superficielle 
présente une variabilité granulométrique dans certains secteurs. Ces variations sédimentologiques 
dépendent de la proximité des zones rocheuses où sont adossés des sédiments graveleux. Entre ces zones 
graveleuses (plateaux du nord du Mor Braz et autour de l’île Dumet) des sédiments plus fins, sablo-vaseux 
à vaseux vont se déposer en fonction de l’intensité de facteurs forçants : houle, vent, marée, débits de la 
Vilaine. Ainsi, les différentes cartes sédimentologiques produites depuis les années 1970 montrent une 
fluctuation de l’emprise géographique de ces dépôts plus fins. Dans le cas d’un événement tempétueux, les 
fractions fines sont remises en suspension et déposées dans les zones les plus abritées (Goubert et al. 2010). 
La partie centrale de la baie devient donc plus sableuse et les zones périphériques abritées plus vaseuses. 
De même, lors de forts débits de la Vilaine, la partie interne de l’estuaire peut être érodée et les fractions 
fines peuvent se déposer dans la partie centrale de la baie (entre Dumet et la Pointe de Kervoyal), cette 
partie centrale devenant plus vaso-sableuse (exemple de la crue de janvier 1995, voir Goubert 1997).  
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L’amplitude des érosions/dépôts peut atteindre 50 cm. Concernant les profondeurs de clôture (limite 
bathymétrique sous laquelle on considère que les sédiments ne sont que très rarement érodés et transportés 
vers la côte, et inversement pour les transports de la côte vers le large), celles pour les fractions sableuses 
sont estimées à 40 m (Dubois et al. 2014) et à 100 m pour les vases (Jouanneau et al. 1999). Dans le cas de 
la partie interne de la baie, entre l’île Dumet et l’estuaire de la Vilaine, il est donc possible d’observer des 
mouvements internes des sables et des apports de vase du large à des échelles de temps courtes. 

En conclusion, le fonctionnement sédimentaire modal de la baie est le suivant : remise en suspension 
par la houle des vases et sables fins du large et/ou de la partie interne de la baie, transport en suspension 
par les courants de marée montante et décantation pendant les étales de marée haute, érosion et transport 
au jusant, dépôts au large de l’estuaire durant les étales de basse mer. En fonction de la fréquence et de 
l’intensité des événements hydrométéorologiques (crue, tempête, sécheresse, temps calme, etc.) le dernier 
mètre de sédiment peut être considéré comme une couche sédimentologique active (érosion/dépôts). 

8.1.3.3. Dynamique de l’estuaire de la Vilaine 

	

Figure 38. Carte bathymétrique de l’estuaire de la Vilaine en 2013 (Goubert, données Institut d’Aménagement de la 
Vilaine). 

Parmi les facteurs forçant le fonctionnement de l’estuaire de la Vilaine, la marée est un facteur dominant. 
Son rôle a été modifié par la présence du barrage d’Arzal, situé à 8 km de l’embouchure, dont la mise en 
place à la fin des années 1960 avait pour but d’empêcher la remontée des eaux salées et de réguler les 
niveaux d’eau en amont de cet ouvrage. Pour des débits d’automne, d’hiver et de début de printemps, 
lorsque la marée descend et que le niveau d’eau de l’amont est supérieur à celui de l’aval, le barrage est 
ouvert laissant ainsi s’évacuer l’eau douce. Lorsque la marée remonte, dès que le niveau amont est inférieur 
à celui de l’aval, le barrage est fermé bloquant ainsi le prisme tidal. En été, en période d’étiage, le barrage 
est souvent fermé pour conserver un volume d’eau douce suffisant pour l’alimentation en eau potable. En 
considérant le fonctionnement sédimentaire modal de la baie décrit précédemment, l’installation du barrage 
d’Arzal a réduit l’effet de chasse au jusant et l’espace horizontal disponible pour la décantation des fractions 
lors des étals de haute mer (Latteux 2005). 
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Ainsi, le taux de sédimentation en aval du barrage a été très fortement augmenté, provoquant jusqu’à 6 
m de dépôts vaseux au niveau du banc du Strado depuis 1970 (Goubert & Menier 2005, Figure 38). Sur le 
secteur allant du pied du barrage à la ligne entre Pénestin et la Pointe de Kervoyal, 31 millions de m3 de 
sédiments se sont déposés entre 1960 et 2013. Pour la partie externe de l’estuaire, entre la ligne nord-sud 
passant par Pen Lan et le Halguen et la ligne de Kervoyal à Pénestin, 8 millions de m3 de sédiments se sont 
déposés pour cette même période. 

8.2. Analyse des données historiques 

8.2.1. Eaux colorées et phytoplancton 

La zone côtière sous l’influence de la Vilaine et de la Loire est particulièrement concernée par les eaux 
colorées. Un des objectifs de DIETE était d’inventorier les observations d’eaux colorées au large de la 
Loire et de la Vilaine aussi loin dans le temps que possible. Toutes les sources d’informations ont été 
exploitées à commencer par les synthèses déjà effectuées comme celle de Belin et al. (1989) qui couvre la 
période 1975 à 1988 puis tous les phénomènes d’eaux colorées de la baie de Bourgneuf à la baie de 
Quiberon quelle que soit l’origine de l’observation (REPHY, services de l’état, signalement par les 
professionnels de la mer, par le grand public, projet scientifique collaboratif Phenomer). 

	

Figure 39. Définition des 3 secteurs considérés pour l’inventaire des phénomènes d’eaux colorées. 1 : Baie de 
Quiberon ; 2 : Large Vilaine ; 3 : Large Loire. 

Trois secteurs ont été délimités pour l’inventaire des évènements à eaux colorées (Figure 39). Les 
critères pour définir précisément ce qu’est une eau colorée ou pour en dresser une typologie ne sont pas 
simples à établir. La définition pourrait reposer sur une valeur seuil : un nombre de cellules à partir duquel 
une eau pourrait être considérée comme colorée. Mais l’amplitude de taille présentée par l’ensemble des 
espèces candidates à la prolifération ne permet pas de définir un critère sur le nombre de cellules. Les 
critères utilisés par Belin et al. (1989) étant visuels, il s’agissait d’inventorier des « observations ».  
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Dans l’objectif de dresser une typologie des phénomènes d’eaux colorées, la couleur pourrait permettre 
de distinguer des groupes déjà définis sur le plan taxonomique. Ainsi les eaux brunes à diatomées pourraient 
être différenciées des eaux rouges à dinoflagellés : les deux familles de phytoplancton constituant à elles 
seules l’essentiel des genres identifiés. 

Cependant, une classification reposant sur la couleur ne peut être retenue car : 

 les eaux colorées peuvent être constituées d’un mélange de taxons comportant à la fois des 
diatomées et des dinoflagellés, 

 les eaux rouges à dinoflagellés peuvent prendre une coloration brune lorsque les cellules 
phytoplanctoniques commencent à se dégrader, 

 certaines eaux rouges ne sont pas composées de dinoflagellés, mais de ciliés comme 
Mesodinium rubrum (Souchu et al. 2013), 

 les dinoflagellés peuvent former des eaux vertes, comme c’est le cas avec Lepidodinium 
chlorophorum. 

L’inventaire des eaux colorées pourrait se baser sur des critères phénologiques, par exemple selon 
l’origine des nutriments en distinguant les espèces appartenant à la production dite « nouvelle » de celles 
appartenant à la production dite « régénérée ». 

 les eaux colorées correspondant à la production nouvelle sont issues de nutriments n’ayant 
effectué aucun cycle biologique dans l’écosystème. Dans notre cas, les apports « nouveaux » de 
nutriments proviennent essentiellement des fleuves Loire et Vilaine, mais certaines eaux 
colorées peuvent se développer à partir de sources ponctuelles locales débouchant dans des rias,  

 les eaux colorées correspondant à la production « régénérée » se développent à partir de 
nutriments issus de la production biologique « interne » de l’écosystème. Les nutriments 
recyclés peuvent se présenter sous formes inorganiques. Mais lorsque les microalgues 
concernées prolifèrent en ingérant d’autres de plus petites tailles, les nutriments « régénérés » 
sont sous formes organiques. 

Les eaux brunes à diatomées sont celles le plus couramment observées au printemps. Elles sont associées 
aux blooms* de printemps qui se développent dès que la lumière ne limite plus la photosynthèse. Dans les 
eaux côtières tempérées, le phytoplancton tirant bénéfice d’apports brusques d’eaux douces est souvent 
constitué de diatomées (Bec et al. 2011, Collos et al. 2014). Selon la dynamique des apports fluviaux, des 
eaux brunes à diatomées peuvent donc être observées tout au long de la période productive, de mars à 
septembre (hors limitation par la lumière). Ainsi, la crise anoxique de 1982 dans la baie de Vilaine semble 
avoir été, au moins en partie, la conséquence d’un apport d’eau douce ayant conduit à des eaux brunes à 
diatomées (Rossignol-Strick 1985). 

En période estivale, les apports fluviaux atteignent le plus souvent leur minimum mais ils continuent à 
fertiliser l’estuaire externe. C’est a priori dans ce type d’environnement que se développent les eaux vertes 
à L. chlorophorum. La mobilité des dinoflagellés leur permet de se positionner à l’interface entre les eaux 
estuariennes riches en nutriments mais turbides et les eaux côtières bien éclairées mais pauvres en 
nutriments. La stratégie de L. chlorophorum pourrait reposer sur l’exploitation des sources ponctuelles de 
nutriments nouveaux qui parfois alimentent des zones confinées comme les ports et les baies abritées. 

Les eaux rouges à dinoflagellés sont sans doute les plus difficiles à classer car dans de nombreux cas, 
l’origine des nutriments n’est pas formellement identifiée (Collos et al. 2007). Elles sont très 
majoritairement observées en période estivale et constituées d’espèces reconnues pour leurs capacités à 
pratiquer la phagotrophie comme Noctiluca scintillans ou Alexandrium sp. (Jeong et al. 2005). 
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A notre connaissance, il n’existe donc pas, à l’heure actuelle, de critère solide permettant d’établir une 
typologie des eaux colorées. Pour DIETE, l’action s’est limitée à un inventaire le plus complet possible des 
évènements à eaux colorées observés dans le secteur Loire-Vilaine, suivi d’une interprétation générale. 

8.2.2. Macrophytes 

Le travail d’inventaire a été confié au Bureau d’Études Bio-Littoral qui a repris les données déjà 
bancarisées dans la base de données Quadrige de l’Ifremer, celles provenant des différents laboratoires 
ayant travaillé sur ce secteur, que ce soit pour les marées vertes (CEVA), les macroalgues intertidales 
(SEXTANT-IFREMER, IUEM/Lemar), les herbiers (CEVA, MNHN Dinard), les macroalgues subtidales 
(MNHN Concarneau), le maërl (IUEM/Lemar) ainsi que les différents relevés réalisés dans le cadre des 
études sur des zones Natura 2000 ou d’études exploratoires pour des industriels. 

Tableau 4. Synthèse des données disponibles pour les principaux groupes d’espèces étudiés dans le secteur Loire-
Vilaine, avec distinction entre la zone nord (Mor Braz) et la zone sud (Loire). Algues opportunistes : genres 
Chaetomorpha, Ulva, Ulvella et Umbraulva ; Laminaires : genres Halidrys, Laminaria, Saccharina et Saccorhiza) ; 
Fucales : genres Ascophyllum, Fucus et Himanthalia. 

	

Même si l’ensemble des données retracées ne permet pas d’obtenir des séries historiques complètes et 
homogènes (Tableau 4), certains sites présentent un ensemble de données sur environ 130 ans. Il s’agit des 
zones de Quiberon, Piriac, le Croisic et Noirmoutier. 

Morbraz Algues  opportunis tes 1 1 1 1 1

Loire Algues  opportunis tes 1 1 1 1 1 1

Phymatolithon calcareum

Maerl 1 1

Lithothamnion corallioides 1

Phymatolithon calcareum 1 1

Maerl 1 1 1 1

Zostera (Zostera) marina 1 1 1 1 1

Zostera (Zosterella) noltei 1 1 1

Zostera (Zostera) marina 1 1 1 1 1 1 1

Zostera (Zosterella) noltei 1 1 1 1 1

Morbraz Laminai res

Loire Laminai res

Morbraz Fuca les

Loire Fuca les

Morbraz

Loire

Morbraz

Loire

> 200019601950< 1900 <1950 199019801970
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Figure 40. Localisation de sites où la présence de macrophytes, dans le secteur Loire-Vilaine, est significative d'après 
les ressources bibliographiques consultées. 

Sur cette base, deux zones géographiques ont été distinguées pour la présence des algues opportunistes, 
des laminaires, des fucales, du maërl et des phanérogames : le nord du Mor Braz et sud de la Loire (Figure 
40).  

Une base de données fournie en annexe rassemble les résultats dans quatre tables : 

 la base de données bibliographiques, 

 les références des ouvrages considérés comme fiables et retenus pour l’étude (sous format PDF), 

 les ouvrages complémentaires, recensés mais non intégrés dans la base de données (non fiables 
ou hors zone géographique), 

 la cartographie des sites recensés. 

8.2.3. Nutriments et phytoplancton dans les eaux fluviales et côtières 

8.2.3.1. Eaux fluviales 

Pour la Loire, les données ont été fournies par l’Agence de l’Eau à partir de la base de données OSUR 
(A vérifier si c’est pour Loire et Vilaine). L’eutrophisation de la Loire est étudiée depuis plusieurs décennies 
et a fait l’objet d’une synthèse des séries à long terme de nutriments et de Chl-a pour la partie située en 
amont d’Angers (Minaudo et al. 2015). En revanche, les données des stations situées en aval de Sainte Luce 
sur Loire ne peuvent pas être traitées au travers de séries temporelles simples en raison de l’influence de la 
marée. Dans la partie de la Loire en aval d’Angers, seules les données de nutriments et Chl-a de la station 
de Sainte-Luce-sur-Loire acquises en conditions de marée basse pouvaient être raisonnablement exploitées 
pour des séries à long terme (Figure 31). 

Pour la Vilaine, les données de concentrations en Chl-a et nutriments sont accessibles à la station de 
Rieux (Figure 32), à partir de la base de données OSUR. On dispose de mesures de DSi et de nitrates (en 
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supplément) au barrage d’Arzal (Férel). Le DSi n’a pas été mesuré à la station Pont de Cran. Les 
concentrations de nitrates à Férel et au Pont de Cran sont très significativement corrélées (R2 = 0,9), 
permettant l’utilisation des concentrations mesurées à Pont de Cran pour estimer les flux d’azote au barrage 
d’Arzal. Bien que des données soient disponibles depuis les années 70 dans les deux fleuves, la méthode 
d’analyse utilisée n’était pas toujours adaptée aux niveaux de concentrations des échantillons. La prise en 
compte de ces données dans l’élaboration de séries à long terme peut ainsi conduire à des interprétations 
erronées. Ainsi, sur la période 2009-2011, les valeurs de PID rentrées dans la base OSUR pour la Vilaine 
sont de toute évidence des seuils de quantification et non des valeurs mesurées. Pour la même raison, les 
résultats de PID à Ste-Luce-sur-Loire ne sont exploitables qu’à partir des années 90 pour la Loire. 

8.2.3.2. Eaux côtières 

Un total de 169 points de mesures et/ou de prélèvements pour une période partant du début des années 
70 jusqu’à nos jours ont été inventoriés à partir des différentes sources de données des réseaux 
d’observations et de surveillance (RNO Hydro, REPHY) et des programmes de recherche (MORHYD, 
PROBRAS, thèse d’Évelyne Goubert, etc.). La plupart des données présentées dans les cahiers du Mor 
Braz ont été récupérées par le laboratoire LER/MPL à partir de disquettes informatiques datant des années 
80 (voir Annexes 3, 4 et 5). 

	

Figure 41. Inventaire des stations ayant fait l’objet de mesures physico-chimiques ainsi que d’analyses de nutriments 
et/ou de phytoplancton (lecture de flores et/ou Chl-a). Les stations distribuées en radiales au large de la Loire ne sont 
pas indiquées. 
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Secteur 1 : Baie Quiberon
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Secteur 7 : Baie Bourgneuf
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Pour les eaux côtières, les stations ont été regroupées en sept secteurs géographiques (Figure 41). Les 
données sont fragmentaires et dispersées dans l’espace (différentes profondeurs), dans le temps et dans la 
nature des paramètres pris en compte. Le travail s’est concentré sur la mise à jour de séries à long terme de 
nutriments et de phytoplancton dans les secteurs offrant cette possibilité, c’est à dire la baie de Vilaine 
(secteur 3) et l’estuaire de la Loire (secteur 6). Les données concernant les eaux de fond n’ont pas été prises 
en compte. 

Les prélèvements étaient effectués par bateau à l’aide de bouteilles types Niskin. Dans les années 80, 
certaines bouteilles dites « à renversement » étaient équipées d’un thermomètre à mercure pour mesurer la 
température. Dans le cas contraire, la température était mesurée par sonde. La salinité a été mesurée soit 
par méthode chimique argentimétrique selon Aminot and Kérouel (2004), soit par sonde. Pour les analyses 
de nutriments, les échantillons étaient filtrés puis stockés congelés (-20°C) ou au réfrigérateur (4°C) pour 
les silicates à partir de 2007 (début de DCE). Quatre laboratoires différents ont analysé les nutriments sur 
la période 1982-2014 : deux laboratoires Ifremer de Nantes, le laboratoire Ifremer/CNRS du CREMA à 
L’Houmeau et le laboratoire de l’Université de Bretagne Occidentale. Ces laboratoires ont utilisé et utilisent 
encore la même méthode en flux continu pour mesurer les concentrations de nutriments en 
spectrophotométrie (Tréguer & Le Corre 1975, Aminot & Kérouel 2007). Les concentrations d’ammonium, 
qui représentent une composante minoritaire dans le NID (comme celles de nitrite), ont été analysées par 
spectrophotométrie manuelle jusqu’en 2007, sauf quand les analyses ont été réalisées au CREMA (analyses 
en flux continu). Dans le cas où les analyses d’ammonium n’ont pas été réalisées, et lorsque le NID n’était 
représenté que par les formes nitrates et nitrites, la valeur de NID a été conservée dans la base. En revanche, 
l’absence de mesure du nitrate, qui représente le plus souvent la forme majoritaire de NID dans les eaux 
côtières, a entraîné l’absence de valeur de NID dans la base. Les Chl-a ont été analysées soit par 
fluorimétrie, soit par spectrophotométrie (Aminot & Kérouel 2004). 

8.2.4. Traitement des séries hydrologiques 

Les nutriments considérés sont les sels de l’azote, du phosphore et du silicium : NID, le PID et le silicate. 
L’azote inorganique dissous (NID), ou NID (dissolved inorganic nitrogen) en anglais, rassemble les trois 
ions : ammonium (NH4

+), nitrite (NO2
-) et nitrate (NO3

-). Pour certains échantillons d’eaux fluviales, seule 
la forme nitrate était analysée dans le NID. Le nitrate étant de loin la forme majoritaire du NID dans les 
eaux fluviales, les concentrations de nitrates étaient alors assimilées à des concentrations de NID. En 
revanche, l’absence de valeur de concentrations en nitrates entraînait l’absence de valeur de NID. Pour les 
eaux côtières, les valeurs de NID ne comprenant pas d’ammonium sont rares et non prises en compte dans 
les séries à long terme. Le PID (phosphore inorganique dissous), ou DIP en anglais (dissolved inorganic 
phosphorus), correspond aux concentrations de phosphates. Les concentrations d’azote total et de 
phosphore total n’ont pas été analysées pour leur évolution sur le long terme, mais la signification de leur 
valeur en termes d'eutrophisation est discutée. 

La multiplicité des sources de données se reflète dans la grande variété de stratégies d’échantillonnage 
(lieu, profondeur, type de prélèvement, horaires par rapport à la marée), de protocoles de traitement, de 
conservation et d’analyse des échantillons. C’est pourquoi le LER/MPL a engagé un travail long et 
fastidieux de validation des résultats et de traitement des données qui pourront à terme être rentrées dans 
Quadrige. 

Les séries temporelles d'observation du milieu littoral présentent un ensemble de caractéristiques (i.e. 
non gaussienne, non stationnaire, données exceptionnelles et manquantes, fréquence de prélèvement 
irrégulière) qui les rendent particulièrement délicates à traiter. 
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Figure 42. Exemple de résultat de DLM pour la concentration en chlorophylle a au lieu de surveillance 
« Ouest Loscolo ». Les disques représentent les observations. La couleur des disques est relative à la saison des 
prélèvements : les teintes bleues correspondent à l'hiver, les vertes au printemps, les jaunes-orangées à l'été et du 
rouge au violet à l'automne. La ligne continue représente la valeur du modèle, c'est à dire la médiane des distributions 
modélisée, c'est à dire le niveau moyen additionné à la saisonnalité. La surface en gris foncé est l'enveloppe de 
confiance à 95 % du modèle. La surface en gris clair est l'enveloppe à 95 % des observations. Les disques gris sont 
les observations traitées comme exceptionnelles. 

Les Modèles Linéaires Dynamiques (i.e. Dynamic Linear Models, DLM) sont adaptés à ces données 
(Figure 42) et permettent de rester dans le cadre familier des modèles linéaires (e.g. régression). 
Dominique Soudant (Ifremer Nantes, Dyneco Vigies) a développé une approche utilisant les DLM pour 
traiter les séries à long terme. La méthode consiste en une décomposition structurelle du signal observé en 
un niveau moyen, ou tendance, et une composante saisonnière.  

	

Figure 43. Niveau moyen ou tendance du DLM pour le logarithme de la concentration en chlorophylle a au lieu de 
surveillance « Ouest Loscolo ». 

 

La tendance (Figure 43) peut être constante, présenter une variation, linéaire, quadratique ou présenter 
des sauts. 
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Figure 44. Saisonnalité du DLM en logarithme de la concentration en chlorophylle a au lieu de surveillance 
« Ouest Loscolo ». 

La saisonnalité (Figure 44) concerne deux aspects : l'amplitude des variations saisonnières et la phase. 
Incluant une hypothèse de paramètres variables dans le temps, les DLM permettent d'estimer des amplitudes 
saisonnières qui ne sont pas constantes au cours du temps et ainsi de différencier les effets annuels des 
saisons. La phase concerne les moments de l'année où interviennent les concentrations maximums et 
minimums. La possibilité de variabilité dans le temps de la phase permet de mettre en évidence les 
glissements dans le temps de ces maximums et minimums. 

8.3. Stratégie d’acquisition de données sur les sédiments 

Il s’agissait d’étudier les variations temporelles et spatiales des stocks de nutriments sédimentaires sous 
leurs différentes formes et de flux benthiques de nutriments dissous à une station représentative du secteur 
vaseux de la baie de Vilaine. Les échanges de nutriments à l’interface eau-sédiment ont été calculés à partir 
des profils de nutriments dissous dans les EIS mais aussi mesurés directement à l’aide d’incubations de 
carottes de sédiments. Les conditions environnementales susceptibles d’influencer les flux benthiques de 
nutriments (paramètres physiques, profils d’oxygène dissous, macrofaune benthique, microphytobenthos, 
composition de la colonne d’eau) ont été étudiées en parallèle. Les processus en lien avec l’élimination et 
le recyclage de l’azote (nitrification, dénitrification, réductions des sulfates) ont aussi été mesurés pour 
calibrer le modèle simulant le cycle de l’azote dans les sédiments. Les variations temporelles ont été 
réalisées à la station Nord-Dumet de la baie de Vilaine où les paramètres physicochimiques dans l’eau sont 
suivis en continu en surface et au fond grâce à la bouée Molit. 
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8.3.1. Description des conditions environnementales et de la colonne d’eau 

Tableau 5. Actions prévues au programme DIETE 2015-2016 et méthodes associées 

 

Action Paramètres ou processus concernés Nature de l’action Références méthodologiques 

Physico-chimie 

Suivi en continu surface et fond  
Température, salinité, oxygène 

dissous, turbidité 
Bouée Molit  

Station de mesure in-situ MAREL 
équipée d’une sonde multiparamètre 

MP6 NKE et d’un système anti-
biosalissures 

Stocks eau    

Biogéochimie, phytoplancton 
NH4

+, NO2
-, NO3

-, NOD, NOP, PID, 
POD, PP, DSi, Chl-a, flore 

indicatrice 
Bouteille Niskin  

Aminot and Kérouel (2004, 2007), 
Souchu et al. (2010) 

Processus eau 

Limitation des nutriments 
Recherche du premier nutriment 

limitant 
Enrichissements différentiels  

Xu et al. (2009), Quéguiner et al. 
(1986), Videau (1993) 

Stocks sédiment 

Profils sédimentaires 

Granulométrie, densité 

 
Découpage des carottes en 10 

tranches  

Granulomètre laser « Malverne 2000 
» 

Carbonates Calcimètre Bernard 

Profils d’oxygène  
Réalisation des profils d’oxygène 
à haute résolution (eau/sédiment) 
en utilisant une électrode de type 

Microsondes Unisense PA2000 et 
micromanipulateur Unisense MM33 

Dedieu et al. (2007b), Andrieux-

Profils de nutriments totaux  

 

Analyses COT, NT, PT, sur les 
mêmes tranches que pour la 

granulométrie 
Cauwet (1975)  

Profils de silice biogénique (BSi) 
Analyses BSi sur les mêmes 

tranches que pour la 
granulométrie 

DeMaster (1981) 

Profils de nutriments dissous 
NH4

+, NO2
-, NO3

-, NOD, NOP, 
PID, POD, PP, DSi, 

Extractions par la centrifugation 
Andrieux-Loyer et al. (2014) ; Wet 

oxydation par Raimbault et al. 

Profils de sulfures  Fonselius et al. (2007) 

Stocks de P sédimentaire 
Mesures de stocks de P organique et 

de P associé au fer au calcium 
 

Ruttenberg (1992) modifié par 
Andrieux-Loyer et al. (2014) et 

Aspila et al. (1976) 

Processus sédiments 

Production primaire benthique Microphytobenthos  
Chlorophylle a en surface et 
identification des principaux 

genres rencontrés  
Sundbäck et al. (1996) 

Flux benthiques Nutriments et oxygène dissous Incubations en laboratoire 
Asmus et al. (1998), Dalsgaard et al. 

(2000) 

Cycles N et S 

 

Incubations en laboratoire 

 

Réduction des sulfates et des nitrates Laverman et al. (2012) 

Nitrification Bianchi et al. (1994) 
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8.3.2. Étude temporelle 

Une étude détaillée de l’interface eau-sédiment, encadrant la période productive (mars à octobre), a été 
réalisée à la station Molit (une des trente stations). Cette station est située dans le secteur de la baie de 
Vilaine où les mortalités de poissons avaient été particulièrement observées en 1982. Elle fait l’objet d’un 
suivi en continu des paramètres physicochimiques en surface et au fond (15 à 20 m) (température, salinité, 
oxygène dissous, turbidité). Les données de la bouée Molit sont accessibles en temps réel et depuis 2008 
sur les sites http://wwz.ifremer.fr/lermpl/Etudes/Ecosystemes-marins/Molit et http://www.ifremer.fr/co-en. 
Parallèlement, aux mesures de paramètres physicochimiques en continu, des prélèvements hebdomadaires 
ont été effectués de février à novembre 2015, en sub-surface et au fond, pour l’analyse de la Chl-a et des 
différentes formes de nutriments dans l’eau (Tableau 5). 

8.3.3. Étude spatiale 

8.3.3.1. Caractéristiques physiques et stocks de nutriments 

Une trentaine de stations, réparties selon un quadrillage systématique (Figure 45), ont été 
échantillonnées pour étudier l’hétérogénéité spatiale de la granulométrie et des concentrations en C, N, P 
totaux, et en BSi. L’une d’entre elles correspondait à la station de mesure des paramètres biologiques et 
chimiques de la DCE « Nord-Dumet », équipée d’une bouée de mesure en continue des paramètres 
physicochimiques (Bouée Molit). 

	

Figure 45. Répartition des stations de prélèvement dans le programme DIETE 2015.  
Noir : stations de prélèvement spatial. Rouge : station de suivi temporelle (Molit) ; fond de carte : Ocean Data View. 
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8.3.3.2. Flux benthiques 

L’étude des caractéristiques physiques et des stocks de nutriments a permis d’identifier quatre 
principaux faciès sédimentaires susceptibles de présenter des comportements différents concernant la 
régénération benthique.  

	

Figure 46. Répartition des stations d’étude des flux benthiques de nutriments dans le programme DIETE 2016. Les 
quatre stations représentent les grands types de couvertures sédimentaires dans la baie de Vilaine ; fond de carte : 
Ocean Data View.Molit correspond à Nord Dumet (ND). 

En complément des mesures effectuées en 2015 à la station Nord-Dumet (sédiments vaseux), des 
incubations de carottes ont été renouvelées en 2016 à trois stations représentatives des trois autres 
environnements sédimentaires identifiés par l’étude spatiale (Figure 46) : vases à sables fin, vases à sable 
coquiller, sables/ graviers. Les résultats de cette campagne étaient destinés à l’extrapolation des résultats 
obtenus à la station de routine (Nord-Dumet). 

8.4. Prélèvements 

8.4.1. Eau 

La température, la salinité et la saturation en oxygène dans l’eau de fond ont été mesurées avec une 
sonde multiparamètres. 

8.4.2. Sédiments 

Pour chaque étude temporelle, une trentaine de carottes de sédiment ont été prélevées en plongée avec 
un tube plexiglass de 9 cm de diamètre et de 30 cm de hauteur (Figure 47). De retour au laboratoire, les 
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carottes étaient distribuées aléatoirement aux différentes équipes, le plus souvent par lots de 3, pour réaliser 
leurs expérimentations. 

	

Figure 47. Prélèvement des carottes en plongée. 

 

Les carottes contenaient environ 15 cm de sédiment et 1 L d’eau de surnageant. Environ 50 L d’eau de 
fond ont été aussi prélevés servant à l’incubation des carottes au laboratoire. Pendant les prélèvements, 
l’intensité de la lumière a été mesurée avec un quantum mètre (capteur SPAR Li-cor de marque NKE). La 
concentration d’O2 dans l’eau surnageante des carottes destinées à être incubées a été mesurée sur le bateau 
à l’aide d’une sonde. Cette concentration en O2 a été maintenue (± 20 %) dans les carottes durant leur 
incubation (voir 8.5).  

	

Figure 48. Prélèvement des carottes avec un carottier multitubes et traitement des échantillons (triplicats de carottes 
pour chaque station). 
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Pour l’approche spatiale, les prélèvements ont été effectués à deux saisons : octobre 2015 et avril 2016. 
Les carottes ont été prélevées par des carottiers mono et multitubes sur une trentaine de stations reparties 
dans la baie de Vilaine (Figure 48). L’échantillonnage a été réalisé sur les 5 premiers cm de sédiments. 
Après homogénéisation, des sous-échantillons étaient prélevés pour l’analyse de la granulométrie et de la 
densité. Le reste était ensuite tamisé à 500 µm pour enlever les débris de coquillages et des graviers. De 
retour au laboratoire, les échantillons étaient congelés pour l’analyse des nutriments totaux : carbone 
organique (COT), azote total (NT), phosphore total (PT) et différentes formes de P. Durant la campagne 
spatiale d’avril 2016, des lots de 3 carottes ont été prélevés à chaque station pour analyser les concentrations 
en Chl-a et en phéopigments dans le premier cm supérieur. 

8.5. Mesure de flux benthiques au laboratoire 

	

Figure 49. Préparation des carottes pour la mesure des flux benthiques de nutriments en laboratoire. Un triplicat 
était incubé à l’obscurité et à la lumière respectivement, avec une carotte « témoin » sans sédiment permettant de 
contrôler l’évolution de l’eau elle-même. 

Au laboratoire, les carottes de sédiments ont été incubées dans un bac contenant des eaux de fond 
prélevées au point de prélèvement. L’incubation des carottes a été effectuée à la lumière et à l’obscurité, en 
triplicat pour chaque traitement (Figure 49). Deux carottes contenant seulement l'eau de fond ont été aussi 
incubées en guise de témoin. L’eau surnageante des carottes était lentement brassée avec une hélice dont 
la vitesse était réglée à un seuil évitant la remise en suspension des sédiments. L’intensité de la lumière et 
la température appliquées correspondaient à celles mesurées dans les eaux de fond au moment du 
prélèvement. La température des eaux d’incubation était maintenue par un régulateur équipé d’un système 
de circulation. La durée d’incubation a varié de 20 à 24 h en fonction de la diminution de concentration 
d’oxygène dans l’eau surnageante qui ne devait pas dépasser 20 % par rapport à la concentration du départ 
(Dalsgaard et al. 2000). 

Au cours de l’incubation, 60 ml d’eau surnageante ont été prélevés 5 à 6 fois à l’aide d’une seringue 
puis remplacés par le même volume d’eau de fond. Les échantillons d’eau ont été congelés pour l’analyse 
des concentrations d’ammonium (NH4

+), de nitrate (NO3
-), de nitrite (NO2

-), de phosphate (PO4
3-), d’azote 

et de phosphores organiques dissous (NOD et POD). Pour les silicates (DSi), les échantillons ont été 
conservés à 4°C.  
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8.6. Extraction des eaux interstitielles sédimentaires 

	

Figure 50. Découpage des carottes dans une boite à gants pour l’extraction des eaux interstitielles. 

L'extraction des eaux interstitielles sédimentaires (EIS) sur les mêmes tranches de sédiments que celles 
ayant servis pour l’analyse des caractéristiques physiques. Les eaux interstitielles des sédiments (EIS) ont 
été extraites par centrifugation (5000 rpm, 20 minutes) après le découpage des carottes sous N2 (Figure 50). 
Les carottes ont été découpées en dix tranches avec la même répartition que pour l’analyse des 
caractéristiques physiques (voir 8.10.1). L’extraction d’EIS a été réalisée en triplicat (3 carottes). Les 
échantillons d’EIS étaient filtrés sur 0,2 µm puis conservés de la même manière que pour les échantillons 
de flux benthiques sauf pour le PID, le Fer dissous et le sulfure. Pour ces trois derniers paramètres les 
échantillons d’EIS étaient acidifiés à pH 2 puis conservés à 4°C avant analyse. Après la centrifugation, la 
phase solide des sédiments était gardée pour l’analyse des formes particulaires de nutriments.  

8.7. Nitrification 

Le principe de la méthode est celui de Bianchi et al. (1994) qui consiste à suivre l’évolution des 
concentrations de NO2

- durant 20h dans des incubations de sédiments en présence d’allylthiourée (ATU, 
inhibiteur de la nitrosation) et de chlorate de sodium (NaClO3, inhibiteur de la nitratation), en parallèle avec 
des incubations sans traitement (témoin qui représente la nitrosation nette). Les expérimentations ont été 
effectuées systématiquement à partir de 3 carottes. Pour chaque carotte, la mesure de nitrification a été faite 
sur les couches 0-2 cm et 10-12 cm, correspondant à 6 lots de sédiments. Chaque lot était ensuite 
homogénéisé puis réparti en 3 sous-lots : le premier recevant 2 ml de solution d’ATU, le deuxième 2 ml de 
NaClO3 et le troisième ne recevant aucun traitement (contrôle).  

Pour chaque expérimentation, 18 bouteilles ont été incubées pendant 24 h à l’obscurité, à température 
in-situ (eau de fond de la baie de Vilaine au moment des prélèvements). Un sous-échantillon d’environ 
15 ml était réalisé dans chaque bouteille toutes les 4 h, puis centrifugé à 5000 rpm pendant 10 minutes. 
Environ 10 ml d’eau centrifugée étaient fixés avec du chlorure mercurique (HgCl2) dans un tube pour 
analyse ultérieure de NO2

-.  

La nitrification a été calculée à partir du changement de concentration de NO2
- en fonction du temps 

(pente de la régression linéaire, p<0,05) par l’équation suivante : 
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	 ∗ 	 ∗ 	 	 

α est la pente de régression linéaire ; Wsed est la masse de sédiment humide (g) ; Nit est le taux de 
nitrification exprimé en µmol l-1 j-1 de sédiment frais. 

8.8. Réduction des nitrates et des sulfates 

	

Figure 51. Préparation des échantillons pour la mesure de réduction potentielle du nitrate (NO3
-) et de sulfate (SO4

2) 
dans les sédiments. Des solutions enrichies en nitrates et en sulfates circulent au travers de galettes de sédiments 
insérées dans des réacteurs (à gauche) grâce à une pompe péristaltique (à droite). Les taux sont calculés à partir des 
différences de concentration entre l’entrée du réacteur et sa sortie. 

La réduction potentielle du nitrate NO3
- (dénitrification et respiration dissimilatoire) et du sulfate 

(sulfato-réduction) a été mesurée par la méthode de flux en continue (Laverman et al. 2006, Laverman et 
al. 2012). Des galettes de sédiments (couches 0-2 cm et 10-12 cm comme pour la nitrification) étaient 
placées dans des réacteurs en plexiglass (4.2 cm de diamètre et 2 cm de hauteur ; Figure 51). Des solutions 
de concentrations connues en NO3

- et SO4
2  (4500 et 1500 µmol l-1 respectivement) étaient entraînées dans 

les réacteurs à l’aide d’une pompe péristaltique réglée à débit constant (2 ml h-1). Après circulation des 
solutions pendant environ 6 h pour avoir une condition stable, l’échantillonnage a été fait par le canal de 
sortie tous les 4-6 h pendant 24 h d’expérimentation, soit 7 sous-échantillonnages. Les taux de 
dénitrification et de réduction de nitrate ont été calculés par l’équation suivante :  

	
∗

 

Où ΔC : la différence de concentration en NO3
- (ou en SO4

2-) entre l’entrée et la sortie (µmol l-1) ; Q : le 
débit de la pompe (ml h-1) ; V : le volume du réacteur (l). Le taux de la dénitrification (NRR Nitrate 
Reduction Rate) était exprimé en µmol N l-1 j-1. 

Ces taux de dénitrification mesurés peuvent être considérés comme potentiels car mesurés en laboratoire 
et sans limitation et avec enrichissement en substrat (NO3

-). 

Des taux « in situ » ont été recalculés pour la couche 0 – 2 cm en utilisant l’équation de Michaelis-
Menten après une correction de température in-situ par l’équation Arrhenius : 
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Où R est les taux de dénitrification in-situ, kNO la constante d’affinité, [NO3
-] la concentration moyenne 

de NO3
- dans les 2 premiers cm de sédiment. 

8.9. Limitation par les nutriments 

Nous avons comparé la croissance de la biomasse algale obtenue dans un milieu enrichi avec tous les 
éléments avec celle obtenue dans un milieu enrichi avec tous les nutriments, excepté le nutriment testé 
(nitrate, phosphate ou silicate). Deux séries de bioessais ont été réalisées à partir d’eau de surface collectée 
à la station Nord-Dumet (bouée MOLIT), les 21 avril et 21 juillet 2015. Environ 50 l d’eau de mer ont été 
prélevés en sub-surface à l’aide d’une bouteille Niskin de 5 l puis filtrés sur une toile de 200 µm afin 
d’éliminer le maximum de microzooplancton. 

	

Figure 52. Mise en place des incubations dans le port de la Trinité sur mer pour l’analyse de la limitation par les 
nutriments. 

Au laboratoire, les échantillons ont été répartis à raison de 3 L dans des poches en PVC transparentes 
de 5 l, préalablement lavées à l’acide puis abondamment rincées à l’eau déionisée. Les échantillons ont été 
incubés dans différentes conditions nutritives. Le milieu complet était composé de : 

 macronutriments (NID, PID, DSi), 

 micronutriments (traces métalliques et vitamines),  

 l’acide éthylène diamine tétracétique (EDTA), agent complexant permettant l’assimilation des 
métaux par les cellules phytoplanctoniques. 

Les concentrations initiales des éléments ajoutés dans les cultures étaient celles de Maestrini et al. 
(1997), les mêmes que celle de Videau (1993) et (Quéguiner et al. 1986) qui ont réalisé des recherches 
analogues dans la baie de Quiberon et la baie de Vilaine respectivement. 
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Après ajout des nutriments, les poches ont été incubées en sub-surface dans le port de la Trinité-sur-Mer 
en les suspendant à un ponton (Figure 52). Les poches étaient lestées de manière à rester en sub-surface 
malgré les courants. Cela permettait de se rapprocher des conditions de lumière et de température dans les 
eaux de la station d’étude. Ces incubations in-situ en poches souples permettaient également d’avoir une 
certaine turbulence des échantillons. 

Un prélèvement de 125 ml était effectué à T0 puis quotidiennement à partir du 2ème jour jusqu’au 8ème 
jour d’incubation. Un échantillon était fixé avec une solution de lugol acétique dans le milieu initial pour 
identification et dénombrement des taxons dominants par microscopie photonique inversée. A T final, les 
réplicats ont été poolés par traitement nutritif puis fixés au lugol pour la campagne printanière. Les 
expérimentations d’avril ont montré que le dénombrement des espèces à T final était difficile car de 
nombreuses cellules phytoplanctoniques étaient en mauvais état. Pour l’expérimentation de juillet, 
l’échantillonnage a été réalisé à T3 pour se situer au plus proche du pic de biomasse chlorophyllienne. 

Pour comparer l’évolution des populations phytoplanctoniques dans les différents milieux nutritifs, nous 
avons calculé deux indices de diversité qui considèrent à la fois l’abondance et la richesse spécifique : 
l’indice de Shannon-Weaver (H) et l’indice d’équitabilité de Piélou (E). Il s’agit seulement d’une évaluation 
de ces indices puisque plusieurs niveaux taxinomiques d’identification sont mélangés (genre, famille, 
groupe). Mais, les observations ayant été réalisées de la même manière pour les différents milieux nutritifs, 
ces indices nous permettent de comparer de façon relative l’évolution du peuplement phytoplanctonique. 

L’indice de Shannon a été calculé selon la formule suivante : 

	 ∗ 	  

Où ni = effectif du ième taxon et N = nombre total de taxons dans l’échantillon 

L’indice d’Equitabilité de Piélou appelé aussi « de régularité », permet de rendre compte de l’abondance 
relative de chaque taxon et de la régularité de la distribution des taxons. Il est calculé selon la formule 
suivante : 

	
	

 

Où E vaut 0 quand un seul taxon domine et 1 quand tous les taxons ont la même abondance. 

8.10. Analyses et mesures 

8.10.1. Caractéristiques physiques des sédiments  

La granulométrie, la porosité et les teneurs en carbonates ont été analysées dés leur retour au laboratoire 
(Figure 53) sur des carottes découpées en dix tranches : 1 cm pour les 6 premiers cm ; 2 cm pour les 6–12 
cm suivants ; 3 cm pour les 12–15 cm suivants.  
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Figure 53. Poste de travail pour les traitements des carottes destinées à l’analyse des caractéristiques physiques 

 

 

8.10.1.1. Granulométrie 

Pour l'analyse de la granulométrie, un aliquote de sédiment de chaque tranche a été récupéré dans un 
flacon rempli d'un mélange d’alcool et d’eau distillée afin de limiter l'activité microbiologique. Les analyses 
granulométriques ont été réalisées avec le granulomètre Coulter du SHOM. Les échantillons ont été 
préalablement tamisés par voie humide à 500 µm afin d’obtenir une meilleure précision lors de l’analyse 
par granulométrie laser des fractions fines utiles dans le cadre du programme DIETE. Les résultats ont été 
traités sous Gradistat.v8© pour extraire certains paramètres granulométriques (modes principaux, 
classement, symétrie, etc.). Les données ont été regroupées par classes de taille selon le découpage proposé 
par Gradistat (Blott & Pye 2001). 
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Diamètres en µm Découpage selon Gradistat 

500   

 Medium  

250   

 Fine SAND 

125   

 Very fine  

▬▬▬63▬▬▬ ▬▬▬▬▬▬ ▬▬▬▬▬▬ 

 Very coarse  

32   

 Coarse  

16   

 Medium SILT 

8   

 Fine  

4   

 Very fine  

▬▬▬2▬▬▬ ▬▬▬▬▬▬ ▬▬▬▬▬▬ 

   

  CLAY 

Figure 54. Classes granulométriques retenues pour cette étude, selon Gradistat. 

 

8.10.1.2. Porosité 

Pour la mesure de la densité, porosité et teneurs en carbonates, des boites de volume connu ont été 
remplis de sédiments. Ils ont été pesés pour avoir des poids humides et séchés à l'étuve à 45 °C pendant 
environ cinq jours. La teneur en eau, la densité sèche et la porosité ont été calculées selon les équations 
suivantes : 

	 	 	
	

∗ 	 	 

é	 	 ∗ 	  

é	 è 	
	

 

é 	 ∗ 	  

Où Poidshum est le poids du sédiment humide (g) ; Poidssec est le poids du sédiment après le séchage à 
l'étuve (g) ; Volcouv est le volume de couvercle (cm3) ; Voleau est le volume d'eau dans le couvercle (cm3).  
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8.10.1.3. Carbonates 

Les analyses des teneurs en carbonates ont été réalisées avec un calcimètre Bernard à l’Université de 
Bretagne Sud. Les échantillons bruts non tamisés ont été séchés à 45°C puis broyés dans un mortier d’agate. 
En accord avec les données antérieures (Goubert 1997), les prises d’essai pour les analyses ont été d’environ 
1 g de sédiment sec broyé afin d’obtenir une attaque complète et une bonne précision de mesure. Environ 
5 ml d’acide chlorhydrique (4 mmol l-1) ont été versés sur le sédiment par la tubulure. Le volume de CO2 
dégagé par l'attaque de l'acide a été mesuré par un calcimètre relié à l'erlenmeyer. Le calcimètre a été 
étalonné par la mesure d'un volume de CO2 pour une gamme étalon, 0,2 g de carbonate de calcium (CaCO3). 

	
∗ 	 é

é
∗ 	 	 

	 é

é
 

Où Voléch est le volume de CO2 dégagé pour un échantillon de sédiment (cm3) ; PEéch est la prise d'essai 
d'échantillon (g) ; PEétalon est la prise d'essai de CaCO3 pur (g) ; Volétalon est le volume de CO2 dégagé pour 
un étalon (cm3). Les teneurs en CaCO3 sont exprimées en %. 

8.10.2. Profils d’oxygène 

Les profils d’oxygène (O2) dans l’eau et les sédiments ont été mesurés grâce à des microélectrodes de 
type-Clark (UNISENSE).  

	

Figure 55. Mesure ex-situ de profils d’O2 à l'aide d'une microélectrode type-Clark dans les sédiments de la baie de 
Vilaine. 

Ces électrodes (Figure 55), dont le diamètre est de 100 µm, permettent une mesure précise dans les 
sédiments et présentent l’avantage de ne pas déstructurer le sédiment superficiel. Les électrodes, munies 
d'une référence interne, sont couplées à un pico-ampèremètre qui permet de mesurer les très faibles 
variations d'intensité électrique qui sont directement reliées au gradient d'O2 (entre l'extérieur et l'électrolyte 
composant le bout de l'électrode) au niveau de la tête de l'électrode. L'utilisation d'un micromanipulateur 
motorisé piloté par ordinateur, ainsi que la visualisation en temps réel des mesures effectuées permettent 
d'adapter la résolution des profils au gradient observé, de l’ordre de 100 à 200 µm.  
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Les électrodes ont été calibrées avec l’eau prélevée à la station d’étude pour éviter toute correction de 
la salinité ou de la température. La procédure standard avec un calibrage en deux points (0% et 100% d'O2) 
a été appliquée pour chaque station. 

8.10.3. Formes particulaires de nutriments 

8.10.3.1. Phosphore 

Les différentes formes de P ont été étudiées par la méthode d’analyse séquentielle de Ruttenberg (1992), 
modifiée par Andrieux-Loyer et al. (2008). 

Tableau 6. Méthode d’extraction séquentielle de formes de phosphore d’après Aspila et al. (1976) et Ruttenberg (1992) modifiée 
par Andrieux-Loyer et al. (2008). 

Nom Forme extraite Réactifs et protocoles 

P-Fe P non apatitique lié aux oxydes de fer 0,1 mol l-1 Bicarbonate dithionite (DB) 8 h, 20°C

P-Ca Auth P authigénique lié au calcium 

(a) 1 mol l-1 Na-acetate buffer (pH = 4, 6 h, 20°C) 

(b) lavée avec 1 mol l-1 MgCl2 (pH = 8, 0.5 h, 
20°C) 

P-Ca Det P détritique lié au calcium 1 mol l-1 HCl, 12 h

P-Orga Phosphore Organique Calcination à 550°C, 1 mol l-1 HCl, 12 h 

L’extraction séquentielle a été effectuée avec des sédiments lyophilisés et broyés, à température 
ambiante et agitation selon trois étapes différentes (Tableau 6). Les trois formes de P : P lié au fer (P-Fe), 
P authigénique lié au calcium (P-Ca Auth) et P détritique lié au calcium (P-Ca Det), sont considérées 
comme les formes inorganiques. Le P organique (P-Orga) a été calculé par différence entre la somme des 
formes de P inorganique et la concentration de P total mesurée selon la méthode d'Aspila et al. (1976). 
Cette dernière repose sur l’extraction directe par HCl 1 mol l-1 du sédiment calciné à 550°C (P total) et non 
calciné (P inorganique total). Pour comparaison, le P total a également été calculé en additionnant les trois 
formes de P inorganiques et organiques. 

8.10.3.2. Azote et carbone 

Entre 1 et 2 g de sédiments lyophilisés ont été conservés pour analyses des concentrations en azote total 
(NT) et carbone organique total (COT) par la méthode de combustion à haute température avec une 
analyseur élémentaire Carlo-Erba©, après l’élimination de carbonate par l’acide phosphorique (Cauwet 
1975). 

8.10.3.3. Silice biogénique 

La méthode la plus utilisée pour l’analyse de la silice biogénique (BSi) est celle de DeMaster (1981). 
Elle a été comparée à celle plus récente de Mortlock and Froelich (1989) puis actualisée au LER/MPL dans 
le cadre de ce programme. 
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Figure 56. Schéma type d’une cinétique pour l'extraction de la silice biogénique dans le sédiment, DeMaster (1981). 

Le principe de suivre la cinétique de dissolution de la BSi et de la LSi (silice lithogénique) permet de 
distinguer les deux formes de silice particulaire. La BSi du sédiment se dissout rapidement par une attaque 
alcaline à haute température (85°C) par le carbonate de sodium (Na2CO3). Le plateau correspond à la 
dissolution de la LSi. L’ordonnée à l’origine donne la proportion de la silice biogénique dans le sédiment 
(Figure 56). 

La méthode de DeMaster (1981) fournit des résultats répétables mais elle a été remise en cause 
concernant la nature et la concentration de la base utilisée pour dissoudre la BSi. L’étude méthodologique 
a montré que l’utilisation d’une base forte telle que la soude (NaOH) peut aussi conduire à la dissolution 
de la LSi lorsque la concentration passe de 0,1 à 0,2 mol l-1. Les tests donnaient des résultats similaires en 
utilisant NaOH ou Na2CO3 à 0,1 mol l-1. En conséquence, la base faible de Na2CO3 a été choisie comme 
réactif d’extraction afin d’éviter la dissolution trop rapide de la LSi. Le traitement par un mélange de 
peroxyde d’hydrogène et d’acide chlorhydrique (H2O2 + HCl), proposé par Mortlock and Froelich (1989), 
est aussi susceptible de libérer de la LSi (Conley 1998). 

	

Figure 57. Protocole retenu pour analyser la BSi dans les sédiments de la baie de Vilaine. 
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Dans un tube à centrifuger conique en polypropylène, 50 ml de Na2CO3 à 0,1 mol l-1 ont été ajoutés à 
une prise d’essai comprise entre 20 et 30 mg de sédiment (Figure 57). Les tubes étaient placés au bain marie 
à 85 °C. Un aliquote de 500 µl était prélevé et dilué avec de l’eau ultra pure au bout de 1h, 2h, 3h et 5h 
pour l’analyse ultérieure de DSi. Les échantillons issus de l’extraction étaient conservés par l’acidification 
avant leur analyse en DSi. L’incertitude sur les mesures de BSi a été estimée selon des méthodes normées 
à 14% (10% pour l’extraction + 4% pour l’analyse DSi du laboratoire). 

8.10.4. Nutriments dissous 

L’azote inorganique dissous (NID = NH4
+ + NO3

- + NO2
-), le phosphore inorganique dissous (PO4

3- ou 
PID) et les silicates (DSi) dans les eaux de la baie de Vilaine et dans les EIS ont été analysés en flux continu 
segmenté en auto-analyseur d'après Aminot and Kérouel (2007). L’analyse de NTD et PTD a été faite 
simultanément par la méthode d’oxydation par le persulfate après l’élimination du NH4

+ pour les 
échantillons d’EIS (Burdige & Zheng 1998, Raimbault et al. 1999). Les concentrations de NOD et POD 
ont été calculées par différence entre l’azote total dissous (NTD) et le NID, et entre le phosphore total 
dissous (PTD) et le PID respectivement. Les analyses de Fer dissous et de sulfure dans les EIS ont été 
effectuées selon Sarradin et al. (2005) et Fonselius et al. (2007) respectivement. 

8.10.5. Phytoplancton et microphytobenthos 

8.10.5.1. Biomasse phytoplanctonique dans l’eau 

Pour les analyses de Chl-a, un volume de 100 ml était filtré sur filtre GF/F puis conservé à -25 °C 
jusqu’au moment du dosage. Les pigments étaient extraits dans 10 ml d’acétone à 90% et dosés par 
fluorimétrie selon la méthode d'Aminot and Kérouel (2004).  

8.10.5.2. Microphytobenthos 

Les microalgues se développant ou sédimentant à l’interface eau-sédiment ont été étudiées en analysant 
les concentrations de Chl-a dans le premier cm des carottes prélevées pour les études spatiales et 
temporelles. D’autre part, l’identification des principaux genres de diatomées a été effectuée sur l’interface 
des carottes de l’étude temporelle. 

Pour les mesures de Chl-a dans les sédiments, les échantillons de sédiments ont été traités selon 
(Sundbäck et al. 1996) par extraction avec de l’acétone à 90% après sonication puis analyse de l’extrait 
comme pour l’eau (voir paragraphe précédent). 
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Figure 58. Protocole d’extraction du microphytobenthos (d'après Ribeiro 2010). 

De 5 à 10 g d'échantillons congelés ont été transférés dans un tube de centrifugation conique en 
polyéthylène de 50 ml puis laissés à décongeler (Figure 58). L’échantillon subissait une sonication puis une 
homogénéisation au vortex pour obtenir un mélange fluide. Les échantillons ont été ensuite centrifugés à 
3720 g pendant 15 min. Les microphytobenthos, y compris les grandes diatomées lourdement silicifiées, 
restaient suspendus en raison de leur densité beaucoup plus faible que les particules argileuses. Le 
surnageant a été ensuite récupéré puis dilué pour être redistribué ensuite dans 4 nouveaux tubes de 
centrifugation de 50 ml complétés avec de l'eau distillée. Les tubes ont été centrifugés à 1500 g pendant 10 
min. Le surnageant a été ensuite jeté alors que le culot était récupéré et dilué dans l'eau. La procédure de 
centrifugation a été répétée 4 à 5 cinq fois. Après la dernière centrifugation, le culot, appelé extrait, 
contenait la matière organique et donc le microphytobenthos. L'extrait était conservé dans quatre tubes de 
micro-centrifugation de sécurité de 1,5 ml à 4° C après y avoir ajouté quelques gouttes de solution de 
glutaraldéhyde à 2,5%. L’extrait a pu ensuite être utilisé pour identifier les frustules de diatomées.  

8.10.6. Macrofaune benthique 

A la fin des mesures de flux benthique (voir 8.5), les sédiments des carottes étaient fixés par une solution 
de formol à 10% puis conservés dans un seau étanche jusqu’à l’inventaire et le calcul du nombre d’individus 
dans chaque carotte de sédiments incubée. L’identification variait de l’espèce à l’embranchement selon le 
type d’animal observé. 

8.11. Traitements des données 

8.11.1. Analyse statistique des données 

L’évolution et la variation des concentrations de nutriments totaux et inorganiques dissous dans les EIS 
ont été analysées par le test ANOVA multifacteur, en prenant en compte la date de prélèvement et la 
profondeur comme les facteurs. Les variations saisonnières des flux benthiques mesurés et diffusifs ont été 
traitées par ANOVA. Pour toutes les mesures des flux, les traitements à la lumière et à l’obscurité ne 
présentent pas de différence significative (Anova, p>0,05), les résultats des deux mesures ont été rassemblés 
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et moyennés (n = 4). Les résultats des mesures « conditions de vives eaux » et « conditions de mortes eaux » 
ne présentaient pas non plus de différence significative. L’effet de la marée n’a pas été pris en compte 
comme facteur dans l’analyse statistique. Les variations dans les concentrations en nutriments totaux, les 
formes de P sédimentaire, la densité et la granulométrie des sédiments superficiels (5 cm) ont été analysées 
par un test indépendant. Les traitements de données et les représentations graphiques ont été réalisés à l’aide 
du logiciel STATGRAPHICS CENTURION XVII. Les représentations cartographiques de différents 
paramètres de prélèvement spatial ont été effectuées à l’aide du logiciel OCEAN DATA VIEW. 

8.11.2. Calcul des flux benthiques 

	

Figure 59. Exemple d’évolution des concentrations en DSi dans les eaux surnageantes des carottes incubées pour la mesure des 
flux benthiques (22 avril 2015). En rouge : carottes incubées à la lumière in situ ; en noir : carottes incubées à l’obscurité ; en 
vert : carotte sans sédiment remplie avec de l’eau de fond. 

Les flux benthiques de nutriments mesurés ont été calculés à partir de changement de concentration en 
fonction du temps d’incubation (Figure 59), d’après (Dalsgaard et al. 2000). Les concentrations de 
nutriments mesurés ont été d’abord corrigées pour la dilution.  

	
∗ 	

	 

Où α est la pente de régression linéaire entre la concentration et le temps d’incubation (µmol l-1 h-1) ; V 
est le volume d’eau surnageant (l) ; A est la superficie des sédiments incubés (m2). Les flux sont exprimés 
en µmol m-2 h-1. Les flux ont été calculés uniquement pour les pentes qui sont significatives (p<0,05). 
L’erreur standard des flux a été estimée par la multiplication des flux et l’erreur standard des pentes. Si 
l’erreur standard des flux était supérieure aux flux, ils ont été considérés comme non significative (Denis 
et al. 2001, Almroth-Rosell et al. 2012). 

8.11.3. Calcul des flux de diffusion 

Les flux diffusifs ont été calculés par le gradient de concentration entre les eaux de fond et le premier 
cm de sédiment superficiel d’après la loi de Fick pour la diffusion, adaptée au sédiment (Berner 1980). 

	 	 	  

Où Φ est la porosité des sédiments superficiels ; ∂C/∂z est le gradient de concentration (µmol m-4) ; Ds 
est le coefficient de diffusion de nutriments dans les EIS. Le gradient de concentration a été calculé par la 
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différence entre la concentration dans les eaux de fond et le premier cm de sédiment. Le coefficient de 
diffusion a été calculé selon l’équation de Boudreau (1996). 

	
	 	

 

Où Do est le coefficient de diffusion d’un ion dans une dilution infinie, calculé et corrigé pour la 
température des eaux de fond (Li & Gregory 1974, Boudreau 1996, Schulz 2006) ; Φ est la porosité des 
sédiments superficiels. Les flux négatifs sont dirigés vers le sédiment alors que les flux positifs sont dirigés 
vers la colonne d’eau. 
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9. Résultats et discussion 

9.1. Evolution des eaux colorées depuis les années 70 

Les distributions dans l'espace et dans le temps des eaux colorées en font des évènements qui échappent 
la plupart du temps aux réseaux de surveillance et d'observation. Les eaux colorées sont difficiles à étudier 
tant leurs apparitions semblent encore aléatoires et leurs formes diversifiées. La première démarche de 
DIETE a été de commencer par un inventaire de leurs observations quelle qu’en soit l’origine. 

	

Figure 60. Tableau d’inventaire des eaux colorées observées au large de la Loire et de la Vilaine. Le tableau est un 
fichier Excel dont les cellules sont renseignées (en commentaire) avec les informations complémentaires lorsqu’elles 
sont disponibles (espèce, densité cellulaire, lieu, nature du signalement). Les densités cellulaires sont indiquées dans 
la cellule. Une cellule non renseignée signifie qu’aucune eau colorée n’a été inventoriée. Les secteurs sont 1 : Baie 
de Quiberon, 2 : Large Vilaine, 3 : Large Loire. 

1970 1971 1972 1973 1974 1975 1976 1977 1978 1979

1980 1981 1982 1983 1984 1985 1986 1987 1988 1989

1990 1991 1992 1993 1994 1995 1996 1997 1998 1999

2000 2001 2002 2003 2004 2005 2006 2007 2008 2009

6 000 000 175 400 000

1 600 000
100 000 000

7 700 000

584 000

2010 2011 2012 2013 2014

Eau brune à dinoflagellés
Eau rouge à Mesodinium rubrum

Eau verte à Lepidodinium chlorophorum  ( = Gymnodinium chlorophorum   = Gymn-82 )
Eau brune à diatomées
Karenia mikimoto i (toxines hémolytique)
Eau rouge à dinoflagellés

80 000 000

Secteur 3 6 300 000

Secteur 2

Secteur 1

Secteur 3 2 000 000
48 000 000
11 520 000

25 000 000 6 600 000

1 200 000

Secteur 2
 

800 000 6 000 000 11 000 000

Secteur 1

12 500 000

16 500 000

Secteur 3 5 250 000 3 000 000

3 300 000

Secteur 2 2 990 000 10 000 000 12 000 000

Secteur 1

11 000 000 40 000 000 230 000

1 200 000 32 500 000 8 000 000

Secteur 3

3 000 000Secteur 2

4 400 000

Secteur 3

Secteur 1

Secteur 1

Secteur 2
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Figure 61. Synthèse des évènements d’eaux colorées observés au large de la Loire et de la Vilaine. Les secteurs sont 
1 : Baie de Quiberon, 2 : Large Vilaine, 3 : Large Loire. 

Les premières eaux colorées inventoriées datent des années 70 (Figure 60 et Figure 61) et sont de type 
« eaux rouges à dinoflagellés ». Les eaux rouges sont ensuite signalées durant les années 80 et 2000. Les 
premières observations de L. chlorophorum datent probablement de 1982 dans le secteur du Croisic qui est 
une année critique pour l’environnement du secteur côtier (anoxie en baie de Vilaine, mise en évidence de 
problèmes sanitaires ayant pour origine le phytoplancton). A cette époque, le dinoflagellé phototrophe est 
identifié comme « Gymn 82 » dans la base REPHY. Son développement va prendre une ampleur maximum 
en 1988 avec des proliférations sur une grande partie de la côte atlantique (Sournia et al. 1992). 

Une représentation synthétique des évènements montre qu’il y a eu environ 3 fois plus d’évènements 
observés au large de la Loire et en baie de Vilaine que dans la baie de Quiberon. Plus des deux tiers des 
eaux colorées sont composées de L. chlorophorum. Depuis 2007, L. chlorophorum est le seul représentant 
des eaux colorées observées. 
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9.2. Recherche de séries historiques sur les macrophytes 

Cette section résume l’étude effectuée par Bio-Littoral pour le programme DIETE. 

9.2.1. Macroalgues opportunistes 

	

Figure 62. Evolution des surfaces algales cumulées sur juillet et septembre entre Quiberon et l’Ile de Ré et des flux 
azotés mensuels moyens apportés entre mai et août par la Loire (mesuré à Montjean) et par la Vilaine (mesuré à 
Rieux) entre 2007 et 2012 (Ballu et al. 2014). 

Des suivis annuels des proliférations d’ulves sont effectués par le CEVA depuis 2002 dans le secteur de 
Noirmoutier et 2007 dans le secteur du Mor Braz. D’une manière générale, le développement des marées 
vertes est favorisé par le confinement des masses d’eaux (fond de baie, temps de résidence, etc.) et les 
apports de nutriments. Toutefois, les travaux de Ballu et al. (2014) ne permettent pas de mettre en évidence, 
entre 2007 et 2012, de relation claire entre les flux de nutriments (N et P) par la Vilaine et la Loire sur la 
période mai-août et les surfaces d’échouage d’algues vertes entre Quiberon et l’Ile de Ré (Figure 62). 

En outre, il n’est pas observé de proliférations massives d’ulves dans le Mor Braz contrairement à celles 
observées sur tout le pourtour des îles de Noirmoutier et de Ré. Il semble que la turbidité et/ou la profondeur 
soient trop importantes dans le secteur du Mor Braz et de la Loire pour permettre la photosynthèse des 
ulves qui se développent dans la masse d’eau. Celles qui sont observées sont fixées à la roche. La surface 
disponible de substrat rocheux conditionne donc l’importance de leur biomasse et peut expliquer les fortes 
abondances observées sur les îles. 
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9.2.2. Maërl 

	

Figure 63. Localisation des principaux bancs de maërl en Bretagne avec les zones Natura 2000 qui les concernent 
représentées en gris (Synthèse REBENT 2003). 

Les différentes études menées dans le cadre du programme CARTHAM et les suivis DCE confirment 
la présence de bancs de maërl à la sortie du golfe du Morbihan, à la pointe de la presqu’île de Quiberon, 
entre Houat et Hoëdic et dans la baie de Bourgneuf (Figure 63). Récemment un banc de maërl a été 
découvert au niveau du plateau du four (zone Natura 2000, 2012). Les différents bancs répertoriés sont 
situés dans des zones abritées du large par des reliefs rocheux émergeants. En effet, leur dégradation peut 
avoir plusieurs origines, l’envasement, la dispersion par des évènements comme les tempêtes, l’impact des 
engins de pêche et le manque de lumière. Les données disponibles sont parcellaires et ne permettent pas de 
suivre leur évolution/dégradation spatiale dans le temps. Cette espèce ayant une croissance très lente, elle 
évolue lentement face aux perturbations environnementales et la nécessité d’avoir de longues séries 
s’impose pour observer des tendances.  

9.2.3. Zostères 

A l’échelle mondiale, les herbiers, dont ceux à zostères, connaissent une régression comparable à celle 
reportée pour les mangroves ou les forêts tropicales avec des taux de diminution de surface qui s’élèvent à 
7 % par an depuis 1990. Une des premières causes évoquées pour expliquer ces régressions est 
l’eutrophisation des milieux mais de nombreux autres facteurs (pesticides, augmentation des températures, 
espèces invasives, travaux de dragage, etc.) sont également impliqués dans la régression des herbiers de 
manière plus ponctuelle. Deux espèces de zostères se développent depuis le Cotentin jusqu’au bassin 
d’Arcachon. La Zostera noltei occupe les zones intertidales de sables fins plus ou moins envasés, tandis 
que Zostera marina, qui a un thalle beaucoup plus large que la première, occupe des zones de sable peu 
profondes mais demeure toujours immergée. Cette dernière est donc susceptible d’être plus indicatrice de 
l’eutrophisation car plus dépendante de la transparence de l’eau. 
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En 1932, une maladie a décimé Z. marina en Europe. Leur recolonisation n’a commencé à être visible 
que 10 ans plus tard à des vitesses très variables en fonction du secteur géographique. Il semble donc 
difficile de prendre cette espèce comme indicateur d’évolution de l’eutrophisation sur le long terme. 

		

Figure 64. Situation géographique des différents herbiers de Zostera noltei recensés dans la zone d’étude (hors golfe 
du Morbihan). 

Quatre principaux sites à Zostera noltei peuvent être identifiés sur le secteur d’étude (Figure 64) :  

 Baie de Plouharnel (dernier recensement Sextant/DCE/Rebent 2010), 

 Le Stër (Locmariaquer, dernier recensement : ONCFS, 2012), 

 Pont-Mahé et Pen-Bé (Assérac pas de recensement récent : Gruet Com. Pers.), 
Noirmoutier (dernier recensement : Bargain, 2013). 

Z. noltei se développant sur les zones intertidales, le suivi spatio-temporel des herbiers peut être étudié 
grâce aux images spectrales prises par satellites et qui permettent également d’estimer les densités de 
phanérogames. Les satellites SPOT, qui passent régulièrement à marée basse pour les grands coefficients 
de marée dans notre région, s’avèrent extrêmement intéressants dans la problématique abordée puisque l’on 
peut recalculer des séries quasiment annuelles depuis 1987 sur tous les herbiers de la région. Mais ce travail 
reste à effectuer. 
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9.2.4. Macroalgues intertidales 

	

Figure 65. Exemple de l’évolution spatio-temporelle des macroalgues intertidales de la pointe de Penerf d’après des 
images SPOT de 1986 et 2004 (Source CEVA). 

L’évolution spatio-temporelle peut être suivie par des images spectrales satellitaires SPOT depuis 1987. 
Les figures montrent ce suivi à la pointe de Pénerf (Figure 65). L’étude de l’évolution spatiale de la surface 
de ces macroalgues indique clairement une régression entre 2003 et 2007 de l’ordre de 40% (Rossi et al. 
2009). Ces auteurs proposent l’hypothèse d’un cycle proie/prédateur avec les patelles. Les surfaces de 
macroalgues intertidales sont un estimateur de qualité des masses d’eau retenu par la DCE. Toutefois, les 
séries disponibles sont trop courtes pour en tirer des tendances significatives. 

9.2.5. Macroalgues subtidales 

En raison de la complexité d’acquisition de la donnée (plongée, ROV), il existe peu d’études anciennes 
portant sur la surface occupée par les algues subtidales.  
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Figure 66. Résultats du suivi de l’association Estuaire Loire Vilaine de 2009 à 2014 traités par le Muséum National 
d’Histoire Naturelle: dominance de la laminaire annuelle Saccorhiza polyschides sur les sites sous influence de la 
Vilaine et dominance de la laminaire pluriannuelle Laminaria hyperborea sur les sites sous influence de la Loire. 

Une étude récente a permis de mettre en exergue une différence dans les peuplements de laminaires du 
Mor Braz et celui du littoral ligérien (Figure 66). Les résultats montrent une domination des peuplements 
de laminaires opportunistes Saccorhiza polyschides sur les sites sous influence de la Vilaine et une 
dominance de Laminaria hyperborea (algue pluriannuelle) pour ceux sous l’influence de la Loire. 
Différentes hypothèses ont été avancées pour expliquer ces différences en particulier la nature du sédiment 
et les mouvements de houle. Toutefois, au vu des résultats, la disparité des peuplements des laminaires 
indique probablement une perturbation majeure sur le secteur du Mor Braz qui pourrait être liée à 
l’eutrophisation. Ces divergences pourraient en effet indiquer un stade d’eutrophisation avancée qui est 
cohérent avec les observations de blooms récurrents phytoplanctoniques qui se déroulent dans ce secteur. 
Cependant, le retour progressif des algues structurantes climax au détriment des algues opportunistes 
semble indiquer une amélioration régulière de la masse d’eau depuis les années 2010, en particulier sur les 
sites les plus éloignés de la Vilaine. 

En conclusion, l’hétérogénéité des données des inventaires ne permet pas de conclure sur une 
quelconque évolution de la répartition des macrophytes dans le secteur Loire Vilaine. Dans de nombreux 
cas, les données sont disparates d’un site à l’autre, que ce soit au niveau de l’effort d’échantillonnage, des 
objectifs des études, des étages bathymétriques étudiés et l’absence de citation d’une espèce ne correspond 
pas forcément à une absence avérée. En l’état actuel, il n’est pas possible, sur la base de ces données et 
synthèse, de mettre en corrélation l’évolution spatio-temporelle des macroalgues avec un changement 
potentiel de la qualité des eaux au cours du temps. La nécessité de s’accorder sur un suivi homogène, 
standardisé des meilleurs indicateurs apparaît indispensable. 
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9.3. Étude des séries hydrologiques à long terme 

9.3.1. Eaux fluviales 

9.3.1.1. Débits et nutriments 

Des séries à long terme de concentrations de NID, PID et Chl-a ont déjà été mises à jour dans plusieurs 
sections de la Loire en amont d’Angers (Loire « haute », « moyenne » et « basse » ; voir Minaudo et al. 
2015). Les résultats de DIETE concernent la partie du fleuve en aval d’Angers, ce que (Minaudo et al. 
2015) appellent la « Loire estuarienne ».  

	

Figure 67. Tendances sur l’évolution de 1980 à 2013 des débits de la Loire et de la Vilaine (a, c) et de leur saisonnalité 
(b, d). Chaque courbe de tendance est optimisée dans un encadré (voir 8.2.4 pour la significativité des tendances). 

La variabilité des débits des fleuves détermine en grande partie le transfert de nutriments des bassins 
versants vers les zones côtières (Guillaud et al. 2008, Romero et al. 2012). Entre 1980 et 2013, les débits 
de la Loire varient de 98 à 6100 m3 s-1 pour une valeur médiane de 622 m3 s-1. Aucune tendance à 
l’augmentation ou à la diminution n’est observable (Figure 67 a), même si Floury et al. (2012) ont constaté 
une diminution significative du débit de la Loire moyenne entre 1977 et 2008. La tendance du débit de la 
Loire présente une série d’oscillations d’une envergure variant autour de 7 ans. Les débits des principaux 
fleuves européens présentent en effet une forte variabilité interannuelle reflétant les précipitations ainsi que 
la fonte des neiges et des glaciers pour certains fleuves, en lien avec les variations climatiques formalisées 
sous le terme NAO* (Radach & Pätsch 2007). Les tendances des débits de la Loire ont des oscillations 
similaires à celles rapportées par Radach and Pätsch (2007) pour des fleuves de l’Europe du Nord. Ce 
résultat suggère que le continent européen constitue une unité hydro-climatique cohérente. 
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Tableau 7. Matrice de corrélation de spearman sur les médianes annuelles (1980-2013) de débits fluviaux et de 
concentrations en nutriments et Chl-a dans les fleuves et dans la baie de Vilaine. La significativité des corrélations 
est indiquée par des astérisques (***p < 0,001 ; **p < 0,01 ; *p < 0,05). Les fortes corrélations (0,50 ≥ r ≥ +0,50) 
sont mentionnées en gras et l’effectif correspondant est indiqué entre parenthèses. 

 
Loire  
débit 

Vilaine  
débit 

NID 
Loire 

PID 
Loire 

Chl-a 
Loire 

NID 
Vilaine 

PID 
Vilaine 

Chl-a 
Vilaine 

NID 
Baie 

Vilaine 

PID 
Baie 

Vilaine 

DSi 
Baie 

Vilaine 

Chl-a 
Baie 

Vilaine 

Loire  
débit 

1,00            

Vilaine  
débit 

0,81*** 
(34) 

1,00           

NID 
Loire 

0,40* 
(34) 

0,46** 
(34) 

1,00          

PID 
Loire 

0,10 
(24) 

0,03 
(24) 

-0,06 
(24) 

1,00         

Chl-a 
Loire 

-0,07 
(34) 

-0,03 
(34) 

-0,10 
(34) 

0,60** 
(24) 

1,00        

NID 
Vilaine 

-0,09 
(34) 

0,15 
(34) 

0,20 
(34) 

0,67** 
(24) 

0,33 
(34) 

1,00       

PID 
Vilaine 

-0,21 
(31) 

-0,14 
(31) 

-0,44* 
(31) 

0,87*** 
(21) 

0,69*** 
(31) 

0,24 
(31) 

1,00      

Chl-a 
Vilaine 

-0,05 
(34) 

-0,15 
(34) 

-0,12 
(34) 

0,41* 
(24) 

0,63*** 
(34) 

-0,07 
(34) 

0,42* 
(31) 

1,00     

NID 
Baie 

Vilaine 

0,78** 
(17) 

0,74** 
(17) 

0,36 
(17) 

0,35 
(17) 

-0,10 
(17) 

0,29 
(17) 

-0,01 
(14) 

-0,20 
(17) 

1,00    

PID 
Baie 

Vilaine 

0,13 
(17) 

-0,09 
(17) 

0,07 
(17) 

0,38 
(17) 

0,05 
(17) 

0,11 
(17) 

0,29 
(14) 

0,19 
(17) 

-0,12 
(17) 

1,00   

DSi 
Baie 

Vilaine 

0,55* 
(17) 

0,41 
(17) 

0,35 
(17) 

0,08 
(17) 

-0,48 
(17) 

-0,17 
(17) 

-0,51 
(14) 

-0,31 
(17) 

0,63* 
(17) 

-0,02 
(17) 

1,00  

Chl-a 
Baie 

Vilaine 

0,20 
(18) 

0,25 
(18) 

0,04 
(18) 

-0,56* 
(18) 

-0,67** 
(18) 

-0,32 
(18) 

-0,66* 
(15) 

-0,58* 
(18) 

0,25 (17) 
-0,45 
(17) 

0,33 (17) 1,00 

Les débits de la Vilaine sont environ 10 fois plus faibles que ceux de la Loire avec une tendance similaire 
à celle établie pour la Loire (Figure 67c), qui se traduit par une corrélation significative entre les débits des 
deux fleuves (Tableau 7). Cette dernière rend difficile la distinction entre les deux sources de nutriments 
vers la baie de Vilaine. Cependant, avec des débits 10 fois plus élevés que celle de la Vilaine, la Loire est 
certainement la principale source de nutriments pour la partie nord du golfe de Gascogne et joue un rôle 
majeur dans l'eutrophisation des eaux côtières du sud de la Bretagne, y compris la baie de Vilaine (Guillaud 
et al. 2008, Menesguen & Dussauze 2015). Les saisonnalités des débits des deux fleuves ne présentent pas 
d’évolution particulière avec les valeurs minimums systématiquement mesurées en été et les valeurs 
maximum en hiver (Figurer 67b et d). 
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Figure 68. Tendances sur l’évolution de 1980 à 2013 des concentrations de NID dans la Loire et la Vilaine (a, c) et 
des apports de NID par la Loire et la Vilaine (e, g) de la Loire et de la Vilaine et de leur saisonnalité (b, d, f, h). Les 
disques gris sont les observations traitées comme exceptionnelles. 

Dans les eaux fluviales, le NID est constitué à plus de 90% de nitrates, la forme ammonium (NH4
+) étant 

donc très minoritaire. Cette forte proportion de la forme nitrate dans le NID témoigne de l’origine 
majoritairement agricole des pollutions en azote dans la Loire et la Vilaine. Les médianes annuelles de NID 
dans la Loire varient entre 117 μmol l-1 en 1991 et 293 μmol l-1 en 1999 et sont significativement corrélées 
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avec les débits des deux fleuves. La tendance du NID dans la Loire montre des oscillations similaires à 
celles des débits, mais une tendance à la hausse est observable notamment entre 1991 et 2013 (Figure 68a). 
Les concentrations maximums et minimums de NID sont toujours observées en hiver et en été, 
respectivement (Figure 68b). L'amplitude saisonnière diminue à partir des années 1990, avec une 
augmentation des valeurs d’été et une diminution des valeurs d'hiver. Les médianes estivales de NID dans 
la Loire correspondant à la période 2002-2013 sont d’environ 50 μmol l-1 supérieures à celles de la période 
1990-2001. Minaudo et al. (2015) ont également observé une augmentation du NID estival à partir de 1980 
pour la haute et la moyenne Loire. Les médianes de NID dans la Vilaine sont plus élevées que celles de la 
Loire et augmentent globalement de 200 μmol l-1 en 1980 à 600 μmol l-1 en 1994. Elles diminuent par la 
suite pour atteindre 446 μmol l-1 en 2013. Pour la Vilaine, la tendance montre donc deux périodes distinctes 
d'augmentation et de diminution avant et après les années 1990, respectivement (Figure 68c). Comme pour 
la Loire, les valeurs de NID maximums et minimums dans la Vilaine sont toujours observées en hiver et en 
été, respectivement (Figure 68d). Mais contrairement à ce qui a été observé dans la Loire, les concentrations 
médianes de NID de la Vilaine ne sont pas corrélées aux débits (Tableau 7). L'amplitude saisonnière du 
NID dans la Vilaine montre une forte irrégularité, mais sans tendance notable, à la différence de celle dans 
la Loire. 

Les médianes annuelles des flux de NID par la Loire varient entre 33 106 μmol s-1 en 2011 et 295 106 
μmol s-1 en 2000. La tendance et la saisonnalité des flux de NID sont comparables à celles des 
concentrations (Figure 68e et f), avec une augmentation de 1990 à 2013 particulièrement notable en été. La 
moyenne annuelle globale des flux de NID par la Vilaine représente environ 15% de celle de la Loire, avec 
une valeur minimum de 2,7 106 μmol s-1 en 1985 et une valeur maximum de 46 106 μmol s-1 en 1994. La 
tendance et la saisonnalité des flux de NID par la Vilaine reflètent à la fois le débit et la concentration de 
NID du fleuve, sans tendance évidente (Figure 68g et h). 

Les bassins de la Loire et de la Vilaine font partie des zones agricoles les plus intensives de France, 
assurant les deux tiers du bétail national et la moitié de la production céréalière (Bouraoui & Grizzetti 
2008). Des taux plus élevés d'application d'engrais azotés sur le bassin versant de la Vilaine que sur celui 
de la Loire (Bouraoui & Grizzetti 2008) expliquent pourquoi les concentrations de NID sont plus élevées 
dans la Vilaine que dans la Loire. La corrélation entre le NID et le débit de la Loire confirme l'importance 
du lessivage par les pluies des nitrates contenus dans les sols sur le contenu des eaux fluviales en NID. 
Concernant le bassin versant de la Loire, les émissions ponctuelles de N (rejets d'eaux usées 
essentiellement) ont diminué entre 1990 et 2005, mais l'application d'engrais a augmenté au cours de la 
même période (Bouraoui & Grizzetti 2011). Cette augmentation, combinée à un temps de transit des nitrates 
à travers les sols et les aquifères du bassin estimé à 14 ans par les auteurs précédents, a probablement 
contribué à l’augmentation du NID dans le fleuve entre 1990 et 2013. La diminution de la biomasse 
phytoplanctonique dans la Loire, en particulier en été, a sans doute aussi contribué à l'augmentation du 
NID, en raison d’une diminution de la consommation par le phytoplancton (Lair 2001, Floury et al. 2012). 
En considérant une diminution de 4,6 μg Chl-a l-1 an-1 dans la Loire entre 1985 et 2013 (voir également 
Minaudo et al. 2015), un rapport C:Chl-a de 37 (Descy et al. 2012) et un rapport C:N de 6,6 (Redfield 
1958), nous avons estimé l’augmentation potentielle de la concentration de NID à 60 μmol l-1 sur la même 
période.  

Concernant la Vilaine, la tendance à la baisse des concentrations de NID depuis le début des années 
1990 reflète vraisemblablement la diminution de l'application d'engrais azotés sur le bassin versant entre 
1990 et 2005 (Bouraoui & Grizzetti 2011). La diminution du NID dans la Vilaine à partir de 1994 a 
probablement été facilitée par un temps de transit relativement court des nitrates sur le bassin versant de la 
Vilaine (5 à 6 ans, Molenat & Gascuel-Odoux 2002, Aquilina et al. 2012). L’absence de corrélation 
significative entre NID et débit dans la Vilaine suggère que les variations de concentrations (plus 
importantes dans la Vilaine que dans la Loire), liées aux changements dans l'application des engrais, a 
masqué l'effet du lessivage. Sur la base de la même estimation que dans la Loire, la diminution de Chl-a 
dans la Vilaine équivaudrait à une non-consommation de NID d’environ 20 μmol l-1 pour la période 1985-
2013. 
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Les apports de NID par la Vilaine n'ont pas diminué ces dernières décennies, tandis que ceux de la Loire 
ont connu une augmentation centrée sur l’été, la période où le NID devient souvent le premier nutriment 
limitant pour la croissance du phytoplancton dans les eaux côtières (Conley 1999).  

	

Figure 69. Tendances sur l’évolution de 1980 à 2013 des concentrations de PID dans la Loire et la Vilaine (a, c) et 
des apports de PID par la Loire et la Vilaine (e, g) de la Loire et de la Vilaine et de leur saisonnalité (b, d, f, h). 
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Dans la Loire, les séries de données de PID n'étaient pas disponibles avant 1990 à la station étudiée, 
mais Minaudo et al. (2015) ont noté l’augmentation du PID dans les eaux de la Loire supérieure et moyenne 
entre 1980 et 1990. Notre série reconstituée à l’entrée de la Loire estuarienne indique des concentrations 
annuelles médianes de PID maximums en 1992 (3,3 µmol l-1) et minimums en 2006 (0,8 µmol l-1) avec une 
tendance décroissante de 1990 à 2013 (Figure 69a). Dans la Vilaine, les médianes annuelles de PID 
augmentent de 1,05 μmol l-1 en 1980 à 6,7 μmol l-1 en 1992. A partir de cette date, le PID diminue pour 
atteindre une valeur minimum de 0,26 μmol l-1 en 2005 (Figure 69c). Les concentrations de PID des deux 
fleuves ne sont corrélées ni aux débits ni aux concentrations des autres nutriments mais sont corrélées entre-
elles (Tableau 7). Les saisonnalités des deux fleuves indiquent que les valeurs maximums de PID sont 
toujours observées en hiver, alors qu'il y a un changement notable dans la position saisonnière de la valeur 
minimum au cours des années (Figure 69b et d). La valeur du début de l'été (points orange clair) diminue 
de 1990 à 1999 pour devenir la valeur minimum annuelle. À partir de 2006, cette valeur minimum de PID 
recule de l'été au printemps. 

Les médianes annuelles des apports de PID par la Loire diminuent d’une valeur maximum de 
2 994 103 μmol s-1 en 1994 à une valeur minimum de 256 103 μmol s-1 en 2011. Les médianes annuelles 
des apports de PID par la Vilaine montrent une tendance similaire à celle du PID, avec une nette diminution 
de 389 103 μmol s-1 en 1988 à 5 103 μmol s-1 en 2005. Les tendances des apports par les deux fleuves 
sont influencées par les oscillations des débits des fleuves qui demeurent significativement décroissante 
(Figure 69e et g). Leur saisonnalité est régulière, les valeurs maximums et minimums systématiquement 
observées en hiver et en été respectivement (Figures 69f et h). Dans la Vilaine, une augmentation de 
l'amplitude saisonnière peut être notée, avec une diminution des valeurs de printemps et d'été. La 
diminution du PID dans la Loire et la Vilaine depuis les années 90 a été constatée dans la plupart des autres 
fleuves européens en raison de l'amélioration des traitements des eaux usées et de la diminution des 
utilisations d’engrais phosphorés (Bouraoui & Grizzetti 2011).  

Les rapports molaires des concentrations de nutriments donnent une idée sur la nature du premier 
nutriment limitant la production phytoplanctonique lorsqu’ils sont comparés à ceux dans le phytoplancton 
lui-même (Redfield 1958). Les médianes annuelles des rapports molaires NID:PID (NID:PID) dans la Loire 
varient entre 40 en 1992 et 249 en 2006, avec une tendance croissante de 1990 à 2000 en lien avec la baisse 
des concentrations de PID. Plus de 90% des valeurs de NID:PID dans la Loire sont supérieures au rapport 
de Redfield (16). Dans la Vilaine, les médianes NID:PID annuelles varient de 69 en 1985 et 1217 en 2005 
et sont donc supérieures à celles mesurées dans la Loire. Comme en Loire, les rapports NID:PID dans la 
Vilaine montrent une tendance croissante depuis le début des années 1990 qui est aussi largement due à la 
baisse des concentrations de PID. Les évolutions saisonnières des rapports NID:PID sont similaires pour 
les deux fleuves avec un maximum en hiver et un minimum en été (Figure 70a), mais la valeur moyenne 
demeure toujours supérieure à 100 dans les fleuves et reste donc largement au-dessus du rapport de Redfield 
(N:P = 16). 

Les médianes annuelles des rapports molaires NID:DSi (NID:DSi) dans la Loire varient entre 0,94 en 
2007 et 1,38 en 2002 et entre 3,0 en 2012 et 12,8 en 2003 pour celles de la Vilaine. Les médianes annuelles 
des rapports molaires DSi:PID (DSi:PID) varient de 104 en 2013 à 213 en 2006 en Loire et de 22 en 2003 
à 171 en 2005 dans la Vilaine. Les rapports NID:DSi (disponibles pour la Vilaine uniquement) ont un 
comportement proche des rapports NID:PID et demeurent toute l’année supérieurs au rapport de Redfield 
(valeur 1, Figure 70b). Les rapports DSi:PID ont des valeurs maximums en hiver et minimums au 
printemps, tout en ne descendant pas en dessous du rapport de Redfield (16, Figure 70c). Une remontée des 
rapports DSi:PID peut être observée en été. La comparaison des rapports stœchiométriques des nutriments 
dans les fleuves avec ceux de Redfield suggère que dans les deux fleuves, le PID demeure le premier 
nutriment limitant toute l'année. Viennent ensuite le DSi puis le NID comme nutriments limitants potentiels.  
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Figure 70. Évolution des médianes mensuelles des rapports molaires NID:PID (a), NID:DSi (b) et DSi:PID (c) dans 
les eaux de la Vilaine, de la Loire et des eaux côtières (trait pointillé : rapport de Redfield) sur la période 2000-2013. 
Les rapports DSi:PID et NID:DSi ne sont disponibles que pour le secteur Vilaine. 
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9.3.1.2. Biomasse phytoplanctonique 

		

Figure 71. Tendances sur l’évolution des concentrations de Chl-a dans la Loire et la Vilaine (a, c) et de leur 
saisonnalité (b, d). 

Les médianes annuelles de Chl-a dans la Loire varient entre 4,0 μg l-1 en 2008 et 147 μg l-1 en 1985, 
avec une valeur médiane globale de 53 μg l-1 pendant la période 1980-2013. La tendance est stable de 1980 
à 2000 puis diminue, en particulier à partir du début des années 2000 (Figure 71a). Sur la base des valeurs 
médianes annuelles, le taux de diminution de la Chl-a peut être estimé à 4,6 μg l-1 an-1 de 1985 à 2013. La 
saisonnalité de la Chl-a en Loire indique qu’au cours des années 1980, les valeurs maximums de Chl-a sont 
essentiellement observées en été (Figure 71b). Les valeurs d'été diminuent ensuite au cours des années 1990 
au profit des valeurs du printemps. A partir de 2005, ce sont les valeurs printanières qui deviennent les 
maximums saisonniers de Chl-a. 

De façon générale, les concentrations de Chl-a de la Vilaine représentent moins de la moitié de celles 
de la Loire, avec une valeur médiane globale de 20 μg l-1 pour la période 1980-2013. Les médianes annuelles 
de Chl-a y varient entre 4,0 μg l-1 en 2009 et 59 μg l-1 en 1994, avec une tendance à la baisse entre 1985 et 
2013 (Figure 71c). Sur la base des valeurs médianes annuelles entre 1985 et 2013, le taux de diminution 
estimé de Chl-a dans la Vilaine était de 1,5 μg l-1 an-1. Comme dans la Loire, la saisonnalité de Chl-a dans 
la Vilaine montre un changement progressif de ses valeurs maximums de l'été au printemps à partir de 2005 
(Figure 71d). Les médianes de Chl-a des deux fleuves sont fortement corrélées entre elles, mais aussi avec 
celles de PID (Tableau 7). La diminution simultanée de la biomasse phytoplanctonique dans la Loire et 
dans la Vilaine au cours des dernières décennies, à la fois pour la Chl-a et le PID, reflète la tendance 
générale caractérisant les écosystèmes fluviaux américains (Glibert et al. 2011) et Européens (Romero et 
al. 2012). La diminution de l'abondance du phytoplancton et l’augmentation de sa richesse spécifique, 
observée par Larroudé et al. (2013) dans la Loire moyenne, confirme cette tendance essentiellement liée à 
la diminution du PID (Descy et al. 2012). Minaudo et al. (2015) ont montré que les variations saisonnières 
de Chl-a, de 1981 à 2003 dans le milieu de la Loire, étaient caractérisées par des maximums en été et des 
minimas en hiver. Nos résultats confirment ces variations interannuelles dans les deux fleuves, mais nous 
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avons en plus observé depuis 2005 un déplacement saisonnier du maximum de Chl-a de l'été au printemps 
en même temps que sa diminution (Figure 71b et d), qui n'a pas été vue par Minaudo et al. (2015). Le 
passage des valeurs minimums de PID d'été au printemps dans les deux fleuves, en concomitance avec celle 
du maximum de Chl-a, confirme le lien direct entre ces variables et suggère que la biomasse 
phytoplanctonique a surtout diminué dans les deux fleuves en raison de la limitation par le PID (Moatar et 
al. 2009, Minaudo et al. 2015), l’épuisement de plus en plus précoce du PID dans la saison, empêchant les 
proliférations phytoplanctoniques de perdurer pendant la saison estivale. 

Enfin, le bivalve filtreur invasif Corbicula sp, détecté pour la première fois en France en 1980, a 
probablement colonisé la Loire à partir de l’estuaire (Brancotte & Vincent 2002). Son invasion des eaux 
douces européennes (Marescaux et al. 2010) a également contribué partiellement à la diminution de la 
Chl-a (Descy et al. 2012). 

9.3.2. Eaux côtières au large de la Loire 

A la différence de la baie de Vilaine, il n’existe pas au large de l’estuaire de la Loire une station comme 
O. Loscolo pour fournir des séries à long terme de variables en lien avec l’eutrophisation. 

	

Figure 72. Identification des stations du secteur Loire large dont les données pouvaient être potentiellement utilisées 
pour reconstituer une série à long terme. Le trait indique de façon empirique le positionnement le plus fréquent de la 
séparation entre la zone estuarienne turbide et la zone de prolifération du phytoplancton. 

Les données récoltées dans ce secteur proviennent de stations réparties sur une zone assez étendue avec 
différentes stratégies et différentes périodes de suivi. Le secteur d’étude, appelé Loire Large, correspond 
en principe à la zone de prolifération du phytoplancton (voir Figure 72). 
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Figure 73. Inventaire de données hydrologiques par année aux différentes stations du secteur Loire large. Les cadres bleus 
indiquent les recouvrements entre stations ayant permis de tester si les variations spatiales étaient significatives. 

Beaucoup de données historiques du secteur Loire Large ont été acquises par les services de l’état 
(actuelle DDTM et relais de la DREAL Pays de la Loire). Par exemple, des stations disposées en radiales 
partant de la Pointe de St Gildas ont été suivies sur un rythme trimestriel depuis les années 90. Ces données 
pouvaient être agrégées à celles des stations Bouée Heuler et Lambarde dans une même série s’il pouvait 
être montré que le secteur auquel elles appartenaient est relativement homogène. Des tests statistiques par 
comparaison de médianes (Kruskal-Wallis) ont été réalisés aux périodes où les stations étaient observées 
et prélevées simultanément (cadres bleus Figure 73). Les tests n’ont pas rapporté de différence spatiale 
significative entre les stations de la partie sud constituées par Bouée Heuler, Lambarde et Pointe Saint 
Gildas. En revanche, la station Pierre Percée, située dans la partie nord, était significativement différente 
des stations de la partie sud. De façon générale, les stations de la partie nord se distinguaient de celles de la 
partie sud par des salinités moins élevées et des concentrations de nutriments plus élevés que celles de la 
partie sud. Elles n’ont pas été utilisées pour compléter la série constituée avec les stations de la partie sud. 

La station Pointe Saint Gildas Large (mise en place depuis 2007 pour la DCE) n’a jamais été suivie 
parallèlement aux stations Bouée Heuler et Lambarde. Mais il a été possible d’en comparer les résultats 
avec ceux des stations en radiales de la Pointe Saint Gildas pour les années 2008, 2010, 2011 et 2012. A 
l’issue des tests, les données des stations Lambarde, Bouée Heuler, Pointe Saint Gildas, Pointe Saint Gildas 
Large (DCE), et des campagnes en radiales à partir de la Pointe Saint Gildas (excepté P2) ont été agrégées 
pour reconstituer une série de 1974 à 2013. Les séries demeurent très hétérogènes pour le nombre de 
données récoltées par année, ce qui ne permettait pas d’utiliser les modèles linaires dynamiques pour en 
étudier les tendances. Les données ont ainsi été présentées sous forme de boites à moustaches, ce qui permet 
au lecteur d’appréhender leur distribution par année. 
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Figure 74. Séries reconstituées des concentrations de PID dans le secteur au large de la Loire. Les stations dont les 
données ont été agrégées sont : Lambarde, Bouée Heuler, Pointe Saint Gildas, Pointe Saint Gildas Large (DCE), et 
les radiales à partir de la Pointe Saint Gildas à l’exception de P2 (voir Figure 73). 

Pour le PID, l’évolution des concentrations au large de la Loire présente, comme pour la Loire et la 
Vilaine, avec une baisse assez nette à partir des années 90 (Figure 74). Mais aucune tendance ne peut être 
réellement établie. 

	

Figure 75. Distribution mensuelle des données de PID au large de la Loire entre 1974 et 2013. 

Lorsque les données sont représentées par mois, les concentrations de PID dans ce secteur ont des 
valeurs minimums en été (Figure 75), à l’image de ce qui a été observé dans les fleuves. 
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Figure 76. Séries reconstituées des concentrations de nitrate dans le secteur au large de la Loire. Les stations dont 
les données ont été agrégées sont : Lambarde, Bouée Heuler, Pointe Saint Gildas, Pointe Saint Gildas Large (DCE), 
et les radiales à partir de la Pointe Saint Gildas à l’exception de P2. 

Les concentrations de nitrate semblent avoir tendance à augmenter durant les années 70 et 80, puis à 
rester plutôt stables par la suite (Figure 76).  

	

Figure 77. Distribution mensuelle des concentrations de NID mesurées au large de la Loire. 

Lorsque les données sont représentées par mois, les concentrations de NID suggèrent une saisonnalité 
proche de celle des fleuves (Figure 77). 

La série de silicates était encore moins complète que pour les deux autres nutriments, rendant difficile 
d’identifier les éléments d’une tendance. 
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Figure 78. Séries reconstituées des concentrations de nitrate dans le secteur au large de la Loire. Les stations dont 
les données ont été agrégées sont : Lambarde, Bouée Heuler, Pointe Saint Gildas, Pointe Saint Gildas Large (DCE), 
et les radiales à partir de la Pointe Saint Gildas à l’exception de P2 (voir Figure 73). 

Au large de la Loire, les concentrations de Chl-a n’ont pas fait l’objet d’une surveillance continue et 
rigoureuse. De plus, les résultats des séries de Chl-a ne pouvaient s’appuyer sur la description des flores 
phytoplanctoniques présentes car le secteur Loire large ne dispose pas de série de flore totale en pleine eau 
avant 2007. Les séries fournies par le REPHY proviennent en effet de prélèvements effectués d’une jetée 
(Croisic, Noirmoutier et Pointe St Gildas). Malgré cela, la série reconstituée de concentrations de Chl-a 
permet de mettre en évidence les années à forte hydraulicité* durant les mois de juillet et août coïncidant 
avec des concentrations élevées comme en 1977, 1981 et 2001 (Figure 78). D’autre part, une diminution 
de la Chl-a semble s’être amorcée depuis 2001 mais la saisonnalité de cette évolution n’est pas accessible. 
En dehors des années exceptionnelles, les concentrations médianes de Chl-a ne dépassent pas 5 µg l-1, ce 
qui représente une valeur peu élevée pour des eaux sous influence estuarienne (Bricker et al. 2003). 

Ce premier travail de synthèse des données au large de l’estuaire de la Loire fait apparaître une 
dispersion des efforts et des moyens dispensés pour observer et surveiller les masses d’eau sous l’influence 
de la Loire. 
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9.3.3. Baie de Vilaine 

9.3.3.1. Évolution des nutriments 

 

Figure 79. Tendances sur l’évolution de 1993 à 2013 des concentrations de NID, PID et DSi (a, c, e) et de leur 
saisonnalité (b, d, f) dans la baie de Vilaine. Les échelles des courbes de tendance sont maximisées (fenêtre insérée). 

Les médianes annuelles de PID dans la baie de Vilaine varient entre 0,23 μmol l-1 en 2005 et 
0,64 μmol l-1 en 2001, avec une valeur médiane globale (toutes les années réunies) de 0,45 μmol l-1, sans 
tendance notable (Figure 79a). Les valeurs maximums de PID sont toujours observées en hiver, tandis que 
les valeurs minimums de PID se déplacent du début de l'été de 1997 à 2005, au début du printemps à partir 
de 2005 (Figure 79b). 
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Aucune corrélation significative n'est observée entre les médianes annuelles de PID dans la baie de 
Vilaine et d'autres paramètres. En dépit d’une diminution continue des apports de PID par les fleuves, les 
concentrations dans la baie de Vilaine n'affichent donc aucune tendance à la baisse au cours des dernières 
décennies. Le recul dans le temps de la valeur minimum annuelle, de la fin au début du printemps, reflète 
un épuisement du PID par le phytoplancton se produisant de plus en plus tôt dans l’année. Ce résultat est 
la conséquence directe de la diminution des apports de PID par les deux fleuves. En revanche, la remontée 
des concentrations de PID en été n’est pas expliquée par la dynamique des apports continentaux. 

Les médianes annuelles de NID dans la baie de Vilaine affichent une valeur minimum de 6,1 μmol l-1 
en 2011 et une valeur maximum de 35 μmol l-1 en 2008, sans tendance (Figure 79c). La saisonnalité montre 
de faibles variations (Figure 79d), avec des valeurs maximums toujours observées en hiver (jusqu'à 
200 μmol l-1) et minimum en été (< 1,0 μmol l-1). Les médianes annuelles NID dans la baie de Vilaine sont 
significativement corrélées aux débits de la Loire et de la Vilaine (Tableau 7). Cette corrélation significative 
entre NID dans la baie de Vilaine et les débits des fleuves suggère que la variation de NID dans la baie de 
Vilaine dépend en grande partie des apports par les fleuves. La saisonnalité du NID dans la baie de Vilaine 
a un comportement similaire à celle des apports NID par les fleuves, avec des concentrations maximums 
en hiver et minimum en été. De mai à septembre et en dehors des épisodes de crues, le NID dans la baie de 
Vilaine demeure à des concentrations inférieures à 1 μmol l-1. Dans la baie de Vilaine, la valeur du rapport 
NID:PID ne dépasse jamais 100, à la différence de ce qui est observé dans les fleuves, et passe en dessous 
du rapport de Redfield en été (Figure 70a). Lors de leur passage du fleuve aux eaux côtières, les rapports 
NID:PID diminuent donc de façon drastique. Des concentrations inférieures à 1 μmol l-1, combinées aux 
valeurs de NID:PID inférieures au rapport Redfield, indiquent théoriquement que NID est le premier 
nutriment limitant dans les eaux estivales de la baie de Vilaine (Justić et al. 1995). Ce raisonnement, basé 
sur les niveaux de concentrations dans l’eau, a été vérifié par des bioessais (voir 9.4.8). 

Les médianes annuelles de DSi dans la baie de Vilaine varient entre 7,5 μmol l-1 en 2011 et 29 μmol l-1 
en 2008, avec une valeur médiane générale de 15,2 μmol l-1 pendant la période 1997-2013. La tendance 
reste stable tout au long de la période d'étude (Figure 79e). Les valeurs maximums de DSi sont toujours 
retrouvées en hiver, tandis que les valeurs minimums sont systématiquement observées au printemps 
(Figure 79f) mais elles tombent rarement sous le seuil de 2 µmol l-1, en dessous duquel le DSi est limitant 
pour la croissance des diatomées. Les médianes annuelles de DSi dans la baie de Vilaine sont 
significativement corrélées avec celles de la Loire et avec le NID dans la baie de Vilaine (Tableau 7). 

Les rapports NID:Si ont un comportement proche des rapports NID:PID aussi bien pour l'évolution 
saisonnière que pour l'abattement des valeurs en passant du fleuve aux eaux côtières (Figure 70b). Les 
rapports DSi:PID ont des valeurs maximums en hiver et minimums au printemps, tout en ne descendant 
pas en dessous du rapport de Redfield (Figure 70c). Le schéma de limitation par les nutriments dans la baie 
de Vilaine suit donc celui observé dans les deux fleuves au printemps : le PID est le premier nutriment 
limitant suivi par DSi puis par NID. En revanche, la stœchiométrie estivale des nutriments en baie de 
Vilaine n’est pas cohérente avec celle des apports fluviaux : dès le début de l'été, le NID devient le premier 
élément limitant en baie de Vilaine, rendant sensible cet écosystème côtier aux apports de NID. 



 

DIETE 2014-2017 - 15.02.2018 110/237 

 

	

Figure 80. Tendances sur l’évolution de 1993 à 2013 des concentrations de Chl-a, des comptages de diatomées et de 
dinoflagellés, et des rapports des valeurs logarithmiques d’abondances de diatomées et de dinoflagellés (a, c, e, f) et 
évolution de leur saisonnalité (b, d, f, g) dans la baie de Vilaine. 
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9.3.3.2. Évolution de la biomasse phytoplanctonique 

Les concentrations annuelles médianes de Chl-a en baie de Vilaine varient de 1,4 µg l-1 en 1996 à 6,6 
µg l-1 en 2007 pour une valeur de 3,3 µg l-1 sur la période 1994-2013, ce qui correspond globalement au 
dixième des valeurs mesurées dans les fleuves. Les concentrations de Chl-a de la baie de vilaine sont 
corrélées négativement à celles des fleuves (Tableau 7). Leur tendance est à l’augmentation (Figure 80a). 
Les médianes annuelles de Chl-a sont fréquemment en dessous de 2,0 µg l-1 avant les années 2000 alors 
qu’elles sont au-dessus de cette valeur par la suite, dépassant la valeur de 3,0 µg l-1 8 fois sur 10 durant les 
années 2000. Le schéma de saisonnalité montre que la concentration maximum anuelle de Chl-a est 
positionnée au printemps de 1994 à 2006 et tend ensuite à diminuer (Figure 80b). A partir de 2006, la 
concentration maximum de Chl-a se situe en été. 

Au cours des deux dernières décennies, la biomasse phytoplanctonique dans la baie de Vilaine a donc 
montré une évolution inverse de celles des fleuves qui l’alimentent en eaux douces. Ce résultat a été mis en 
évidence par des corrélations négatives entre les concentrations de Chl-a dans la baie de Vilaine et celles 
de PID et de Chl-a dans les fleuves, et a également été confirmé par la tendance croissante des abondances 
de diatomées et dinoflagellés au cours des 20 dernières années. La saisonnalité de la Chl-a dans la baie de 
Vilaine a également montré une évolution inverse à celles trouvées dans les fleuves avec des valeurs 
maximums passant du printemps à l'été. Nous avons vérifié si ce changement était causé par la variation du 
climat exprimée par une série d'étés humides (Williams et al. 2010). Pour chaque fleuve, la valeur médiane 
estivale des débits au cours de la période 2007-2013 était supérieure à celle de la période 2000-2006, mais 
de manière non significative (Mann-Whitney, p > 0,05). 

L'augmentation de Chl-a dans la baie de Vilaine pourrait avoir différentes causes : une augmentation 
des intrants nutritifs et/ou une modification des conditions environnementales permettant le développement 
du phytoplancton (augmentation de la pénétration de la lumière, du temps de résidence des nutriments, etc.) 
ou moins de prédation en raison de la surpêche. Désaunay et al. (2007) ont signalé une augmentation de la 
température de la surface de la mer dans le golfe de Gascogne, mais seulement en hiver. La construction 
du barrage d'Arzal en 1970 a entraîné une modification du prisme des marées (Traini et al. 2015) et pourrait 
avoir augmenté le temps de résidence dans la baie de Vilaine. Cependant, la construction du barrage 
d’Arzal, qui a commencé 35 ans avant le début de la série de données de Chl-a, a peu de chance d’être à 
l’origine de l'augmentation de la biomasse phytoplanctonique dans la baie de Vilaine observée à partir de 
1995. 

L'augmentation de l’intensité de pêche pourrait avoir réduit indirectement la prédation sur le 
phytoplancton (Caddy 2000). Dans l'estuaire de la Vilaine, les effectifs de poissons ont diminué depuis les 
années 80, en raison de la surpêche (Rochet et al. 2005). Même si les activités de pêche ne sont pas 
nécessairement directement responsables de la progression de l'eutrophisation dans la baie de Vilaine, elles 
pourraient avoir agi en synergie avec l'augmentation des apports de nutriments (Vasas et al. 2007). En 
dehors de l’hiver, des périodes de crues estivales ou de forte houle, la production de phytoplancton dans la 
baie de Vilaine n'est pas limitée par la lumière, au moins en surface (Quéguiner et al. 1986). Par conséquent, 
l'augmentation des concentrations estivales de Chl-a dans la baie de Vilaine était probablement due à celle 
des intrants nutritifs. Différentes sources de nutriments externes pourraient avoir contribué à cette tendance 
croissante : les apports atmosphériques, les échanges avec les eaux océaniques et surtout les apports par la 
Loire et la Vilaine. Les sources internes de nutriments, en particulier les sédiments, sont également 
susceptibles d’avoir soutenu une part importante de la production de phytoplancton en été (Cowan & 
Boynton 1996, Hopkinson et al. 2001). 

Les apports atmosphériques nutritifs, en particulier N, peuvent également contribuer à l'eutrophisation 
des eaux côtières (Spokes & Jickells 2005). Collos et al. (1989) ont estimé l’apport de NID par les pluies à 
environ 1 mmol m-2 mois-1, ce qui ne représenterait que 1% des apports mensuels par les fleuves. Les eaux 
océaniques peuvent également constituer des sources de nutriments pour les baies côtières et les lagunes 
(Hickey & Banas 2003, Hayn et al. 2013). La baie de Vilaine échange ses eaux avec celles du Golfe de 
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Gascogne qui pourraient avoir évolué durant la période d’étude. Mais les concentrations de nutriments et 
de Chl-a mesurées dans les eaux du golfe de Gascogne étant toujours restées inférieures à celles de la baie 
de Vilaine, elles n’ont pas participé à l’augmentation de l’eutrophisation de la baie de Vilaine ces dernières 
décennies. La Loire et la Vilaine sont de façon évidente les principales sources de nutriments pour la baie 
de Vilaine (Loyer et al. 2006, Guillaud et al. 2008). 

Tableau 8. Médianes annuelles des concentrations de nitrates, nitrites, ammonium, PID et DSi dans les eaux du golfe de 
Gascogne. Les valeurs minimum et maximum sont indiquées entre parenthèses. Le nombre de données est indiqué entre crochets 
*A partir de 2010, le nitrate a été mesuré en tant que nitrite + nitrate. 

Year 
Nitrate 

(µmol l-1) 

Nitrite 

(µmol l-1) 

Ammonium 

(µmol l-1) 

PID 

(µmol l-1) 

DSi 

(µmol l-1) 

Chl-a 

(µg l-1) 

1995 4,7 (3,4; 6,9) [21] 0,06 (0,03; 0,19) [39]  0,44 (0,05; 0,80) [55] 2,1 (0,50; 3,5) [48] 0,50 (0,30; 0,50) [15] 

1996  0,05 (0,03; 0,14) [11]  0,43 (0,05; 0,90) [46] 2,8 (0,50; 6,6) [44]  

1997       

1998 5,9 (5,3; 6,6) [15] 0,04 (0,03; 0,16) [40]  0,37 (0,05; 0,96) [46] 2,2 (0,50; 4,6) [38]  

1999       

2000 2,5 (0,20; 6,9) [52] 0,05 (0,03; 0,14) [20] 0,20 (0,0; 1,00) [58] 0,19 (0,05; 0,63) [39] 1,80 (0,60; 4,7) [44] 0,60 (0,10; 2,3) [81] 

2001 2,4 (0,0; 7,7) [75] 0,10 (0,03; 0,17) [39] 0,25 (0,0; 1,00) [76] 0,19 (0,05; 0,83) [52] 2,2 (0,80; 6,4) [66] 0,50 (0,10; 6,4) [44] 

2002 3,0 (1,00; 5,4) [21] 0,11 (0,03; 0,15) [16] 0,10 (0,0; 0,80) [34] 0,25 (0,15; 0,87) [22] 1,60 (0,90; 5,3) [27] 0,60 (0,20; 1,60) [13] 

2003       

2004       

2005       

2006       

2007       

2008       

2009       

2010 0,60 (0,01; 6,3) [54]*  0,66 (0,13; 4,31) [55] 0,02 (0,0; 0,30) [55] 0,85 (0,34; 2,2) (56) 1,16 (0,11; 10,1) [60] 

2011 0,0 (0,0; 6,4) [53]*  0,0 (0,0; 0,26) [53] 0,04 (0,0; 0,13) [53] 0,62 (0,02; 6,7) [53] 0,43 (0,16; 2,8) [53] 

2012 1,20 (0,50; 5,1) [55]*  0,13 (0,05; 2,4) [55] 0,11 (0,05; 0,35) [55] 1,30 (0,20; 4,8) [55]  

2013       

2014 0,90 (0,20; 18,6) [62]*  0,19 (0,05; 1,63) [62] 0,05 (0,05; 0,54) [62] 1,10 (0,40; 14,5) [62] 1,32 (0,28; 11,8) [65] 

2015 0,50 (0,50; 12,9) [54]*  0,23 (0,05; 4,9) [54] 0,05 (0,05; 0,50) [54] 0,58 (0,05; 7,7) [54] 1,58 (0,24; 13,5) [63] 

2016 0,50 (0,05; 18,5) [60]*  0,19 (0,05; 1,12) [60] 0,05 (0,05; 0,32) [60] 0,94 (0,40; 12,8) [60] 1,47 (0,41; 7,2) [94] 

a Pour la période 1995-2002, les données proviennent de la banque de données ICES Oceanographic database 
(http://ocean.ices.dk/HydChem/HydChem.aspx?plot=yes) pour la zone géographique comprise entre 3 et 6°W et 45-47°N. bPour la période 1995-
2002, Les données sont issues des campagnes scientifiques “PELGAS” (https://wwz.ifremer.fr/Recherche-Technologie/Departements-
scientifiques/Focus/Projet-PELGAS). 
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L'augmentation des apports estivaux de NID par la Loire est sans aucun doute la principale cause de 
l'augmentation de la biomasse phytoplanctonique d'été dans la baie de Vilaine depuis les années 1990. La 
saisonnalité de NID, PID et du rapport NID:PID dans la baie de Vilaine indique que le PID est le premier 
nutriment limitant pour la biomasse du phytoplancton au printemps, ce qui a été vérifié avec des essais 
biologiques (voir 9.4.8). La diminution des apports de PID par les fleuves a donc renforcé la limitation PID 
au printemps dans la baie de Vilaine, comme l'ont suggéré Billen et al. (2007) pour le continuum de la 
Seine. L’absence de corrélation entre le PID dans la baie de Vilaine et celui des deux fleuves suggère 
d’autres sources que la Loire et la Vilaine dans la baie de Vilaine. L'augmentation de Chl-a dans la baie de 
Vilaine, principalement observée en été, a donc été soutenue par d'autres sources de PID que les fleuves. 
La régénération interne de PID, en particulier celle provenant des sédiments, est probablement à l’origine 
du passage à la limitation par NID en été dans la baie de Vilaine. 

9.3.3.3. Évolution des diatomées et des dinoflagellés 

Dans la baie de Vilaine, les diatomées et les dinoflagellés représentent les deux communautés 
phytoplanctoniques dominantes, les diatomées représentant 68 à 90% des abondances de phytoplancton. 
Les médianes annuelles des abondances de diatomées varient entre 9,4 103 cell l-1 en 1986 et 285 103 cell 
l-1 en 2009. La tendance des abondances de diatomées montre une augmentation pour toute la période 
d'étude (Figure 80c). Leur saisonnalité indique que si l’abondance maximum est toujours observée au 
printemps, la valeur estivale, en augmentation par rapport à celle des autres saisons, tend à rattraper la 
valeur de printemps (Figure 80d). Dans la baie de Vilaine, les abondances de dinoflagellés sont environ 
5 fois inférieures à celles des diatomées. Les médianes annuelles des abondances de dinoflagellés variaient 
entre 2,0 103 cell l-1 en 1996 et 89 103 cell l-1 en 1983, avec une valeur médiane globale de 11,8 103 cell l-1 
pendant la période 1983-2013. La tendance des abondances de dinoflagellés montre une augmentation 
similaire à celle observée chez les diatomées à partir de 1995 (Figure 80e). Contrairement aux diatomées, 
la saisonnalité des dinoflagellés reste stable, avec des valeurs maximums toujours observées en été (Figure 
80f). L’évolution du rapport diatomées:dinoflagellés n'a pas de tendance significative (Figure 80g). La 
saisonnalité du rapport diatomées:dinoflagellés montre une valeur maximum restant systématiquement 
située au printemps (Figure 80h). Par contre, la valeur minimum du rapport, qui correspond au pic de 
dinoflagellés en été, augmente progressivement à partir de la fin des années 1990 pour rejoindre la valeur 
hivernale à partir de 2010. Ce sont donc les diatomées qui ont le plus bénéficié de l’augmentation estivale 
des apports de NID par la Loire. Ce résultat remet en cause l’idée que l’eutrophisation se manifeste par une 
régression des diatomées au profit des dinoflagellés en raison du déficit de DSi par rapport au NID et PID 
dans les eaux fluviales (European Communities 2009, Howarth et al. 2011). Il est pourtant conforme au 
schéma de limitation par les nutriments décrit dans la baie de Vilaine en période estivale. Une régénération 
interne efficace du DSi et du PID, en particulier de l'interface eau-sédiment est l’hypothèse retenue pour 
expliquer la croissance de l'abondance estivale des diatomées. Les dinoflagellés ont également été favorisés 
par l'augmentation des apports estivaux de NID par la Loire mais dans une moindre mesure que les 
diatomées. Le maximum saisonnier de dinoflagellés est resté cependant observé en été, ce qui confirme la 
dépendance de leur cycle saisonnier vis-à-vis de la température (Hall et al. 2013). L’augmentation estivale 
des dinoflagellés est peut-être aussi associée à l'augmentation de l'abondance de diatomées qui constituent 
des proies pour certains dinoflagellés hétérotrophes (Saito et al. 2006, Jeong et al. 2010). 

9.3.4. Synthèse des résultats 

Cette étude de l'évolution à long terme de l'eutrophisation sur le continuum Loire-Vilaine/Baie de 
Vilaine révèle des trajectoires inverses pour la biomasse phytoplanctonique entre les eaux fluviales et les 
eaux côtières situées sous leur influence. 
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Figure 81. Schéma résumant l’évolution de l’eutrophisation dans les fleuves Loire/Vilaine (à gauche) et dans la baie 
de Vilaine (à droite) avant 2005 (en haut) et après 2005 (en bas), en relation avec celle des apports de nutriments. 
Les échelles des concentrations de Chl-a sont environ dix fois plus faibles dans les eaux côtières que dans les fleuves. 
Les saisons correspondant au maximum annuel de Chl-a sont indiquées en gris. 

Les résultats peuvent être synthétisés à l'aide d'un diagramme conceptuel montrant l'évolution des 
biomasses phytoplanctoniques (concentrations de Chl-a) dans les eaux fluviales et côtières (Figure 81). 
Durant les années 1980-1990 et jusqu’aux années 2000, la Chl-a dans les fleuves atteint des concentrations 
élevées (médianes annuelles majoritairement > 50 µg l-1 pour la Loire et > 15 µg l-1 pour la Vilaine) avec 
un maximum annuel situé en été. Les mesures prises pour limiter les pollutions en PID (baisse des 
applications d’engrais phosphorés, exclusion des phosphates dans les détergents et traitements optimisés 
des rejets de stations d’épuration) ont entraîné une baisse de leur concentration dans les fleuves. A partir 
de 2005, les concentrations de PID dans les fleuves s’épuisent dès le printemps limitant la biomasse 
phytoplanctonique. Les concentrations de Chl-a deviennent alors nettement inférieures à celles mesurées 
dans les années 90 (médianes annuelles majoritairement < 30 µg l-1 pour la Loire et < 10 µg l-1 pour la 
Vilaine) et atteignent leur maximum annuel au printemps. L’eutrophisation des fleuves par le phytoplancton 
a donc diminué dans la Loire et la Vilaine, comme dans d’autres fleuves européens et d’Amérique du Nord 
(Seitzinger et al. 2014). 

La baie de Vilaine, située sous l’influence des apports de nutriments par ces deux fleuves, a 
parallèlement suivi une trajectoire inverse de celle des fleuves en ce qui concerne la biomasse 
phytoplanctonique. Avant les années 2000, la Chl-a atteint son maximum au printemps avec une médiane 
annuel ne dépassant pas 3 µg l-1. La diminution des apports fluviaux de PID a contribué à limiter la biomasse 
du bloom de printemps dans la baie de vilaine qui a enregistré une légère diminution. Cependant, la 
concentration médiane annuelle de Chl-a a augmenté (+100% entre 1996 et 2013) avec un maximum annuel 
qui s’est déplacé du printemps à l'été. Cette augmentation de l’eutrophisation par le phytoplancton dans la 
baie de Vilaine est confirmée par les abondances croissantes à la fois de diatomées et de dinoflagellés. Mais 
ce sont surtout les diatomées qui ont participé à l’augmentation de la biomasse phytoplanctonique estivale, 
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jusqu’à changer l’évolution saisonnière du rapport diatomées:dinoflagellés. Cette dégradation estivale des 
eaux de la baie de Vilaine par l’eutrophisation est expliquée par l'augmentation des apports estivaux de 
NID par la Loire. A la différence du phytoplancton des fleuves, celui de la baie de Vilaine peut consommer 
le NID en été car il n’y est pas limité en premier le PID. Les diatomées ne sont pas non plus limitées par 
les concentrations de DSi. L’hypothèse à vérifier par DIETE est que le recyclage interne de DSi et de PID, 
en particulier par l'interface eau-sédiment, permet au phytoplancton des eaux côtières, en particulier les 
diatomées, de profiter des apports estivaux de NID par les fleuves.  

La dynamique du phytoplancton dans la baie de Vilaine a donc été fortement modifiée au cours des 
20 dernières années avec : 

 une augmentation substantielle de la biomasse, 

 une modification importante de l’évolution saisonnière, 

 un changement dans les proportions entre diatomées et dinoflagellés. 

Le phytoplancton constitue une base essentielle de la chaîne alimentaire aquatique et sa dynamique 
conditionne en grande partie la structuration des réseaux trophiques aquatiques. Par exemple, les bivalves 
filtreurs, qu’ils soient sauvages ou en élevage, ont des cycles de vie et de reproduction en lien avec la 
disponibilité des microalgues. Il reste donc un champ de recherche important correspondant à l’étude des 
conséquences de l’eutrophisation sur le réseau trophique du Mor Braz. 

Ces résultats illustrent l’importance des stratégies d’abattement des nutriments au long du continuum 
eau douce/eau de mer. En abattant uniquement le phosphore, les écosystèmes d'eau douce montrent des 
signes de restauration. Mais avec cette stratégie, l'eutrophisation continue d'augmenter dans les écosystèmes 
côtiers situés en aval, en particulier pendant la période estivale durant laquelle la production algale est 
d’abord limitée par l’azote. Ainsi, la diminution des nitrates dans la Loire et dans la Vilaine aurait 
probablement évité une aggravation de l'eutrophisation dans la baie de Vilaine. 

9.4. Paramètres hydrologiques de la baie de Vilaine en 2015-2016 

L’étude des cycles des nutriments à l’interface eau-sédiment a été conduite durants les périodes 
productives en 2015 et 2016 en baie de Vilaine. L’interprétation et la modélisation des résultats n’est 
possible qu’en ayant la connaissance du contexte hydrologique (paramètres physico-chimiques, nutriments 
et phytoplancton). 

9.4.1. Conditions climatiques 

L’insolation à Vannes en 2015 est marquée par des valeurs élevées en février et juin. Pour ce dernier 
mois, la station météorologique de Vannes a enregistré la plus forte insolation mesurée depuis 1987 à cette 
période de l’année. A l’opposé, le mois juin 2015 se distingue par des pluies très faibles. Sur la période de 
janvier à mai 2016, l’ensoleillement est relativement proche de celui des moyennes observées de 1976 à 
2015. En revanche, le mois de juin est caractérisé par un ensoleillement plus faible, aussi bien à Vannes 
qu’à Nantes. Le deuxième semestre de l’année 2016 présente des valeurs d’ensoleillement supérieures à 
celles observées de 1976 à 2015, excepté au mois de septembre.  

De janvier à mars 2016, la pluviométrie s’est située au niveau des valeurs maximums aussi bien à 
Vannes qu’à Nantes. Les autres mois étaient caractérisés par une pluviométrie faible à l’exception des mois 
de juin et novembre qui ont présenté des valeurs comparables à celles des moyennes observées les années 
précédentes. 
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9.4.2. Débits des fleuves 

	

Figure 82. Hydraulicité* mensuelle de la Loire de 1960 à 2016. L’axe vertical indique le numéro des mois de janvier 
(1) à décembre (12). En vert : 1977 année du record maximum ; en jaune : 2011 année du record minimum ; orange 
2015, gris 2016. Le cartouche fait correspondre la taille des sphères aux valeurs d’hydraulicité. Par exemple, une 
valeur de 0,5 en mai 1960 indiquerait que ce débit représentait la moitié du débit moyen calculé sur tous les mois de 
mai de 1960 à 2016. 

La description mensuelle de l’hydraulicité depuis les années 60 donne une vision synoptique des 
variations interannuelles et intermensuelles du débit d’un fleuve. Pour la Loire, l’année 1977 fait office de 
maximum absolu avec un débit multiplié par 5 en août (Figure 82). Ce débit estival exceptionnel avait 
permis d’expliquer les valeurs extrêmes de Chl-a mesurées l’été 1977 au large de la Loire (> 250 µg l-1). A 
l’opposé, l’année 2011 représente l’étiage maximum. Le programme DINOPHAG, qui avait opéré un suivi 
hebdomadaire de paramètres hydrologiques à Ouest Loscolo cette année 2011, rapportait des concentrations 
printanières de Chl-a exceptionnellement faibles (Souchu et al. 2013). 

	

Figure 83. Hydraulicité* mensuelle de la Vilaine de 1970 à 2016 (l’année 1973 est manquante). L’axe vertical indique le numéro 
des mois de janvier à décembre. Le cartouche fait correspondre la taille des sphères aux valeurs d’hydraulicité. Par exemple, une 
valeur de 0,5 en mai 1970 indiquerait que ce débit représentait la moitié du débit moyen calculé sur tous les mois de mai de 1970 
à 2016. 
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L’hydraulicité de la Vilaine présente des variations plus contrastées que pour la Loire qui traduisent 
probablement la taille plus réduite de son bassin versant (voir 8.1.1) et les débits environ 10 fois plus faibles 
que pour la Loire (Figure 83). L’année 1976 correspond aux hydraulicités les plus faibles et 2000, les plus 
élevées. 

En 2015, les débits de la Loire et de la Vilaine sont légèrement inférieurs à la moyenne sur 15 ans (Figure 
84), mais l’année 2015 peut être considérée comme une année assez typique avec des hydraulicités proches 
de 1.  

	

Figure 84. Évolution des débits de la Loire (a) et de la Vilaine (b) en 2015, en comparaison avec la moyenne sur 15 
ans. 

Des pics de crues sont observés en janvier, février/mars et mai. Les débits de la Loire et de la Vilaine 
enregistrés en janvier et février sont assez élevés puis se situent en dessous de la moyenne 2000-2014 les 
deux mois suivants. On note une augmentation significative des débits sur les deux fleuves la 1ère quinzaine 
de mai. La Loire enregistre le plus fort débit de l’année le 7 mai, qui est à mettre en relation avec une 
période pluvieuse comprise entre fin avril et début mai (90 mm entre le 24 avril et le 5 mai mesurés à la 
station météorologique de Vannes). Par la suite, les débits des deux fleuves se situent plutôt en dessous de 
la moyenne interannuelle. 

	

Figure 85. Évolution des débits de la Loire (a) et de la Vilaine (b) en 2016, en comparaison avec la moyenne sur 
15 ans 

De février à fin avril 2016, le débit de la Loire se situe au-dessus de la moyenne (Figure 85a). Après un 
mois de mai qui connaît des débits un peu plus bas que la moyenne, la valeur du mois de juin est 3 fois plus 
importante que la moyenne. Cette crue de la Loire en juin 2016 s’explique par les épisodes pluvieux qui 
ont frappé le centre de la France et le bassin parisien (excédent de plus de 70%), sans concerner la Bretagne, 
et qui placent le printemps 2016 parmi les plus humides reportés jusqu’à présent (http://www.meteofrance.fr/ 
climat-passe-et-futur/bilans-climatiques/bilan-2016/bilan-du-printemps-2016). 

Les débits d’été sont proches de la moyenne puis accusent un déficit qui s’accroît durant l’automne et 
jusqu’à la fin de l’année. L’évolution des débits de la Vilaine en 2016 est comme pour la Loire marquée 
par des crues de printemps (Figure 85b) mais la Vilaine n’a pas été en crue au mois de juin. 
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9.4.3. Température 

Les températures estivales de l’eau de surface de la baie de Vilaine sont toujours supérieures à celles 
enregistrées dans les autres masses d’eau au large de la Loire et de la Vilaine (LERMPL 2018) soulignant 
le confinement plus élevé des eaux de la baie de Vilaine par rapport aux autres secteurs côtiers au large de 
la Loire et de la Vilaine. 

(A) Nord Dumet (B) Ouest Loscolo 

Figure 86. Évolution de la température de surface aux stations N Dumet (A) et Ouest Loscolo (B) en 2015 (jaune) et 
en 2016 (orange), en comparaison avec les données récoltées depuis 2006. 

Les températures hivernales enregistrées en 2015 et 2016 se situent dans les plus fortes valeurs observées 
depuis 2006. La température évolue ensuite au milieu de l’enveloppe des données déjà observées pendant 
la période printanière. De fin juillet jusqu’au début de l’automne, la température de l’eau est plus élevée 
qu’à l’accoutumée en 2016, notamment en septembre. 

Tableau 9. Évolution de la température et salinité dans l’eau de surface et fond pour les dates correspondant aux 
campagnes d’études des sédiments à la station Nord-Dumet en 2015. 

 

Date prélèvement Température surface (°C) Température fond (°C) Salinité surface Salinité fond 

15 avril 12,2 11,1 30,5 33,3 

22 avril 13,9 11,9 32,4 33,4 

16 juin 16,2 14,4 33,5 34,4 

24 juin 17,3 14,9 34,9 34,4 

05 août 18,2 17,9 34,9 34,9 

08 septembre 19,0 18,8 34,0 34,2 

21 octobre 18,4 18,1 34,1 34,1 
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Pendant la période d’étude de 2015, la température des eaux relevée à la station Nord-Dumet pour 
chaque campagne d’étude des flux benthiques varie de 11,1°C à 18,1°C au fond et de 12,2°C à 18,8°C en 
surface. 

	

Figure 87. Évolution de la température enregistrée en surface et au fond par la bouée MOLIT à la station Nord Dumet 
de mars à octobre 2015 . Les chiffres correspondent aux dates de prélèvements des campagnes DIETE temporelle. 

Les observations en continu de la bouée MOLIT montrent que la masse d’eau est stratifiée de façon 
pratiquement permanente d’avril jusqu’à fin août avec un écart pouvant dépasser 4°C (Figure 87). En été, 
la température de surface peut dépasser 20°C et celle du fond reste en dessous de 15°C. La thermocline 
peut cependant disparaître pendant quelques jours comme au début des mois de mai et août.  

En 2016, la température se situe au milieu de l’enveloppe des données déjà observées, exceptée la 1ère 
quinzaine de septembre, où la température en baie de Vilaine est plus élevée que pour les autres années. 

		

Figure 88. Évolution de la température enregistrée en surface et au fond par la bouée MOLIT à la station Nord Dumet 
de février à octobre 2016. L’aire grise correspond à la période des mesures spatiales de flux benthiques. 

Pendant la période estivale, la température de fond fluctue de manière importante avec le coefficient de 
marée, en particulier à Ouest Loscolo. On observe des entrées d’eaux « froides » par le fond au moment où 
le coefficient de marée diminue. Ces phénomènes d’entrée d’eaux froides du large par le fond dans le Mor 
Braz en période de morte-eau sont favorisés par des vents d’ouest nord-ouest (Stanisière et al. 2013). 
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9.4.4. Salinité 

(A) Nord Dumet (B) Ouest Loscolo 

Figure 89. Évolution de la salinité de surface aux stations Nord Dumet (A) et Ouest Loscolo (B) en 2015 (bleu ciel) 
et en 2016 (bleu foncé), en comparaison avec les données récoltées depuis 2006. 

Les valeurs de salinité de début 2015 dans les eaux de surface de la baie de Vilaine sont situées dans 
l’enveloppe de celles récoltées depuis 2006 (Figure 89). Jusqu’à fin mai, les salinités de surface de la baie 
de Vilaine sont systématiquement inférieures à celles des eaux océaniques du golfe de Gascogne (35) mais 
la baie peut subir l’influence des eaux fluviales toute l’année. En 2016, les salinités de juin sont parmi les 
plus faibles enregistrées depuis 2006.  

	

Figure 90. Évolution de la salinité (sans unité) enregistrée en surface et au fond par la bouée MOLIT à la station 
Nord Dumet de mars à octobre 2015 (Retho et al. 2016). Les chiffres correspondent aux dates de prélèvements des 
campagnes DIETE temporelleS. 

Pendant le suivi temporel des flux benthiques à la station Nord Dumet, les eaux de surface étaient sous 
l’influence des apports d’eaux fluviales (Tableau 9). Les valeurs proches de 35,0 mesurée au mois d’août, 
aussi bien au fond qu’en surface, indiquent cependant la quasi absence d’apport fluvial. En 2015, le suivi 
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en continu dans les eaux de surface de la station indique des apports substantiels d’eaux douces dans la baie 
de Vilaine au début des mois de mars et mai et dans une moindre mesure à la mi-avril (Figure 90). 

	

Figure 91. Évolution de la salinité (sans unité) enregistrée en surface et au fond par la bouée MOLIT à la station 
Nord Dumet de février à octobre 2016. L’aire grise correspond à la période des mesures spatiales de flux benthiques 

En 2016, sous l’effet des débits relativement élevés de la Vilaine et de la Loire, les salinités restent 
inférieures à 30 pendant toute la période hivernale en baie de Vilaine, avec une dessalure importante 
enregistrée début février correspondant aux crues hivernales. Les mesures de salinité haute fréquence 
confirment ces importants apports d’eau douce en baie de Vilaine de la fin de l’hiver jusqu’à mi-avril 2016 
(Figure 91). A la différence de 2015, les enregistrements indiquent une dessalure importante en juin avec 
des salinités qui descendent à 25, valeur que l’on mesure plutôt en saison froide. Cet important apport d’eau 
douce en début d’été est en lien avec la crue de la Loire en juin. A partir de fin juillet 2016, la salinité atteint 
des valeurs équivalentes à celles du golfe de Gascogne (Figure 91). La salinité reste située entre 34 et 35 
jusqu’au mois de novembre, indiquant de faibles apports fluviaux. 

9.4.5. Oxygène dissous 

	

Figure 92. Évolution des concentrations de l’oxygène dissous en surface et au fond mesuré par la bouée MOLIT à la 
station Nord Dumet de février à octobre 2015. Les chiffres correspondent aux dates de prélèvements des campagnes 
DIETE temporelles. 

En 2015, les concentrations d’O2 à la station ND sont marquées par des valeurs presque 
systématiquement plus faibles au fond qu’en surface (Figure 92). Les valeurs de fond les plus basses sont 
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observées en conditions de mortes eaux, mais restent cependant largement supérieures au seuil de 1,4 ml l-

1 (2 mg l-1) en-dessous duquel on considère qu’il y a hypoxie (Diaz & Rosenberg 2008). Les écarts les plus 
importants entre la surface et le fond sont observés en avril et en mai, probablement en lien avec la 
production d’O2 dissous en surface par le phytoplancton et avec la minéralisation de ce dernier dans les 
eaux de fond. 

	

Figure 93. Évolution des concentrations de l’oxygène dissous en surface et au fond mesuré par la bouée MOLIT à la 
station Nord Dumet de février à octobre 2016. L’aire grise correspond à la période des mesures spatiales de flux 
benthiques. 

En 2016, les concentrations d’O2 à la station Nord-Dumet ont une évolution analogue à celles de 2015. 
Le minimum estival est cependant plus prononcé même s’il n’atteint pas non-plus le seuil de 1,4 ml l-1. 
L’absence de données de mi-juillet à mi-août ne permet pas d’affirmer qu’aucune hypoxie ne s’est 
développée dans la baie durant l’été 2016. Ce résultat est cohérent avec la séquence : crues/apports de 
nutriments/production de phytoplancton en surface/sédimentation de matière organique/appauvrissement 
des eaux de fond en oxygène. La stratification, maximum en juin (salinité + température), a aussi contribué 
à limiter l’oxygénation des eaux de fond. 

9.4.6. Nutriments 

9.4.6.1. Azote inorganique dissous 

	

Figure 94. Évolution des concentrations de NO3
- + NO2

- à la station Nord Dumet (a) et Ouest Loscolo (b) dans les 
eaux de surface et fond en 2015. Les chiffres correspondent aux dates de prélèvements de la campagne DIETE 
temporelle. 
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En 2015, les concentrations de NO3
- + NO2

- dans la colonne d’eau en surface et au fond à la station Nord 
Dumet restent supérieures à 10 µmol l-1 de l’hiver jusqu’à la fin du printemps (Figure 94a). Elles baissent 
fortement en mars puis remontent en avril et en mai, probablement à l’issue des apports d’eau douce 
identifiés par les variations de salinité (Figure 94). A partir de juin, les concentrations de NO3

- + NO2
- 

restent inférieures à 1 µmol l-1 jusqu’en septembre. A la station Ouest Loscolo, les concentrations en NO3
- 

+ NO2
- de surface présentent une évolution similaire à celles mesurées à Nord Dumet mais sont plus élevées 

en hiver et printemps (Figure 94b), avec une valeur dépassant 100 µmol l-1 en mai qui correspond au fort 
débit de la Loire à la même période (Figure 84a). Comme à Nord Dumet, les concentrations de NO3

- + NO2
- 

baissent en juin et restent au-dessous de 1 µmol l-1 jusqu’en octobre avant de remonter légèrement en 
novembre. 

		

Figure 95. Évolution des concentrations de NO3
- + NO2

- à la station Nord Dumet (a) et Ouest Loscolo (b) dans les 
eaux de surface et fond en 2016. L’aire grise correspond à la période des mesures spatiales de flux benthiques. 

En 2016, les concentrations de NO3
- + NO2

- dans la colonne d’eau de la station Nord Dumet sont proches 
de 50 µmol l-1 en surface et de 15 µmol l-1 au fond, de l’hiver jusqu’à fin avril (Figure 95a). Elles diminuent 
en mai mais restent à des valeurs autour de 10 µmol l-1 jusqu’en juin. Elles baissent à 1 µmol l-1 à partir de 
juillet jusqu’au début d’automne, puis remontent en décembre dans les eaux de surface. A la station Ouest 
Loscolo, les concentrations en NO3

- + NO2
- dans les eaux de surface sont maximums en février (176 µmol 

l-1 ; Figure 95b). Elles chutent en mars à 57 µmol l-1, plutôt par exportation dans les eaux du golfe de 
Gascogne que par consommation, puis diminuent graduellement jusqu’en juin. Elles restent inférieures à 
1 µmol l-1 de juillet à octobre, puis remontent à la fin de la période d’étude. A la différence de celles 
mesurées en 2015, les concentrations de NO3

- + NO2
- de 2016 restent > 10 µmol l-1 jusqu’en juin, 

probablement en lien avec le débit élevé de la Loire à cette période. 

	

Figure 96. Évolution des concentrations de NH4
+ à la station Nord Dumet (a) et Ouest Loscolo (b) dans les eaux de 

surface et fond en 2015. Les chiffres correspondent aux dates de prélèvements de la campagne DIETE temporelle 
(voir Tableau 9). 
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En 2015, les concentrations de NH4
+ à la surface de la station Nord Dumet restent inférieures à 2 µmol 

l-1 jusqu’en juin (Figure 95a). Dans les eaux de fond, elles augmentent à partir d’avril pour atteindre leur 
concentration maximum proche de 5 µmol l-1 en mai. Elles augmentent parallèlement dans les eaux de 
surface et de fond à partir du mois d’août. Les concentrations mesurées en surface à la station Ouest Loscolo 
sont légèrement plus élevées avec une évolution similaire à celles à la station Nord Dumet (Figure 96b). 
Une forte concentration de NH4

+ (4,6 µmol l-1) est cependant observée en août, qui ne s’explique pas par 
des apports fluviaux. On observe ensuite à nouveau une augmentation de l’ammonium au fond certainement 
en lien avec la dégradation d’un bloom de Lepidodinium chlorophorum (voir 9.4.7.1). Un épisode de vent 
soutenu de Nord-Ouest mi-août a pu engendrer un brassage de la colonne d’eau permettant l’enrichissement 
des eaux de surface en ammonium par homogénéisation de la colonne d’eau. 

	

Figure 97. Évolution des concentrations de NH4
+ à la station Nord Dumet (a) et Ouest Loscolo (b) dans les eaux de 

surface et fond en 2016. L’aire grise correspond à la période des mesures spatiales de flux benthiques. 

A la station Nord Dumet en 2016, les concentrations de NH4
+ dans les eaux de surface sont inférieures 

à 1 µmol l-1 puis remontent en septembre à une valeur autour de 1,5 µmol l-1 (Figure 97a). Dans les eaux 
de fond, les concentrations de NH4

+ commencent à augmenter à partir de fin février pour atteindre ses 
concentrations maximums en juin. Cette augmentation dans les eaux de fond, déjà observée en 2015, 
provient de la reminéralisation des blooms de phytoplancton. A la station Ouest Loscolo, les concentrations 
de NH4

+ dans les eaux de surface sont inférieures à 1 µmol l-1 pour la plupart des valeurs avec quelques 
valeurs proches de 2 µmol l-1 en février, avril et décembre (Figure 97b).  

9.4.6.2. Phosphore inorganique dissous 

	

Figure 98. Évolution des concentrations de PID à la station Nord Dumet (a) et Ouest Loscolo (b) dans les eaux de 
surface et fond en 2015. Les chiffres correspondent aux dates de prélèvements de la campagne DIETE temporelle 
(voir Tableau 9). 

En 2015, les concentrations de PID à la station Nord Dumet sont supérieures à 0,5 µmol l-1 au début 
d’année (Figure 98a), puis chutent au printemps à une valeur inférieure à 0,1 µmol l-1. Elles remontent 
fortement à partir de fin juin pour atteindre des niveaux équivalents à ceux de la période hivernale. A 
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l’image de NH4
+, les concentrations de PID ont tendance à être plus élevées dans les eaux de fond durant 

la période chaude*. A la station Ouest Loscolo, les concentrations de PID de surface montrent une évolution 
similaire à celles de Nord Dumet (Figure 98b). 

	

Figure 99. Évolution des concentrations de PID à la station Nord Dumet (a) et Ouest Loscolo (b) dans les eaux de 
surface et fond en 2016. L’aire grise correspond à la période des mesures spatiales de flux benthiques. 

Au début de l’année 2016, les concentrations de PID à la station Nord Dumet présentent une évolution 
similaire entre les eaux de fond et de surface (Figure 99a), avec des concentrations élevées. Elles diminuent 
au printemps et restent inférieures à 0,1 µmol l-1 dans les eaux de surface, alors qu’elles remontent à partir 
du mois d’avril dans les eaux de fond. Cette augmentation de PID dans les eaux de fond est probablement 
liée au processus de la reminéralisation de la matière organique du bloom printanier. Les concentrations de 
PID à la station Ouest Loscolo présentent une évolution similaire à celles de Nord Dumet et à celle de 2015 
avec un épuisement au printemps suivi par une remontée des concentrations plus nette dans les eaux de 
fond que dans les eaux de surface (Figure 99b). 
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9.4.6.3. Silicates 

	

Figure 100. Évolution des concentrations de DSi à la station Nord Dumet (a) et Ouest Loscolo (b) dans les eaux de 
surface et fond en 2015. Les chiffres correspondent aux dates de prélèvements de la campagne DIETE temporelle 
(voir Tableau 9). 

A la station Nord Dumet, les concentrations de DSi dans la colonne d’eau sont élevées au début de 
l’année (20 à 50 µmol l-1) puis diminuent en surface. Mais à la différence de NO3

- + NO2
-, elles remontent 

dans les eaux de fond dès la fin du mois d’avril et à partir de juin dans les eaux de surface (Figure 100a). A 
la station Ouest Loscolo, les concentrations de DSi dans les eaux de surface restent supérieures à 20 µmol 
l-1 de janvier jusqu’en mai à l’exception de fin avril (Figure 100b). Elles diminuent à des valeurs autour de 
10 µmol l-1 de juin à octobre avant de remonter légèrement en novembre.  

	

Figure 101. Évolution des concentrations de DSi à la station Nord Dumet (a) et Ouest Loscolo (b) dans les eaux de 
surface et fond en 2016. L’aire grise correspond à la période des mesures spatiales de flux benthiques. 

Les concentrations de silicates (DSi) dans les eaux de surface et de fond à la station Nord Dumet en 
2016 restent élevées en hiver (Figure 101a). Elles diminuent légèrement au printemps et remontent aussi 
légèrement à partir de juin. A la station Ouest Loscolo, les concentrations de DSi, à l’image de NO3

- + NO2 

sont maximums en février (79 µmol l-1 ; Figure 101b), mais présentent une évolution similaire à celle de 
ND. Elles baissent fortement à partir de mars et avril et restent à des valeurs autour de 10 µmol l-1 jusqu’à 
la fin de la période d’étude. 

9.4.6.4. Stœchiométrie des nutriments inorganiques dissous 

La limitation « potentielle » de la biomasse phytoplanctonique par les nutriments dans un milieu peut 
être approchée en comparant les rapports NID:PID, DSi:PID et DSi:NID avec les proportions idéales en 
éléments N, P et Si dans le phytoplancton appelé rapports de Redfield (Redfield 1958). 
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Tableau 10. Identification du premier nutriment limitant sur la base des concentrations en nutriments inorganiques 
dans l’eau (d’après Justić et al. 1995). 

Nutriment limitant Critères 

NID NID < 1,0 µmol l-1 et NID:PID < 10 et DSi:NID > 1 

PID PID < 0,1 µmol l-1 et NID:PID > 22 et DSi:PID > 22 

DSi DSi < 2,0 µmol l-1 et DSi:NID < 1 et DSi:PID < 10 

Dans cet objectif d’identifier le premier nutriment limitant sur les bases des concentrations dans le 
milieu, Justić et al. (1995) ont déterminé des valeurs de rapports autour de ceux de Redfield (Tableau 10). 
En combinant les rapports des concentrations avec les seuils en-dessous desquelles le phytoplancton ne 
peut les consommer (constantes d’affinité du phytoplancton, (Fisher et al. 1995), Justić et al. (1995) 
permettent de distinguer la limitation potentielle (hiérarchisation des nutriments par rapport aux rapports 
de Redfield) de la limitation réelle (concentration des nutriments dans le milieu par rapport à la constante 
d’affinité). 

 

Figure 102. Identification du premier nutriment limitant pour le phytoplancton au cours de l’année 2015 à la station 
Nord Dumet sur la base des concentrations en nutriments inorganiques mesurées en surface de février à novembre. 
Les histogrammes en pointillés indiquent une limitation potentielle. Les 2 histogrammes avec une bordure rouge 
correspondent aux semaines qui ont fait l’objet de bioessais pour une vérification « terrain » (voir 9.4.8). 

A la station Nord-Dumet, les concentrations de nutriments mesurées en 2015 ne sont pas à des niveaux 
limitants jusqu’à mi-mars. Le PID fait office de premier nutriment potentiel au printemps (Figure 102). La 
première moitié de l’année, le PID partage la limitation avec le DSi à plusieurs reprises. Dès le début de 
l’été, le premier nutriment limitant passe progressivement du PID au NID. On observe un retour de la 
limitation par PID à partir de mi-septembre, qui coïncide avec la reprise des apports fluviaux. 

 

Figure 103. Identification du premier nutriment limitant pour le phytoplancton au cours de l’année 2016 à la station 
Nord Dumet sur la base des concentrations en nutriments inorganiques mesurées en surface de février à novembre. 
Les histogrammes en pointillés indiquent une limitation potentielle 
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La limitation de la production phytoplanctonique par PID au printemps puis par NID en été est retrouvée 
en 2016 à la station Nord Dumet (Figure 103).  

	

	

	

	

Figure 104. Identification du premier nutriment limitant potentiel pour le phytoplancton à la station Ouest Loscolo 
de la baie de Vilaine de 2013 à 2016 (de haut en bas) sur la base des concentrations en nutriments inorganiques 
mesurées en surface de février à novembre. Les histogrammes en pointillés indiquent une limitation potentielle. 

La station Ouest Loscolo, suivie en routine depuis les années 80 pour le réseau d’observation de 
l’Ifremer, permet d’étendre cette approche à un autre secteur de la baie de Vilaine et sur une période plus 
importante. Pour les années 2013 à 2016, on retrouve à cette station un schéma de limitation équivalent à 
celui observé à Nord Dumet (Figure 104). 
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L’étude du premier nutriment potentiel sur la base des rapports stœchiométriques et des concentrations 
mesurées confirme bien le changement du premier nutriment limitant dans la baie de Vilaine selon la saison 
et la dynamique des apports fluviaux : durant la saison froide*, PID est systématiquement le premier 
nutriment limitant. L’entrée en saison chaude* s’accompagne du passage à la limitation par NID. En cas 
de crue fluviale estivale, PID a tendance à redevenir le premier nutriment limitant, traduisant bien la 
stœchiométrie des eaux fluviales, mais les apports de PID par les sédiments doivent retarder 
considérablement l’épuisement de leur concentration comme c’est le cas au printemps. 

9.4.6.5. Nutriments organiques dissous 

En milieu estuarien, la matière organique dissoute (MOD) a pour origines principales les eaux fluviales, 
les eaux marines et la production in situ. La MOD produite in situ provient surtout de la dégradation par 
les bactéries de la matière organique particulaire (Raymond & Bauer 2001) et de l’excrétion par le 
phytoplancton (Myklestad 2000). 

	

Figure 105. Évolution de concentration en NOD (a) et POD (b) dans les eaux de surface et fond pendant la période 
d’étude en 2015. Les chiffres correspondent aux dates de prélèvements de la campagne DIETE temporelle. 

En 2015, les concentrations d’azote organique dissous (NOD) varient autour de 5 µmol l-1 pratiquement 
toute l’année sauf en période printanière où elles augmentent nettement en surface (Figure 105a). Elles 
baissent en juin pour atteindre les concentrations dans les eaux de fond (~4 µmol l-1). Les concentrations 
de phosphore organique dissous (POD) restent < 0,6 µmol l-1 pendant toute la période d’étude sans 
variations nettes entre la surface et le fond (Figure 105b). 

	

Figure 106. Evolution de concentration en NOD (a) et POD (b) dans les eaux de surface et fond pendant la période 
d’étude en 2016. L’aire grise correspond à la période des mesures spatiales de flux benthiques. 

Les concentrations de NOD de 2016 présentent des niveaux de concentrations et une évolution 
saisonnière similaires à ceux de 2015 (Figure 106a). L’augmentation de printemps dans les eaux de surface 
culmine à 16 µmol l-1 à la fin du mois de mars. Comme en 2015, les concentrations de POD de 2016 
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présentent de faibles différences entre les eaux de surface et de fond et varient très peu entre 0,1 et 
0,2 µmol l-1 (Figure 106b). 

Tableau 11. Matrice de corrélation de Spearman de la salinité, des concentrations en nutriments et Chl-a mesurées 
dans les eaux de surface à la station Nord Dumet en 2015 et 2016. La significativité des corrélations est indiquée par 
des astérisques (***p < 0,001, **p < 0,01, *p < 0,05). Les fortes corrélations (-0,50 ≥ r ≥ +0,50) sont mentionnées 
en gras et l’effectif correspondant est indiqué entre parenthèses. 

 Salinité 
NO3

- + 
NO2

- 
NH4

+ DSi PID NOD POD Chl-a 

Salinité 1.00        

NO3
- + 

NO2
- 

-0,86*** (45) 1.00       

NH4
+ -0,05 (47) 0,12 (45) 1.00      

DSi -0,23 (47) 0,37** (45) 0,07 (47) 1.00     

PID 0,00 (46) 0,15 (45) 0,37* (46) 0,70*** (46) 1.00    

NOD -0,54** (29) 0,47* (29) 0,67*** (29) 0,30 (29) 0,45* (29) 1.00   

POD 0,02 (30) 0,08 (30) 0,48* (30) 0,20 (30) 0,41* (30) 0,47* (29) 1.00  

Chl-a -0,27* (56) 0,33* (45) 0,04 (47) -0,23 (47) -0,23 (46) 0,40* (29) 0,53** (30) 1.00 

L’analyse des corrélations entre nutriments, salinité et Chl-a met en évidence l’origine fluviale des 
nitrates par la forte corrélation négative entre ce nutriment et la salinité (Tableau 11). Le NOD présente 
aussi une corrélation négative avec la salinité et positive avec les nitrates, suggérant que son origine est en 
partie fluviale dans les eaux de surface de la station Nord Dumet. A la différence de NOD, le POD n’est 
pas corrélé avec les variables associées aux apports fluviaux mais à la Chl-a et au NH4

+, nutriment associé 
au recyclage de la matière organique. Ces corrélations suggèrent que la dégradation du phytoplancton est 
une des sources principales POD dans l’eau de la baie de Vilaine en 2015 (Wafar et al. 1984). 
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9.4.7. Phytoplancton 

9.4.7.1. Évolution du phytoplancton dans la baie de Vilaine en 2015 

	

Figure 107. Évolution de concentration en Chlorophylle a (Chl-a) dans les eaux de surface et fond à la station Nord 
Dumet (a) et Ouest Loscolo (b) en 2015. Les chiffres correspondent aux dates de prélèvements de la campagne DIETE 
temporelle. 

En 2015, le premier bloom de phytoplancton se produit à la mi-mars, conduisant à la concentration 
maximum de Chl-a mesurée pendant le suivi, à la fois à la station Nord Dumet et Ouest Loscolo 
(Figure 107).  

	

Figure 108. Vue aérienne de la côte de Damgan le 18 mars 2015 

Ce premier bloom printanier se manifeste au travers d’eaux colorées brunâtres, entre l’île Dumet et 
Pénerf, composées de Skeletonema sp. et Thalassiosira sp. Les abondances des deux espèces s’élevaient 
respectivement à 1,4 et 1,7 millions cell l-1 dans les échantillons de la station Nord-Dumet le 16 mars pour 
une biomasse de 20 µg l-1. La concentration de Chl-a chute ensuite à une valeur de 1,8 µg l-1 le 25 mars, 
suite à un épuisement du PID. A partir de début mai, les concentrations en nutriments ne sont plus limitantes 
et permettent un nouveau bloom à diatomées avec comme taxon dominant Rhizosolenia sp. (1,1 millions 
cell l-1 observées le 11 mai). Le premier nutriment dont la concentration passe en dessous du seuil de Justić 
et al. (1995) suite à ce bloom est à nouveau PID. Une nouvelle efflorescence de diatomées a été observée 
début juin, correspondant encore à une dessalure (2,0 millions cell l-1 de Chaetoceros sp. et 2,8 millions 
cell l-1 de Pseudo-nitzschia sp. le 8 juin). Comme pour le bloom précédent, le premier nutriment à s’épuiser 
dans le milieu est PID. 
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Figure 109. Évolution du signal de fluorescence journalier (moyenne des valeurs enregistrées entre minuit et 4 heures) 
au fond et en sub-surface enregistré par la bouée MOLIT de mars à octobre 2015. 

La biomasse est ensuite assez faible en surface jusqu’à mi-août, dans un milieu limité en azote. En 
revanche, de fortes concentrations en Chl-a sont mesurées au fond entre fin juin et mi-juillet avec un 
maximum de 12,5 µg l-1 le 7 juillet. Le signal de fluorescence enregistré par la bouée MOLIT pendant cette 
période confirme cette présence de phytoplancton au fond (Figure 109). Ces fortes valeurs sont liées à un 
bloom de Lepidodinium chlorophorum (1,2 millions cell l-1 observées le 15 juillet). Ce dinoflagellé a pu se 
développer en utilisant l’ammonium au fond. La fin du bloom coïncide avec l’épuisement du DIN sous 
forme ammoniacale à la fin du mois de juillet. 

Le bloom de la diatomée Leptocylindrus sp. (860 000 cell l-1) à Nord-Dumet le 9 septembre, conséquence 
probable de cet enrichissement, a sans doute été limité à la fois par NID et par PID. 

9.4.7.2. Évolution du phytoplancton dans la baie de Vilaine en 2016 

	

Figure 110. Évolution de concentration en Chlorophylle a (Chl-a) dans les eaux de surface et fond à la station Nord 
Dumet (a) et Ouest Loscolo (b) en 2016. L’aire grisée correspond à la période des mesures spatiales de flux 
benthiques. 
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Figure 111. Évolution du signal de fluorescence journalier (moyenne des valeurs enregistrées entre minuit et 4 heure) 
au fond et en sub-surface enregistré par la bouée MOLIT de février à septembre 2016. 

Comme en 2015, le premier bloom phytoplanctonique aux deux stations Nord Dumet et Ouest Loscolo, 
se produit en mars dans une masse d’eau stratifiée en salinité. Les enregistrements de fluorescence de la 
bouée MOLIT permettent de préciser la durée et l’ampleur du bloom (Figure 110). L’efflorescence débute 
mi-mars, les observations réalisées dans le cadre du réseau REPHY indiquent qu’il s’agit d’un bloom 
dominé par les diatomées avec le genre Skeletonema sp. Les prélèvements sur les stations Ouest Loscolo 
et Nord Dumet, effectués en fin de bloom, indiquent 1,3 millions cell l-1 le 30 mars à la station Ouest 
Loscolo et environ 1 millions cell l-1 le 5 avril à Nord-Dumet. Un prélèvement a aussi été réalisé à la station 
Ile Dumet le 24 mars lorsque la fluorescence maximum a été enregistrée par la bouée MOLIT, 12 millions 
cell l-1 de Skeletonema sp. ont été dénombrées. Ce premier bloom fait chuter les concentrations de 
l’ensemble des nutriments inorganiques dissous sans toutefois les épuiser (Figures 95, 97 et 99). C’est un 
épisode de vent, avec remise en suspension, qui a probablement interrompu le bloom en entraînant une 
limitation par la lumière. 

Mi-avril, la stratification thermique est associée à une nouvelle augmentation du signal de fluorescence 
(Figure 111). Il s’agit à nouveau d’un bloom à Skeletonema sp. avec 12 millions cell l-1 observées à la 
station Ile Dumet le 18 avril. C’est la limitation en PID qui est à l’origine de la fin du bloom (Figure 99). 
La concentration en PID enregistrée fin avril à la station Ouest Loscolo, se situe effectivement en dessous 
du seuil de 0,1 µmol l-1. 

La production phytoplanctonique semble augmenter à nouveau à partir de mi-mai en baie de Vilaine 
toujours avec une domination des diatomées (380 000 cell l-1 de Cerataulina sp. à Ouest Loscolo le 17 mai). 
Le PID atteint des concentrations limitantes mi-mai mais la crue exceptionnelle de la Loire en juin enrichit 
le milieu en éléments nutritifs, permettant au phytoplancton de se développer dans une masse d’eau déjà 
très stratifiée en température. La teneur en Chl-a dépasse 15 µg l-1 sur les stations Ouest Loscolo et Nord 
Dumet fin juin (Figure 110). La biomasse phytoplanctonique reste élevée jusqu’à mi-juillet avec une 
prédominance des diatomées Chateoceros et Leptocylindrus en sub-surface. Le dinoflagellé Prorocentrum 
micans se développe également fin juin (environ 300 000 cell l-1 à Nord Dumet le 21 juin et Ouest Loscolo 
le 27 juin). Le développement de ces taxons est ensuite limité par NID à Nord Dumet (Figure 103) et aussi 
par DSi à Ouest Loscolo (Figure 104). 

De mi-juillet à mi-août 2016, la concentration en NID en sub-surface de la baie de Vilaine reste limitante 
alors qu’une augmentation des teneurs en PID et DSi est observée dans le milieu sans apports fluviaux 
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comme le témoignent les valeurs élevées de salinité enregistrées par la bouée MOLIT. Si la concentration 
en NID est limitante en surface, l’azote est disponible sous forme d’ammonium au fond. 

	

Figure 112. Eaux colorées vertes à Lepidodinium chlorophorum au large de la baie de Pont Mahé le 25 juillet 2016. 

Parallèlement, la biomasse phytoplanctonique enregistrée en sub-surface à Ouest Loscolo et Nord 
Dumet devient assez faible à partir de mi-juillet. En revanche, des eaux colorées vertes à L. chlorophorum 
sont observées près de la côte en surface (Figure 112). Ce dinoflagellé était sans doute présent également à 
Nord Dumet et Ouest Loscolo mais peut-être à un autre niveau de la colonne d’eau. Comme les 
dinoflagellés ont la capacité d’être mobile dans la colonne d’eau, L. chlorophorum a dû se développer en 
dessous de la thermocline, où l’azote était disponible sous forme d’ammonium.   
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Ouest Loscolo Nord Dumet 

Figure 113. Profils de température et fluorescence enregistrés à Ouest Loscolo et Nord Dumet le 25 juillet 2016. 

Les profils de fluorescence réalisés le 25 juillet à Nord Dumet et Ouest Loscolo (Figure 113) corroborent 
cette hypothèse en indiquant une forte présence de phytoplancton en dessous de la thermocline mais 
L. lepidodinium n’y a pas été formellement identifié. 

Une nouvelle efflorescence à diatomée est observée fin septembre à la station Ouest Loscolo en sub-
surface (L. minimus, 1,3 million cell l-1 représentant 95% de la flore totale). C’est l’enrichissement des eaux 
de surface en NH4

+ (voir Figure 96b) qui semble avoir permis ce développement de phytoplancton. Le 
mélange vertical de la colonne d’eau engendré par un épisode de vent de sud assez fort mi-septembre doit 
être à l’origine de cet apport de NH4

+ en surface par homogénéisation de la colonne d’eau.  

	

Figure 114. Eaux colorées rouge-brun en sortie d’estuaire de la Vilaine. Photo aérienne du 16 octobre 2016 (Minyvel 
Environnement). 

Des eaux colorées rouge-brun, probablement à Mesodinium rubrum, ont ensuite été observées mi-
octobre en sortie d’estuaire de Vilaine (Figure 114).  
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Figure 115. Évolution des concentrations d’alloxanthine en subsurface à la station Ouest Loscolo en 2016. 

Des prélèvements pour analyse des pigments chlorophylliens ont été réalisés en 2016 dans le cadre du 
réseau REPHY sur la station Ouest Loscolo. Un des pigments analysés, l’alloxanthine, est spécifique des 
cryptophycées. On observe une augmentation importante de la concentration de ce pigment quelques jours 
avant l’observation des eaux colorées rouge-brun (Figure 115). La succession de ces deux taxons avait été 
mise en évidence en baie de Vilaine par le programme de recherche DINOPHAG (Souchu et al. 2013). La 
présence du cilié M. rubrum explique certainement en partie la réapparition de Dinophysis en baie de 
Vilaine au début de l’automne car ce dernier l’utilise comme source de chloroplastes pour se développer. 
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9.4.7.3. Nutriments particulaires 

Les matières particulaires en suspension sont constituées le plus souvent de plancton, mais les fleuves 
en crues, le vent et la houle peuvent apporter à l’eau de la baie des particules d’origines continentales et 
marines. 

	

Figure 116. Évolution des concentrations en COP (a), NOP (b) et POP (c) dans les eaux de surface et fond de mars 
à octobre 2015. Les lignes verticales numérotées correspondent aux dates de prélèvements des sédiments pour 
l’approche « DIETE temporelle » (voir Tableau 9). 

En 2015, les concentrations de COP, NOP et POP présentent une forte covariance dans la baie de Vilaine 
avec les valeurs maximums mesurées dans les eaux de fond (Figure 116). 
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Tableau 12. Matrice de corrélation de Spearman sur les concentrations en Chl-a, en azote, en carbone et en phosphore 
organique particulaire mesurées en surface et au fond à la station ND en 2015. La significativité des corrélations est 
indiquée par des astérisques (***p < 0,001 ; **p < 0,01 ; *p < 0,05). Les fortes corrélations (0,50 ≥ r ≥ +0,50) sont 
mentionnées en gras et l’effectif correspondant est indiqué entre parenthèses. NOP = azote organique particulaire ; 
COP = carbone organique particulaire ; POP = phosphore organique particulaire ; s = surface ; f = fond ; n = 29. 

 Chl-a (s) Chl-a (f) NOP (s) NOP (f) COP (s) COP (f) POP (s) POP (f) 

Chl-a (s) 1,00        

Chl-a (f) 0,11 1,00       

NOP (s) 0,64*** 0,34 1,00      

NOP (f) -0,10 0,49** 0,31 1,00     

COP (s) 0,63*** 0,09 0,66*** 0,39 1,00    

COP (f) -0,31 0,43* 0,21 0,83*** 0,33 1,00   

POP (s) 0,54** 0,19 0,62** 0,25 0,76*** 0,23 1,00  

POP (f) 0,01 0,50** 0,33 0,66*** 0,44* 0,72*** 0,29 1,00 

Les successions de pics au printemps rappellent celle observée pour la Chl-a. Les quatre paramètres sont 
en effet fortement corrélés dans les eaux de surface et un peu moins dans les eaux de fond (Tableau 12). En 
revanche, pour chaque paramètre, les corrélations entre valeurs de surface et valeurs de fond sont faibles 
ou inexistantes. Les rapports molaires médians COP:NOP, NOP:POP et COP:POP à la station ND avait 
pour valeurs 5,8, 20 et 117 respectivement sans variations surface-fond.  
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Figure 117. Évolution de concentration en COP (a), NOP (b) et POP (c) dans les eaux de surface et fond pendant la 
période d’étude en 2016. L’aire grise correspond à la période des mesures spatiales de flux benthiques. 

En 2016, les valeurs de COP, NOP et POP sont moins nombreuses qu’en 2015 mais leurs évolutions 
sont similaires à celles de 2015. Comme en 2015, les concentrations de COP, de NOP et de POP mesurées 
dans les eaux de surface et de fond en 2016 covarient avec celles de Chl-a (Figure 117).  

L’étude des concentrations de matières organiques particulaires dans la colonne d’eau de la baie de 
Vilaine indique donc que les particules en suspension dans l’eau se composent essentiellement de 
phytoplancton. L’évolution des paramètres de la matière particulaire peut présenter de fortes différences 
entre les eaux de surface et celles de fond. Ces constats sont probablement en lien avec des épisodes de 
limitation par la lumière au fond et de sédimentation des blooms de phytoplancton. 
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9.4.8. Vérification de la limitation du phytoplancton par les nutriments 

9.4.8.1. Campagne d’avril 2015 

L’évolution des concentrations de Chl-a dans les incubations ayant reçu différents enrichissements en 
nutriments permet de classer les nutriments dans leur ordre de limitation. 

	

Figure 118. Évolution sur 9 jours de la biomasse chlorophyllienne au cours des bioessais d’avril dans le témoin, le 
milieu complet et les milieux complets dépourvus d’un élément nutritif pour la station Nord-Dumet. 

Dans le milieu complet sans P, on observe une très légère augmentation (+0.6 µg l-1) de la biomasse 
jusqu’au 2ème jour puis une décroissance comme dans le témoin (Figure 118). La teneur en Chl-a était 
maximum dans le milieu complet sans N, comme celle dans le milieu complet. Dans le milieu complet sans 
DSi, la Chl-a a moins augmenté que dans le milieu complet sans NID. 

Dans le témoin sans enrichissement, le genre Skeletonema était majoritaire. Les trois autres taxons dont 
la concentration était supérieure à 100 000 cell l-1 étaient Chaetoceros sp., Pseudo-Nitzschia spp. et 
Rhizosolenia sp. Dans le milieu témoin sans enrichissement, le phytoplancton ne s’est pas développé. 

Dans le milieu complet, à la fin de l’expérimentation, les indices de diversité étaient plus faibles que 
dans le milieu initial, indiquant une dominance plus forte d’un des taxons. C’est le genre Skeletonema sp., 
déjà dominant dans le milieu initial, qui a profité le plus de l’ajout des éléments nutritifs. 

Skeletonema sp. représentait 64% de la population phytoplanctonique en fin d’expérimentation alors 
qu’il représentait 33% de la population dans le milieu initial. Les diatomées Chaetoceros sp. et Rhizosolenia 
sp. ont également profité du milieu nutritif complet alors que le genre Pseudo-Nitzschia ne s’est pas 
développé. Dans les milieux complets sans DSi et sans NID, la population était la même que dans le milieu 
complet mais avec des abondances un peu plus faibles. En revanche, dans le milieu complet sans NID, le 
phytoplancton ne s’est pas développé à l’exception de Chateoceros sp. 
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Tableau 13. Abondances des principales espèces phytoplanctoniques présentes à la station Nord-Dumet en avril 2015 
dans les échantillons initiaux et finaux pour les différents traitements nutritifs. 

	

	

DIATOMEES

Rhizosolenia sp 104 500 77 000 185 000 140 000 70 000 80 000

Guinardia sp 51 700 6 500 6 500 0 0 0

Skeletonema sp 441 100 320 000 2 500 000 2 000 000 2 200 000 430 000

Chaetoceros sp 379 500 240 000 880 000 650 000 600 000 680 000

Pseudo-nitzschia spp. 220 000 200 700 126 000 140 900 186 000 198 400

Cerataulina sp 16 500 4 400 2 200 8 800 11 000 45 000

Leptocylindrus sp. 2 200 13 000 0 19 000 0 6 600

Bacillariaceae (Cylindrotheca ou 
Nitzschia longissima)

4 400 4 400 6 500 4 400 15 000 4 400

Asterionellopsis sp. 4 400 19 000 0 0 0 0

Lauderia sp. 4 400 0 0 0 0 0

Thalassionema sp. 15 400 35 000 26 000 26 000 75 000 0

Dactyliosolen sp. 5 500 6 500 0 6 500 0 28 000

Naviculaceae 1 100 2 200 15 000 10 000 24 000 2 200

Centrales 1 100 2 200 2 200 4 400 2 200 0

TOTAL diatomées 1 251 800 930 900 3 749 400 3 010 000 3 183 200 1 474 600

DINOFLAGELLES

Heterocapsa sp. 25 300 0 96 000 85 000 96 000 19 000

Gymnodiniaceae 17 600 13 000 39 000 17 000 6 500 4 400

Protoperidinium sp. 5 500 0 0 0 0 0

Prorocentrum micans 0 0 0 0 4 400 0

Srcippsiella sp. 1 100 0 6 500 8 800 0 0

TOTAL dinoflagellés 49 500 13 000 141 500 110 800 106 900 23 400

AUTRES GROUPES

Ciliés 18 700 0 0 0 0 0

Dictyocha sp. 16 500 4 400 0 0 0 4 400

Indice Shannon - Weaver (H) 2.64 2.5 1.6 1.69 1.61 2.1

Indice d'Equitabilité de Piélou (E) 0.61 0.58 0.37 0.39 0.37 0.49

Tfinal            
milieu complet 

sans P

Tfinal         
témoin

T0            
milieu initial

Tfinal            
milieu complet

Tfinal            
milieu complet 

sans Si

Tfinal            
milieu complet 

sans N
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9.4.8.2. Campagne de juillet 2015 

	

Figure 119. Évolution sur 8 jours de la biomasse chlorophyllienne au cours des bioessais de juillet 2015 dans le 
témoin, le milieu complet et les milieux complets dépourvus en un élément nutritif à la station Nord-Dumet. 

	

Figure 120. Exemple de microzooplancton (ici un cilié) observé dans les échantillons des incubations de juillet 2015. 
Le trait rouge mesure 50 µm. 

Au cours de l’expérimentation de juillet 2015, l’augmentation de la Chl-a était faible dans le milieu 
complet avec au 3ème jour de l’expérimentation une progression de seulement 0,6 µg l-1 (Figure 119). 

La faible teneur en Chl-a était probablement liée à la présence de nombreux organismes 
zooplanctoniques consommateurs de microphytoplancton comme des ciliés (Figure 120), des tintinnides et 
des rotifères. Ces organismes ont certainement brouté le phytoplancton au fur et à mesure de son 
développement dans les poches du bioessai. On peut toutefois hiérarchiser la capacité des nutriments à 
limiter la production phytoplanctonique en considérant que la pression du broutage était identique dans les 
différents traitements. 
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Le milieu complet sans PID, a conduit au même niveau de biomasse chlorophyllienne que le milieu 
complet au 3ème jour de l’expérimentation (Figure 119). Dans le milieu complet sans DSi, la concentration 
en Chl-a est restée équivalente à celle du milieu initial jusqu’au 3ème jour. En revanche, la croissance était 
nulle dans le milieu complet sans NID, comme dans le milieu sans aucun enrichissement, avec une teneur 
en Chl-a diminuant pendant toute la durée de l’expérimentation. 

Les dinoflagellés étaient majoritaires dans le milieu initial avec la famille des Gymnodiniaceae dont la 
concentration avoisinait 145 000 cell l-1 et qui représentait 50% de la population phytoplanctonique. Pour 
les diatomées, le genre Leptocylindrus spp. était le plus abondant avec une concentration de 72 200 cell l-1. 

Dans le milieu sans enrichissement (témoin), le phytoplancton ne s’est pas développé. A T3, au 
maximum de Chl-a, les concentrations cellulaires de l’ensemble des espèces phytoplanctoniques étaient 
inférieures à celles observées dans le milieu initial. 

Dans le milieu complet, à T3, les indices de diversité étaient équivalents à ceux calculés dans le milieu 
initial. Cependant, un changement de taxon majoritaire s’est opéré : les dinoflagellés de la famille des 
Gymnodiniaceae ne se sont pas développés ; c’est la diatomée du genre Chaetoceros sp. qui s’est multipliée 
par 10 grâce à l’enrichissement en NID. 
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Tableau 14. Abondances des principales espèces phytoplanctoniques présentes à la station Nord-Dumet en juillet 
2015 dans les bioessais 

 

Les bioessais effectués en 2015 corroborent l’hypothèse, basée sur la stœchiométrie dans les eaux 
fluviales, que le bloom de printemps en baie de Vilaine est principalement interrompu par l’épuisement des 
concentrations de PID dans l’eau.  

Tableau 15. Bilan de la limitation par les nutriments en baie de Vilaine (Station Nord-Dumet) au printemps et durant 
l’été 2015 sur la base des bioessais. 

Classement Avril Juillet 

1 PID NID 

2 DSi DSi 

3 NID PID 

Les résultats obtenus en été confirment le changement de nature du premier nutriment limitant qui passe 
du PID au NID du printemps à l’automne (Tableau 15). La production phytoplanctonique estivale devient 
alors directement dépendante des apports fluviaux de NID, en particulier des apports diffus de nitrates 
d’origine agricole. 

DIATOMEES

Leptocylindrus spp. 72200 25 400 41 600 20 000 58 000 41 200

Chaetoceros sp. 8200 600 81 200 73 800 7 400 77 000

Dactyliosolen spp. 2000 600 1 000 0 1 000 600

Bacillariaceae (Cylindrotheca ou 
Nitzschia longissima)

7400 3 000 4 600 2 200 4 200 2 800

Rhizosolenia sp. 600 400 600 200 100 400

Pseudo-nitzschia spp. 5200 1 000 3 400 1 800 2 800 1 000

Dytilum sp. 400 0 0 0 0 200

Thalassionema sp. 0 400 600 1 200 0 0

Bacteriastrum sp. 0 600 600 200 1 800 0

Coscinodiscus sp. 200 200 0 200 200 0

TOTAL diatomées 96 200 32 200 133 600 99 600 75 500 123 200

DINOFLAGELLES

Gymnodiniaceae 145600 19 800 22 600 27 600 41 400 60 400

Peridiniales 5400 4 800 2 400 2 600 3 200 3 400

Prorocentrum spp. 5800 4 400 4 800 5 200 5 800 6 400

Protoperidinium sp. 2600 400 800 0 600 100

Amphidinium sp. 2800 1 000 2 600 1 200 1 200 2 400

Heterocapsa sp. 600 600 0 400 0 0

Dinophysis sp. 400 0 800 0 200 200

Scrippsiella sp. 15000 1 600 15 200 5 600 10 400 6 800

Gyrodinium sp. 3600 400 1 000 2 200 1 000 1 200

Pronoctiluca sp. 400 1 200 200 200 600 200

TOTAL dinoflagellés 182 200 34 200 50 400 45 000 64 400 81 100

AUTRES GROUPES

Cilié 600 1 200 1 200 3 200 800 3 800

Pleurosigma sp. 2400 400 1 000 1 400 1 200 1 400

Naviculaceae 400 200 400 100 600 0

Tintinnidé 1400 0 1 100 600 800 1 100

Indice Shannon - Weaver (H) 2.31 2.79 2.59 2.45 2.62 2.42

Indice d'Equitabilité de Piélou (E) 0.51 0.62 0.57 0.54 0.58 0.53

T3              
milieu complet 

sans N

T3              
milieu complet 

sans P

T0              
milieu initial

T3              
témoin

T3              
milieu complet

T3              
milieu complet 

sans Si
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9.5. Composition des sédiments de la baie de Vilaine 

9.5.1. Caractéristiques physiques 

9.5.1.1. Etude temporelle 

9.5.1.1.1. Teneur en eau, densité, carbonates et porosité 

La teneur en eau présente une diminution significative en fonction de la profondeur de 70 à 60 % 
(Figures 121 et 122), particulièrement sur les premiers 5 cm (Anova, p < 0,01). Les variations dans le temps 
de la teneur en eau restent dans l’intervalle 60-70% mais sont significatives aussi (Anova, p < 0,01). Sur 
les premiers 5 cm, la densité varie entre 3 et 4 g cm-3 (Figures 121 et 122) et présente des variations 
significatives en fonction du temps et de la profondeur (Anova, p < 0,01). En dessous des 5 premiers cm, 
la densité est assez constante. 

Les pourcentages de carbonate pour l’ensemble des carottes des campagnes DIETE temporelles varient 
de 7 à 14,5% avec 90% des valeurs comprises entre 8,5 et 13% et une moyenne de 10%. Ces valeurs 
correspondent aux gammes observées dans les années 90 par Goubert (1997) pour l’ensemble de l’estuaire 
de la Vilaine du pied du barrage d’Arzal à sa sortie. Pour plusieurs profils, les évolutions des teneurs en 
eau et en carbonates sont souvent en opposition. Cette inversion s’explique par le fait que les carbonates 
proviennent de fragments de coquilles dont les tailles élevées favorisent le drainage et la circulation de 
l’eau dans les sédiments. 

La porosité montre une évolution similaire à celle de la teneur en eau (Figure 121 et Figure 122), avec 
une diminution significative particulièrement sur les 5 premiers  cm (Anova, p < 0,01). Elle varie 
significativement en fonction du temps entre 80 et 85% (Anova, p < 0,01). Les évolutions de teneur en eau, 
la porosité et la densité en fonction de la profondeur suggèrent que les 5 premiers cm correspondent à la 
couche « active » sous l’effet des variations dans l’eau surnageante. 
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Figure 121. Teneurs en eau, densité, teneurs en carbonates et porosité en fonction de la profondeur. 

 



 

DIETE 2014-2017 - 15.02.2018 147/237 

 

	

Figure 122. Suite de la Figure 121. Teneurs en eau, densité, teneurs en carbonates et porosité en fonction de la 
profondeur. 
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Figure 123. Répartition de la granulométrie en fonction de la profondeur pour la campagne DIETE en avril (a), juin 
(b), septembre (c) et octobre (d). 

Sur les 15 cm de la profondeur, la granulométrie mesurée à Nord Dumet est dominée par des particules 
très fines (< 62 µm; Figure 123), qui représentent plus de 80% de l'ensemble de la taille mesurée et qui 
correspond à la taille de vase. Sur les sept campagnes effectuées en 2015, la granulométrie présente une 
distribution presque homogène en profondeur, avec un coefficient de variation inférieure à 15% pour 
l'ensemble des échantillons. 
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Figure 124. Spectres granulométriques de la campagne DIETE en août (a), septembre (b) et octobre 2015 (c). 

Les spectres granulométriques obtenus à partir des données de la granulométrie laser montrent différents 
modes à amplitudes qui varient très peu selon les campagnes, selon les carottes et selon les profondeurs 
analysées (Figure 124). Les différents échantillons prélevés en août, septembre et octobre, montrent tous 
un mode centré sur environ 11 µm (Figure 124a, b et c). Selon les dates et les profondeurs, on observe aussi 
un ou deux modes supplémentaires centrés sur environ 35 et 200 µm. Un échantillon de surface de la carotte 
prélevée en août (Figure 124a) présente un autre mode à 105 µm. 

Selon l’observation des différents spectres et des profils, les paramètres granulométriques sont 
relativement homogènes pour l’ensemble des échantillons avec : 

 un classement mauvais à très mauvais (Sorting : poorly sorted à very poorly sorted), 

 une asymétrie faible, négative ou positive (Skewness : fine skewed, symmetrical, coarse 
skewed), 

 un aplatissement moyen (Kurtosis : mesokurtic). 
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En terme de classes granulométriques, les sédiments étudiés en 2015 à la station MOLIT sont 
principalement silteux avec environ 5% d’argile et 15% de sables fins. 

Les caractéristiques physiques des sédiments du secteur Nord-Dumet indiquent qu’il s’agit d’une masse 
vaseuse relativement homogène en profondeur (sur au moins 15 cm). Les faibles variations obtenues sur 
les triplicatas suggèrent aussi une certaine homogénéité spatiale à la station d’étude (au moins dans un 
rayon de 50 m autour de la bouée MOLIT). 

		

Figure 125. Description de la stratification bathymétrique et sédimentaire de la baie de Vilaine par Désaunay et 
Guérault (2003). A la sortie de l’estuaire de la Vilaine, la partie nord est constituée de fonds sablo-vaseux (2). Plus 
au sud, la partie est de la baie présente des sables grossiers, des graviers et des galets (3). A l’ouest de l’Ile Dumet, 
une plaine vaseuse descend en pente régulière jusqu’à 35 m (4). 

Les données de granulométrie des campagnes spatiales ont été perdues accidentellement par le 
Laboratoire Géosciences Marines et Géomorphologie du Littoral. Les observations visuelles restent 
cependant en accord avec la description de Désaunay et Guérault 2003. Ainsi, la station ND, située dans la 
zone de vase 4, (Figure 125) peut être considérée comme représentative de 30% de la superficie de la baie 
de Vilaine. Les autres stations retenues pour des mesures de flux benthiques en 2016 avaient des sédiments 
analogues à ceux décrits par Désaunay et Guérault (2003) dans leurs secteurs respectifs. 
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9.5.1.2. Variations biogéochimiques dans le premier cm de sédiment  

Les profils décrits à la station ND d’avril à octobre 2015 indiquent que les variations temporelles des 
sédiments concernent essentiellement ceux de surface qui reçoivent les apports de matière organique et qui 
sont en contact avec les eaux de la baie (Tableau 16). 

Tableau 16. Caractéristiques physiques et chimiques de sédiments superficiels (1 cm) d’avril à octobre 2015. NA : 
non acquis. 

Paramètres 15 avril 22 avril 16 juin 24 juin 5 août 8 sept 21 oct 

Granulométrie < 62 µm 
(%) 

80 68 84 83 81 81 89 

Porosité (%) 83 84 88 86 85 88 87 

Densité sèche (g cm-3) 2,9 2,5 3,3 2,7 3,1 3,6 3,1 

COT (µmol g-1) NA 1 573 1 498 1 470 1 539 1 524 1 667 

N total (µmol g-1) NA 211 209 200 208 203 221 

P total (µmol g-1) 31 30 33 36 29 32 27 

P organique (µmol g-1) 15,1 16,4 15,9 18,5 13,9 15,3 13,7 

Rapport molaire C:N 7,5 7,2 7,4 7,4 7,5 7,6 7,5 

Rapport molaire C:P 52 45 41 53 48 62 52 

Rapport molaire N:P 6,9 6,3 5,6 7,2 6,5 8,2 6,9 

La porosité des sédiments superficiels ne change pas beaucoup au cours de la période d’étude et varie 
de 83–88%. La concentration en COT diminue très légèrement d’avril à juin, puis augmente légèrement 
pour atteindre la valeur la plus élevée en octobre (1 667 µmol g-1). Parallèlement, la concentration de N 
total varie très légèrement d’avril à octobre, avec la valeur la plus élevée observée aussi en octobre (221 
µmol g-1). A la différence des concentrations de COT et de NT, celles de P total et de P organique présentent 
leur valeur maximum en juin (36 et 18,5 µmol g-1 respectivement), suite probablement au bloom de 
phytoplancton en mai. Le rapport molaire de COT:NT varie peu en fonction du temps avec des valeurs 
légèrement plus élevées que le rapport de Redfield (C:N = 6,7). Les rapports de C:P et N:P dans les 
sédiments superficiels sont inférieurs aux rapports de Redfield (C:P = 106 et N:P = 16). Ces résultats 
suggèrent que les sédiments superficiels de la baie de Vilaine accumulent plus de P que le N et de C par 
rapport au phytoplancton qui constitue pour eux la principale source de matière organique.  

9.5.1.3. Variations spatiales des profils 

9.5.1.3.1. Teneur en eau, densité, carbonates et porosité 

Les quatre stations de la baie de Vilaine étudiées en 2016 étaient à nouveau ND et 3 autres stations 
représentatives d’autres environnements sédimentaires (voire Figure 46).  
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Figure 126. Teneurs en eau, densité, teneurs en carbonates et porosité en fonction de la profondeur aux trois des quatre stations 
de la baie de Vilaine étudiées en 2016. La composition des sédiments à la station « Sables/graviers » ne permettait pas d’appliquer 
les protocoles d’analyses. 

La teneur en eau mesurée dans les trois environnements sédimentaires (voir 8.3.3.2) diminue en fonction 
de la profondeur et présente de fortes variations spatiales (Anova, p<0,01), avec des valeurs plus faibles 
observées dans l'environnement « vase/sable coquillier ». La densité sur les trois environnements varie 
entre 2 et 5 g cm-3 et montre une variation spatiale observée surtout sur la station de vase et sable fin (Anova, 
p<0,01). La teneur en carbonate ne présente pas de variations spatiales significatives (Anova, p>0,05) avec 
des valeurs proches de celles mesurées en 2015. L'évolution de la porosité est similaire à celle de la teneur 
en eau avec des valeurs significativement différentes entre les stations (Anova, p<0,01) et les valeurs les 
plus faibles observées à la station « vase/sable coquillier » (Figure 126). 
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9.5.1.3.2. Granulométrie 

	

Figure 127. . Répartition de la granulométrie en fonction de la profondeur pour la campagne DIETE spatiale en 
juillet 2016 (voir 8.3.3.2) pour la station Molit (a), Vase/sable fin (b), et Vase/sable coquillier (c). Note : Il n’y a pas 
de mesure de la granulométrie pour la station « sables/graviers ». 

Les trois environnements sédimentaires analysés ont des profils granulométriques significativement 
différents (Anova, p<0,01). Les stations ND et « Vase/sable fin » (Figure 127 a et b) sont dominées par les 
fractions fines (< 85% de l'ensemble de la taille mesurée), alors qu'à la station « Vase/sable coquillier », la 
fraction fine représente seulement 45% (Figure 127c). La répartition de la granulométrie dans ce dernier 
environnement est plutôt dominée par la fraction grossière (100 à 500 µm), qui correspond aux débris 
coquilliers.  
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Figure 128. Spectres granulométriques de la campagne DIETE spatiale en juillet 2016 (voir 8.3.3.2) pour la station 
ND (a), Vase/sable fin (b), et Vase/sable coquillier (c). Note : Il n’y a pas de mesure de la granulométrie pour la 
station « sables/graviers ». 

Les spectres granulométriques montrent différents modes à amplitudes qui varient selon les stations 
(Figure 128). Les stations ND (Molit) et Vase/sable fin présentent un mode similaire, centré sur environ 
11 µm (Figure128a et b), alors que la troisième station montre deux modes différents centrés sur environ 
105 et 500 µm. Ces observations montrent la variabilité spatiale de l'environnement sédimentaire sur 
l'ensemble de la baie de Vilaine qui doit être prise en compte pour l'estimation des apports de nutriments 
par les sédiments et aussi pour la modélisation (voir 9.7.3). 
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9.5.2.  Azote, carbone et phosphore totaux 

9.5.2.1. Etude temporelle 

	

Figure 129. Profils de COT, NT et PT dans les sédiments en fonction de la profondeur. Il n’y a pas de mesure de COT 
et NT le 15 avril. La mesure de P total a été réalisée sur une carotte par campagne comme pour les différentes formes 
de P, voir matériel et méthode. 
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Au cours de la période d’étude, les concentrations de carbone organique total (COT) varient de 1 294 à 
1 771 µmol g-1 avec de faibles variations temporelles autour de 1 500 µmol g-1 (Figure 129 et 130). Le COT 
présente une faible diminution mais significative avec la profondeur (Anova, p<0,05). Son évolution dans 
le premier cm au cours de 2015 est faible avec une valeur autour de 1 500 µmol g-1. Les profils d’azote 
total (NT) ne présentent pas non plus de variations temporelles significatives (Figure 129 et Figure 130). 
Le NT diminue de façon significative avec la profondeur (Anova, p<0,05) mais la diminution est faible. 
Dans le premier cm, le NT est légèrement plus élevé en octobre qu’aux autres dates, à l’image du COT. 

Les profils décrits à la station ND d’avril à octobre 2015 indiquent que les variations temporelles des 
sédiments concernent essentiellement ceux de surface qui reçoivent les apports de matière organique et qui 
sont en contact avec les eaux de la baie. 

	

Figure 130. . Suite de la Figure 129. 

A la différence du COT et du NT, le phosphore total (PT) varie significativement en fonction du temps 
(Anova, p<0,05), et présente une tendance à la diminution en fonction de la profondeur (Figure 129 et 
Figure 130). La plus forte concentration de PT est observée à la surface en juin, soit 33 µmol g-1 (variations 
biogéochimiques dans le premier cm de sédiment). 
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Les profils décrits à la station ND d’avril à octobre 2015 indiquent que les variations temporelles des 
sédiments concernent essentiellement ceux de surface qui reçoivent les apports de matières organiques et 
qui sont en contact avec les eaux de la baie (Tableau 13). 

9.5.2.2. Etude spatiale dans les sédiments superficiels 

	

Figure 131. Concentrations (en µmol g-1) de carbone organique total (a) et d’azote total (b) des sédiments superficiels 
de la baie de Vilaine (5 cm) en octobre 2015. 

Les concentrations de COT et NT des cinq premiers cm de sédiments de la baie de vilaine ont des 
distributions similaires (Figure 131). Les concentrations les plus faibles sont mesurées dans la partie sud-
est alors que les plus élevées sont situées à l’ouest. 

	

Figure 132. Concentrations de phosphore total (en µmol g-1) dans les sédiments superficiels (5 cm) de la baie de 
Vilaine en octobre 2015 (a) et avril 2016 (b). 

Les concentrations en P total sur les 5 premiers  cm de sédiments mesurés aux deux périodes varient de 
5,6 µmol g-1 près de l’Ile Dumet à 31,6 µmol g-1 dans le nord-ouest de la baie (Figure 132). Elles sont 
légèrement plus élevées en avril 2016, mais il n’y a pas de différence significative entre les deux 
distributions (t-test, p > 0,05).  
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Les concentrations des trois nutriments totaux sont donc plus élevées dans la partie du nord-ouest de la 
baie. Cette zone pourrait correspondre à un environnement où la déposition de particules fines est 
privilégiée. En l’absence de données de granulométrie, l'observation visuelle des carottes prélevées a 
effectivement montré que les sédiments superficiels des stations de la partie nord-ouest de la baie étaient 
constitués de vases comme ceux de la station ND. 

Les concentrations en COT, TN et TP mesurées dans les sédiments de la baie de Vilaine ont pu être 
comparées avec celles d’autres sites. Ces paramètres varient en fonction de la nature des sédiments, du 
niveau d’eutrophisation et aussi de la profondeur du site. Les sites reconnus comme eutrophisés, le golfe 
de Finlande et la Mer Baltique, présentent de fortes concentrations en nutriments totaux, jusqu’à 13 000, 
1 250 et 130 µmol g-1 pour le COT, NT et PT respectivement. La lagune oligotrophe d’Ayrolle en 
Méditerranée, avec des sédiments sableux, présente les plus faibles concentrations en nutriments totaux. 
Les concentrations en COT, NT et PT mesurées dans les sédiments de la baie de Vilaine ont des niveaux 
intermédiaires entre celles des sites oligotrophes et hypereutrophes, comme les estuaires Bretons. 
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Tableau 17. Comparaison des concentrations de carbone organique, azote et phosphore totaux, dans différents sites et natures de sédiments, avec celles mesurées 
en baie de Vilaine à la station Nord-Dumet 

 
Zone d'étude Profondeur Nature de sédiments C organique N total P total  Références 

(m) (µmol g-1) 

Golfe de Finlande 30 – 50 – 4 000 – 7 800 500 – 857 48 – 129 Lehtoranta and Heiskanen (2003) 
Estuaire d'Auray 14 Sable vaseux 764 – 1 200 50 – 250 3 – 14 Andrieux-Loyer et al. (2014) 
Estuaire d’Aber Benoît 20 Sable vaseux  800 – 2 100 72 – 490 5 – 18 Andrieux-Loyer et al. (2014) 
Estuaire de Penzé 0,2 – 1  Sable vaseux 378 – 1 084 39 – 135 12 – 22 Andrieux-Loyer et al. (2008) 
Mer Baltique 50 – 100 Vase 1 852 – 13 100 211 – 1 248 25 – 80 Jilbert et al. (2011) 
Lagune de Ria Formosa 0,6 – 3,5 Sable – vase 708 – 1 477 6,5 – 54  Serpa et al. (2007) 
       
Lagunes de Méditerranée       
Ayrolle 1 – – 107 – 585 6– 19 Ouisse et al. (2013) 
Bages-Sigean 1,5 – – 128 – 407 10 – 29 Ouisse et al. (2013) 
Méjean 0,8 – – 150 – 514 26 – 39 Ouisse et al. (2013) 
       
Baie de Vilaine 8 – 12 Vase 1 089 – 2 049 147 – 271 19 – 36 DIETE 
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9.5.3. Formes de phosphore particulaire 

9.5.3.1. Étude temporelle 

	

Figure 133. Profils des différentes formes de P : P-Fe, P-Orga., P-Ca Auth, P-Ca Det dans les sédiments en fonction de la 
profondeur.  
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L’analyse des différentes formes de P a été réalisée sur une carotte par campagne (Figure 133 et Figure 
134). Le P-Fe, forme potentiellement biodisponible, représente de 20 à 37% du PT et varie 
significativement en fonction de la profondeur (diminution des concentrations) et du temps (Anova, p < 
0,05). Les concentrations en P-Fe dans les premiers 5 cm varient de 4 à 10 µmol g-1, avec la concentration 
maximum en juin.  

Les concentrations en P-Orga sont comprises entre 8,1 et 18,5 µmol g-1, avec les valeurs maximums en 
juin, probablement lié au bloom du printemps. Le P-Orga, potentiellement biodisponible par minéralisation, 
représente le principal stock de P dans les sédiments de la baie de Vilaine, soit 40 à 50% du PT (Figure 133 
et Figure 134). Les concentrations de PT décroissent avec la profondeur et varient dans le temps de façon 
significative (Anova, p < 0,05).  

	

Figure 134. Profils des différentes formes de P (suite 133) 

Les formes de P lié au calcium (P-Ca Auth et P-Ca Det) sont souvent considérées comme des formes 
immobilisant le P dans les sédiments. Sur les premiers 5 cm, le P-Ca Auth et P-Ca Det varient de 3 à 4 et 
de 6 à 7 µmol g-1 respectivement. Le P-Ca Auth représente 13% du PT. Il ne varie pas avec la profondeur 
(Figure 133 et Figure 134) mais présente une variation significative dans le temps (Anova, p < 0,05). 
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Le P-Ca Det représente la même proportion du PT que le P-Fe, soit en moyenne 22%. De la même façon 
que P-Ca Auth, le P détritique lié au calcium (P-Ca Det) ne varie pas avec la profondeur (Figure 133 et 
Figure 134). 

9.5.3.2. Étude spatiale 

	

Figure 135. Concentrations en P organique (en µmol g-1) dans les sédiments superficiels de la baie de Vilaine en 
octobre 2015 (a) et avril 2016 (b). 

Les concentrations en P-Orga sur les 5 premiers cm de sédiments ont des distributions spatiales 
similaires à celles des formes totales de nutriments. Elles sont un peu plus élevées en avril 2016 qu’en 
octobre 2015 (Figure 135) mais les deux distributions ne présentent pas de différence significative (t-test, 
p > 0,05). Sur les deux campagnes spatiales effectuées, le P-Orga varie de 0,28 à 15,8 µmol g-1, constituant 
la plus importante fraction de P total, soit 30 à 50%.  

	

Figure 136. Concentrations en P-Fe (en µmol g-1) dans les sédiments superficiels de la baie de Vilaine en octobre 
2015 (a) et avril 2016 (b). 

Sur les deux campagnes de mesures effectuées, les concentrations en P-Fe sur les premiers 5 cm de 
sédiments varient de 1,2 à 9,5 µmol g-1 et représentent 15 à 30% de P total (Figure 136). Leur distribution 
spatiale correspond à celle du P-Orga avec des valeurs qui ne sont pas significativement différentes entre 
octobre 2015 et avril 2016 (t-test, p > 0,05). 
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Figure 137. Concentrations en P-Ca Auth (en µmol g-1) en octobre 2015 (a) et avril 2016 (b) et P-Ca Det (en µmol g-1) 
en octobre 2015 (c) et avril 2016 (d) dans les sédiments superficiels de la baie de Vilaine. 

Dans les sédiments de la baie de Vilaine, le P-Ca Auth représente la plus faible fraction du P total, soit 
10 à 20%, avec des concentrations variant de 1,3 à 4,1 µmol g-1. Leur répartition spatiale rappelle celles des 
nutriments totaux sans différences significatives entre les deux années (t-test, p>0,05). Le P-Ca Det, issu 
de l’érosion des roches et apporté par les fleuves (Ruttenberg 1992, Ruttenberg & Berner 1993), varie de 
1,5 à 6,2 µmol g-1. Il représente une fraction plus importante du P total sédimentaire que le P-Ca Auth, soit 
15 à 40%. A la différence des autres formes de P, le P-Ca Det présente une distribution spatiale assez 
homogène dans la baie de vilaine (Figure 137). 

La comparaison des concentrations de différentes formes de P mesurées en baie de Vilaine avec celles 
d’autres sites marins montre que les sites eutrophes, comme la baie d’Aarhus et la Mer Baltique présentent 
les concentrations les plus élevées, particulièrement en P-Orga et P-Fe (Figure 137). Les sites oligotrophes 
avec des sédiments sableux, comme la baie de Bailey aux Bermudes et la lagune de Bizerte, présentent de 
faibles concentrations en P-Orga et P-Fe. Les concentrations en P-Orga et P-Fe mesurées en baie en Vilaine 
se rapprochent de celles mesurées dans d’autres site eutrophisés, comme dans l’estuaire Peel-Hervay et le 
basin d’Arkona en Mer Baltique du Sud. 
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Tableau 18. Comparaison de concentration des différentes formes de P sur de différents sites et natures de sédiments avec celles mesurées en baie de Vilaine 

 
Zone d’étude Profondeur 

(m) 
Nature des sédiments P-Orga 

(µmol g-1) 
P-Fe P-Ca Références 

Baie d’Aarhus 16 Vase sableuse 12 – 20 20 - 30 21 – 34 Jensen et al. (1995) 
Baie de Bailey (Bermudes) 2 – 5 Sable carbonaté 0,2 – 1,1 0,4 – 1,2 4,7 – 5,2 Jensen et al. (1998) 

Baie de Seine 10 – 30 Sable – sable vaseux 0,2 – 4,4 0,1 – 4,3 4,6 – 9,2 Andrieux-Loyer and Aminot (2001) 

Golfe de Bohai (Chine) 5 – 30 Vase 0,7 – 7 0,6 – 2,0 7 – 13 Liu et al. (2004) 

Mer jaune (Chine) 50 Vase 0,3 – 5 0,5 – 1,1 6,3 – 12 Lieu et al. (2004) 

Estuaire de Palmones (Espagne) - Vase 3 – 5 6,6 – 7,5 7,5 – 8,5 Avilès and Niell (2005) 

Etang de Thau 6 - 17 – 25 2,5 – 12 6 – 22 Anschutz et al. (2007) 

Estuaire de Penzé 0,2 – 1 Vase – sable 2 – 3 2,4 – 4,4 1,5 – 2 Andrieux-Loyer et al. (2008) 

Estuaire Patuxent (Etats Unis) 5 Vase 2,9 – 8 13 – 20 0,6 – 2,6 Hartzell et al. (2010) 

Basin d’Arkona, Mer Baltique du Sud 47 - 10 – 18 4 – 23 3 – 5 Mort et al. (2010) 

Estuaire d’Aber Benoît 14 Sable vaseux 0 – 5,3 1,0 – 4,6 1,7 – 5,6 Andrieux-Loyer et al. (2014) 

Estuaire d’Auray 20 Sable vaseux 2,2 – 11 1,3 – 8,8 1,5 – 3,4 Andrieux-Loyer et al. (2014) 

Mer Baltique du Nord 1 – 111 (28) Vase 4 – 21 1,5 – 129 7,7 – 20 Puttonen et al. (2014) 

Lagune de Bizerte 8 – 12 Sable vaseux 0 – 2,5 2,3 – 5,7 10 – 24 Zaaboub et al. (2014) 

Golfe du Mexique 30 – 200 - 0,3 – 0,9 0,1 – 1,7 10 – 23 Adhikari et al. (2015) 

Estuaire Peel – Harvey (Australie) 1,5 – 2 Vase – sable 1,2 – 20 0,8 – 15 2,3 – 15 Kraal et al. (2015) 

Baie de Rushan (Chine) 5 – 30 Vase sableuse 1,3 – 5,1 0,6 – 5,5 0,6 – 4,1 Liu et al. (2016) 

Baie de Vilaine  8 – 12 Vase 8,1 – 19 1,3 – 10 2,6 – 5,6 DIETE 
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9.5.4. Concentrations en Silice biogénique (BSi) 

9.5.4.1. Etude temporelle 

Les concentrations de BSi dans les sédiments de la baie de Vilaine ont été analysées pour les campagnes 
d’avril et de juin 2015 tout en effectuant des tests méthodologiques. Les 60 valeurs obtenues ont fait l’objet 
d’une analyse de variance afin de hiérarchiser les facteurs qui influencent sa distribution.  

	

Figure 138. Profils de concentrations en BSi dans les carottes en triplicatas prélevées à la station Nord-Dumet (Bouée 
MOLIT). 

Les concentrations de BSi ne présentent pas de variation significative en fonction de la profondeur 
(p>0,05), suggérant une certaine homogénéité des sédiments sur les 15 premiers cm (Figure 138). A 
l'exception des carottes prélevées en août et en octobre, les concentrations de BSi ne présentent pas de 
variation entre les triplicats des carottes (Anova, p>0,05), ce qui confirme une certaine homogénéité spatiale 
dans le secteur de Nord-Dumet. 
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Figure 139. Comparaison de concentrations de BSi en fonction du temps 

En revanche, les concentrations en BSi, toutes profondeurs confondues, varient significativement en 
fonction du temps (Anova, p<0,05; Figure 139), avec une différence nette entre avril et septembre. Les 
variations des concentrations de BSi sont en lien avec la sédimentation des blooms de diatomées au 
printemps et la dissolution des frustules.  

 

Tableau 19. Comparaison des concentrations de BSi mesurées dans les sédiments de la baie de Vilaine avec celles 
d’autres écosystèmes côtiers. 

Écosystème BSi (µmol Si g-1) Référence Méthodes 

Rade de Brest 60–203 Ragueneau et al. (1994) DeMaster (1981)) 

Baie de Tokyo (JP) 662 Kodama and Horiguchi (2011) Kamatani and Oku (2000) 
Long Island Sound 
(USA) 

321–1 107 Casey et al. (2014) DeMaster (1981) 

Baie de Vilaine  100–300 DIETE DeMaster (1981) 

Les niveaux de concentration de BSi dans les sédiments de la baie de Vilaine sont légèrement supérieurs 
à ceux de la Rade de Brest (Tableau 19,) qui semblent développer une biomasse phytoplanctonique moindre 
qu’en baie de Vilaine si l’on se réfère aux résultats de la DCE (Atlas DCE Loire-Bretagne, 2015). En 
revanche, les sédiments de la baie de Vilaine montrent des concentrations de BSi nettement plus faibles 
que ceux de la baie de Tokyo et de la lagune de Long Island, ces dernières étant considérées comme 
eutrophisées. Même si les méthodologies d’analyse sont différentes, ces premiers résultats suggèrent qu'il 
existe une relation entre le degré d’eutrophisation des écosystèmes et l’accumulation de BSi dans les 
sédiments. Cela viendrait appuyer l’idée que les diatomées font partie intégrante des groupes 
phytoplanctoniques indicateurs d’eutrophisation. 
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9.5.4.2. Etude spatiale 

	

Figure 140. Concentrations en BSi (en µmol g-1) dans les sédiments superficiels de la baie de Vilaine en octobre 2015 
(a) et avril 2016 (b). 

Les concentrations en BSi mesurées dans les 5 premiers  cm des sédiments en octobre 2015 et avril 2016 
varient respectivement de 0,7 à 146 µmol g-1 et de 2 à 215 µmol g-1. Elles sont significativement plus élevées 
en avril 2016 (t-test, p < 0,05). A l'image des concentrations de nutriments totaux et des différentes formes 
de P, celles de BSi présentent aussi un gradient de concentration de l'estuaire vers le large de la baie. Les 
concentrations les plus élevées sont observées particulièrement dans la partie nord de la baie et sont plus 
faibles dans la partie sud. Cette répartition des concentrations en BSi est analogue avec celles des 
paramètres sédimentaires qui reflètent l’accumulation de matière organique dans les sédiments (NT, COP, 
P-orga). 
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9.5.5. Stœchiométrie des nutriments totaux dans les sédiments 

	

Figure 141. Rapports molaires de COT:NT ; COT:PT ; NT:PT dans les sédiments. La mesure de P total a été réalisée 
sur une seul carotte, voir matériel et méthode. 

Les rapports de COT:NT varient autour du rapport de Redfield (1958) qui correspond aux rapports 
stœchiométriques dans le plancton (C:N = 6,7). Ils varient significativement dans le temps, de 6 à 9 (Anova, 
p < 0,05), mais pas avec la profondeur (Figure 141 et Figure 142). Sur les 5 premiers  cm, le rapport de 
COT:NT diminue d’avril en juin puis remonte régulièrement jusqu’en octobre (Figures 139 et 140). 
L’augmentation du rapport de COT:NT du printemps à l’automne pourrait s’expliquer par une 
minéralisation plus rapide pour N que pour C. 
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Figure 142. Suite de la Figure 141. 

A la différence du rapport COT:NT, le rapport de COT:PT est très inférieur au rapport théorique de 
Redfield (Figures 141 et 142). Le rapport de COT:PT varie significativement de 39 à 69 en fonction du 
temps (Anova, p<0,05) et évolue de la même façon que le rapport de COT:NT. Il diminue d’avril en juin 
puis remonte régulièrement jusqu’en octobre. De la même façon que le rapport de COT:PT, le rapport 
NT:PT est inférieur au rapport théorique de Redfield (NT:PT = 16; Figure 141 et 142). Il présente une 
variation significative en fonction du temps (Anova, p < 0,05), mais pas en fonction de la profondeur. Le 
rapport NT:PT varie de 5,4 à 8,8 et présente la même évolution dans le temps que celui de COT:PT et 
COT:NT. Les rapports stœchiométriques de nutriments totaux suggèrent une meilleure rétention pour le P 
que pour le N et pour le C. Cela suggère aussi que les sédiments de la baie de Vilaine stockent du P sous 
forme particulaire, qui peut constituer une source de PID (PO4

3-) pour la colonne d'eau. 

9.5.6. Azote, oxygène et fer dissous dans les EIS 

La profondeur de pénétration de l'O2 et la quantité de sulfure dissous (S2-) dans les sédiments superficiels 
sont indicatrices de l'intensité de dégradation de la matière organique par voie aérobie et anaérobie 
(Canfield et al. 1993, Dedieu et al. 2007a).  
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Figure 143. Profils des espèces sensibles à l’oxydo-réduction (O2, NO3
-, NO2

-, Fe2+) dans les eaux interstitielles des 
sédiments (EIS) en fonction de la profondeur. Les profils d’O2 ne sont pas directement comparables avec ceux des 
autres espèces chimiques présentées en raison de leur échelle de profondeur. 

Pendant la période d’étude, la concentration en O2 à l’interface eau-sédiment varie significativement 
(Anova, p<0,001) de 147 à 205 µmol l-1 (Figure 143 et 145). Dans les sédiments, l’O2 varie fortement en 
fonction du temps (Anova, p < 0,001) et présente une diminution progressive avec la profondeur. Le 
gradient d'oxygène dans les premiers millimètres superficiels dépend de la température, dont 
l’augmentation en été se traduit par une diminution de sa solubilité, mais aussi de l'intensité de la 
minéralisation de la matière organique (Hopkinson et al. 1999, De Vittor et al. 2012).  
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Figure 144. Profondeurs de pénétration (mm) de l’oxygène dans les sédiments de la Baie de Vilaine. Note: il n'y a 
pas de mesure en octobre. 

La couche oxydée de sédiment ne dépasse jamais 4 mm et varie significativement en fonction du temps 
(Anova, p < 0,05; Figure 144). La profondeur de pénétration de l'O2 ainsi que la concentration d'O2 à 
l'interface eau-sédiment sont plus faibles en avril et en août. Ces observations suggèrent l'influence 
conjointe des apports de matière organique et de la température que seul un modèle peut déconvoluer. 

Les concentrations de NO3
- et NO2

- dans les eaux interstitielles des sédiments (EIS) varient de 0,04 à 
6,5 µmol l-1 et sont souvent inférieures à la limite de quantification (0,5 µmol l-1). Elles présentent en général 
une diminution en fonction de la profondeur (Figures 143 et 145). En avril, les NO3

- des EIS proviennent 
essentiellement de leur diffusion de l’eau vers les sédiments. Les NO3

- accumulés dans les EIS de surface 
sont ensuite dénitrifiés (Laverman et al. 2012). A partir de juin jusqu'à la fin de la période d'étude, le pic de 
NO3

- dans le premier cm de sédiments provient de la nitrification (Ward 2008).  

Le NO2
- dans les EIS est toujours présent mais en très faible concentration (Figures 143 et 145). Il ne 

varie pas en fonction du temps, ni en fonction de la profondeur (Anova, p > 0,05). Même si la concentration 
en NO2

- est négligeable, son évolution au premier cm suit celle du NO3
-. Le pic de NO2

- observé dans les 
sédiments de surface à partir de juin provient de la nitrification. 
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Figure 145. suite de la Figure 143. 

Les concentrations en fer dissous (Fe2+) dans l’eau de fond sont peu ou pas détectées. Le profil de Fe2+ 
dans les EIS présente une augmentation progressive sur les 3 premiers cm, quand le NO3

- commence à 
disparaître (Figure 143 et 145). Il montre une forte diminution au-dessous de cette profondeur. Le Fe2+ dans 
les EIS varie significativement en fonction de la profondeur et aussi du temps (Anova, p < 0,001). Sur la 
couche superficielle, le Fe2+ varie en moyenne de 40 à 140 µmol l-1. La faible concentration de Fe2+ dans le 
premier cm suggère que le Fe2+ est ré-oxydé dans la couche oxygénée pour former les oxydes de fer qui 
piègent le PID dans les sédiments superficiels (Slomp et al. 1996, Kraal et al. 2012). Cette hypothèse est 
cohérente avec les profils de P-Fe qui montrent les concentrations plus élevées dans le premier cm 
(Figures 143 et 145). La diminution de concentration en Fe2+ au-delà d’une profondeur de 5 cm peut être 
attribuée à la formation de FeS et FeS2. En parallèle, l'analyse de sulfure dissous (S2-) montre des 
concentrations souvent inférieures à la limite de quantification. 
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9.5.7. Silicate, phosphate et ammonium dans les EIS 

	

Figure 146. Profils de silicate (DSi), phosphate (PID:PO4
3-) et ammonium (NH4

+) dans les eaux interstitielles en 
fonction de la profondeur. 

Les concentrations de DSi dans les EIS présentent un fort gradient en fonction de la profondeur et sont 
toujours beaucoup plus élevées que celles dans les eaux de fond (Figure 146 et Figure 147). Elles 
augmentent en général avec la profondeur et varient en moyenne de 150 à 600 µmol l-1. Sur les premiers 
5 cm, le DSi varie significativement en fonction du temps et de la profondeur (Anova, p < 0,01). Le gradient 
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de concentration en DSi entre l’eau de fond et le premier cm de sédiment ne présente pas de variation 
significative au cours du temps (Anova, p > 0,05). 

	

Figure 147. suite de la Figure 146. 

Les concentrations de PID dans les EIS augmentent significativement (Anova, p < 0,001) avec la 
profondeur jusqu’aux 5 premiers cm (3 à 245 µmol l-1), puis diminuent légèrement ou continuent à 
augmenter au-dessous de 5 cm (Figure 146 et Figure 147). Sur les 5 premiers cm, le PID varie 
significativement en fonction du temps (Anova, p < 0,05) avec des concentrations maximums en juin.  

De la même manière que pour le DSi et le PID, les concentrations de NH4
+ dans les EIS augmentent 

significativement avec la profondeur de 50 à 630 µmol l-1 (Anova, p < 0,001, Figure 146 et Figure 147). 
Sur la couche des 5 premiers cm, les concentrations de NH4

+ varient significativement en fonction du temps 
(Anova, p < 0,001). Sur une des carottes prélevées en juin et en août, les concentrations de NH4

+ dépassent 
1200 µmol l-1 (Figure 146 et Figure 147). 

Les profils de DSi, NH4
+ et PID dans les EIS présentent une augmentation similaire avec la profondeur 

en particulier sur les 5 premiers cm, traduisant une accumulation induite par la reminéralisation de matière 
organique, en particulier celle des diatomées. Les faibles concentrations de NH4

+ et de PID dans le premier 
cm suggèrent une perte de NH4

+ par la nitrification et de PID par précipitation avec les oxydes de fer. 
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9.5.8. Azote et phosphore organiques dissous dans les EIS 

Les EIS contiennent de la matière organique dissoute qui peut constituer une étape dans les processus 
de minéralisation de la matière organique particulaire sédimentée jusqu’aux nutriments inorganiques.  

	

Figure 148. Profils de concentration en azote et en phosphore organiques dissous (NOD et POD) dans les eaux interstitielles en 
fonction de la profondeur. 
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Les concentrations d’azote organique dissous (NOD) varient autour de 200 µmol l-1 sans variation 
significative dans le temps et en fonction de la profondeur (Figure 148 et Figure 149). Les concentrations 
de phosphore organique dissous (POD) dans les EIS sont généralement inférieures à 20 µmol l-1. Ces 
paramètres sont rarement mesurés dans les EIS mais leurs mesures devraient être utiles pour comprendre 
la stœchiométrie des nutriments dans les flux benthiques. 

	

Figure 149. Suite de la Figure 148. 

Les concentrations de NOD sont dans le même ordre de grandeur que celles de NID. En revanche, celles 
de POD sont deux fois moins élevées que celle de PID, suggérant que le POD est minéralisé plus rapidement 
que le NOD (Letscher & Moore 2015).  
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9.5.9. Microphytobenthos 

9.5.9.1. Etude temporelle 

Les analyses de concentrations de Chl-a et de phéopigments dans les sédiments superficiels ont été 
réalisées sur des carottes prélevées à la station ND en 2015, puis dans le cadre de la deuxième campagne 
spatiale d’avril 2016. 

	

Figure 150. Exemples de diatomées observées dans les sédiments superficiels de la station ND de la baie de Vilaine 
pour les campagnes DIETE en avril et en juin 2015. 

L’absence de différence entre flux benthiques mesurés à partir de sédiments éclairés et non éclairés 
laisse supposer que l’activité photosynthétique dans les sédiments superficiels de la baie de Vilaine est 
faible. Les diatomées observées, plus souvent pennées que centriques (Figure 150 et Figure 151), sont 
représentatives d’un environnement benthique ou bentho-pélagique.  
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Figure 151. Exemples des espèces de diatomées observées dans les sédiments superficiels de la station d’observation de la baie 
de Vilaine pour les campagnes DIETE en août, septembre et octobre 2015. 

L'observation des espèces présentes dans les sédiments superficiels montre beaucoup de diatomées 
vivantes et de débris organiques lors des quatre premières campagnes DIETE temporelles en 2015 
(Figure 150). A partir d’août, il y a nettement moins d’espèces observées et beaucoup de cellules vides 
(Figure 151). Ces résultats renforcent l'hypothèse que la diminution des flux benthiques de nutriments en 
août est due à un épuisement de la matière organique dans les sédiments superficiels.  

	

Figure 152. Concentrations en chlorophylle a (a) et phéopigments (b) dans le premier cm de sédiment à la station 
Nord Dumet d’avril à octobre 2015. 

Les pigments (Chl-a et phéopigments) dans les sédiments superficiels peuvent être utilisés pour indiquer 
des apports récents de matière organique (Boon & Duineveld 1996, Morata et al. 2011). Ceux mesurés dans 
le premier cm des sédiments de la station ND (en parallèle avec les mesures de flux benthiques) varient 
significativement de 4,6 à 11,9 µg g-1 (Anova, p < 0,05; Figure 152a). Ils augmentent d'avril en juin et 
baissent fortement en août, semblant suivre la séquence des blooms printaniers. Les concentrations de 
phéopigments dans les sédiments superficiels sont deux fois plus élevées que celles de Chl-a (Figure 152b) 
à l’image de ce qui est observé dans d’autres sédiments estuariens (4 fois plus dans le cas de l’estuaire de 
l’Escaut: Lucas & Holligan 1999).  
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Figure 153. Corrélations entre la concentration en Chl-a mesurée dans le premier cm et les flux benthiques de DSi (a), 
de PID (b), de NH4

+ (c) et de NOD (d) mesurés par l’incubation des carottes en laboratoire. 

Les concentrations de Chl-a dans le premier cm des sédiments sont significativement corrélées aux flux 
benthiques de DSi, PID, NH4

+ et NOD (Figure 153). L'augmentation des concentrations d'avril à juin est 
suivie aussi par l'augmentation des flux mesurés. La baisse des flux en août suit la chute des concentrations 
en Chl-a dans le premier cm des sédiments. L'observation des espèces de phytoplancton présentes dans les 
sédiments superficiels confirme aussi cette relation de cause à effet entre blooms de diatomées et flux 
benthiques de nutriments.  

  



 

DIETE 2014-2017 - 15.02.2018 180/237 

 

9.5.9.2. Etude spatiale 

Les concentrations en Chl-a et en phéopigments sont disponibles pour la campagne spatiale d’avril 2016.  

	

Figure 154. Distribution des concentrations de Chlorophylle a (a) et Chlorophylle a + phéopigment (en µg g-1) sur 
les sédiments superficiels de la baie de Vilaine en avril 2016. 

La Chl-a constitue plus de 90 % de la somme « Chl-a + phéopigments » (Figure 154), suggérant des 
apports récents de matière organique probablement issus des blooms printaniers. La distribution des 
concentrations de Chl-a dans les sédiments superficiels de la baie de Vilaine suit celle des concentrations 
en nutriments sédimentaires, notamment P (voir 9.5.2.2, 9.5.3.2 et 9.5.4.2) avec des valeurs plus élevées 
dans l’ouest que dans l’est de la baie.  

	

Figure 155. Concentrations en chlorophylle a (a) et phéopigments (b) mesurées sur les premiers cm des sédiments 
superficiels de la campagne DIETE spatiale en juillet 2016. NA = non acquis en raison de la taille des grains. 

Les mesures de 2016, dans trois des quatre environnements différents de la baie de Vilaine (Figure 155 
a et b), montrent des concentrations plus élevées aux deux stations avec les sédiments les plus fins (ND et 
vase/sable fin), alors qu’elles sont plus faibles à la station contenant des vases et sables coquilliers. 

 



 

DIETE 2014-2017 - 15.02.2018 181/237 

 

 

Tableau 20. Inventaire des espèces de macrofaune dans les carottes incubées en laboratoire pour la mesure des flux benthiques de nutriments. 

Nom d'espèce 
DIETE 1 DIETE 2 DIETE 3 DIETE 4 DIETE 5 DIETE 6 DIETE 7 

C1 C2 C3 C6 C7 C8 C1 C2 C3 C6 C7 C8 C1 C2 C3 C6 C7 C8 C1 C2 C3 C6 C7 C8 C1 C2 C3 C6 C7 C8 C1 C2 C3 C6 C7 C8 C1 C2 C3 C6 C7 C8 

Asthenognathus atlanticus 1     1 1   1 1 

Philocheras bispinosus       1    

Acrocnida brachiata    1    1 1 1 

Amphiura filiformis 4 1  1    1 4 1 2 2 4 1 4 9 2 2 1 1 1 2 1 1  

Labidoplax digitata        2 2 3 

Leptopentacta elongata      1 1  1 2  

Synaptidae         

Abra nitida      1   2 1  

Corbula gibba      1   1  

Kurtiella bidentata  2  3  1 1 2   3 1 1 1 9 

Nassarius pygmaeus        1 1  

Nucula nitidosa 2 5 5 3 5 7 8 2 6 2 5 4 2 2 4 4 3 1 4 10 4 5 1 1 1 2 1 1 1 1 3 

Philine aperta      1   1 1 1  

Spisula solida 1         

Turritella communis      1   1  

Aphelochaeta        1 17 

Chaetozone        1 1 

Glycera unicornis 1        1 2 

Heteromastus filiformis      1 1   3 2 1 1 1  

Labioleanira yhleni 1     1 2 1 1 1 1 1  1 3 4 

Magelona      1   2 1 1 1 

Maldanidae      1 1 1 1 1  1 1 1 3 

Malmgrenia lilianae 1  1 1   1 3   2 2 

Nephtys    1   1    

Pholoe baltica      1 1    

Prionospio         

Sternaspis scutata 2 1 1 1  1 1 1 1 2 1 1 1   1 3 1 1 1 1  

Edwardsidae        1  

Halcampa         1  

Virgularia        1 3 1  

Némerte      1 1 1   1 2 1 

Phoronidien      1   1  

Total (ind/carotte) 10 8 7 8 8 11 10 2 13 8 8 10 5 6 8 7 2 6 8 3 12 25 7 9 6 6 4 6 4 4 6 4 8 5 7 2 1 2 1 4 13 48 
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9.5.10. Macrofaune 

La macrofaune benthique participe à la minéralisation de la matière organique et produit des nutriments 
dissous par excrétion. Elle participe aussi à l’exportation des nutriments dissous dans les EIS par 
bioirrigation et bioturbation. 

	

Figure 156. Nombre d'individus moyens de la macrofaune benthique dans les carottes incubées (voir 8.10.6) de la 
campagne DIETE temporelle en 2015. 

Les 42 carottes de la station ND, incubées pour en mesurer les flux de nutriments dissous, contiennent 
entre un et treize types d’animaux différents (de l’espèce à l’embranchement ; Tableau 20). A l’exception 
de la campagne d’octobre, la diversité spécifique varie de 2 à 6 pour une moyenne de 4. La seule espèce 
présente à toutes les campagnes est le mollusque Nucula nitidosa (dans 31 carottes sur 42). Ce bivalve 
colonise la partie nord de la plaine vaseuse qui s’étend du nord-ouest au sud. L’annélide Sternaspis scutata 
est, avec N. nitidosa, un déposivore caractéristique des vases fines peu compactes de la partie nord-ouest 
de la baie de Vilaine. S. scutata est la deuxième espèce de macrofaune la plus présente dans les carottes 
après N. nitidosa. La troisième espèce, l’ophiure Amphiura filiformis est, comme les deux espèces 
précédentes, caractéristique des vases molles. Dans la baie de Vilaine, ce suspensivore est aussi retrouvé 
dans les sables vaseux (Le Bris & Glémarec 1996). Si A. filiformis est assez résistante aux hypoxies, elle 
est peu tolérante à la présence de sulfures (Vistisen & Vismann 1997). La densité de la macrofaune 
benthique mesurée dans les carottes incubées montre une diminution (Anova, p < 0,01) pendant la période 
d’étude (Figure 156). La densité des individus suit l’évolution de la concentration en Chl-a mesurée dans 
le premier cm (Figure 153), suggérant une dépendance vis-à-vis des blooms phytoplanctoniques. 
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9.6. Étude des processus sédimentaires 

9.6.1. Flux benthiques 

9.6.1.1. Etude temporelle 

Des flux benthiques théoriques de nutriments peuvent être calculés à partir des profils de concentrations 
dans les EIS en s’appuyant sur la loi de diffusion de Fick (voir 8.11.3). Ces derniers peuvent ensuite être 
comparés à ceux mesurés par incubations de carottes au laboratoire. 

9.6.1.1.1. Oxygène 

Les flux diffusifs ont été calculés à partir du gradient de concentration d'oxygène à proximité de 
l’interface eau-sédiment (dC/dz) en utilisant la 1ère loi de Fick adaptée aux sédiments (i.e, prenant en compte 
la porosité du sédiment et la tortuosité). Ces flux, par opposition aux flux totaux, doivent donc être 
considérés comme les flux minimaux, car ils ne prennent que partiellement en compte l'activité de la 
macrofaune.  

	

Figure 157. Flux diffusifs d’O2 calculés par le gradient de concentrations en O2 dans les eaux interstitielles. 
NA = pas de mesure. 

Les flux d’O2 estimés par le gradient de concentrations dans les EIS sont toujours dirigés vers les 
sédiments. Au cours de la période d’étude, les flux d’O2 présentent une augmentation légère, suite 
probablement aux apports de matières organiques dans les sédiments (Figure 157). Même si la profondeur 
de pénétration dans les sédiments varie significativement dans le temps, les flux d’O2 calculés à partir des 
profils ne présentent pas une telle variation (Anova, p > 0,05).  

	

Figure 158. Consommation d'O2 par les sédiments, calculée à partir des profils sédimentaires. 
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La consommation d'O2 présente une augmentation de 78 à 102 µmol cm-3 h-1 entre avril et août 
(Figure 158) qui résulte probablement de l'augmentation de la température et de la minéralisation de matière 
organique. 

9.6.1.1.2. Silicate 

	

Figure 159. Flux diffusifs de DSi calculés par le gradient de concentrations en DSi dans les eaux interstitielles. 
NA = non acquis. 

Les flux diffusifs de DSi (Figure 159) ne varient pas significativement en fonction du temps (Anova, 
p>0,05) avec une valeur maximum se situant en juin (33 ± 0,9 µmol m-2 h-1). 

	

Figure 160. Flux benthiques de DSi mesurés par la méthode d’incubation des carottes de sédiments au laboratoire. 

Les flux mesurés de DSi varient significativement dans le temps (Anova, p < 0,01) avec une valeur 
maximum en juin, en moyenne 280 ± 22 µmol m-2 h-1 (Figure 160). Ils subissent ensuite une forte 
diminution en août et remontent en septembre. Les flux benthiques de DSi mesurés sont environ 10 fois 
plus élevés que les flux diffusifs. Cet écart est en accord avec l'observation de Callender and Hammond 
(1982) qui ont observé que les flux de DSi mesurés in situ étaient six fois plus élevés que ceux calculés sur 
la base de la diffusion.  
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Figure 161. Corrélation entre les flux benthiques de DSi et le nombre d’individus de la macrofaune dans les carottes 
incubées (voir 5.11). 

Les flux benthiques de DSi sont significativement corrélés au nombre d’individus de la macrofaune dans 
les carottes incubées (Figure 161 ; p < 0,01) suggérant une influence de l’activité de la macrofaune 
benthique sur les flux de DSi. Cette dernière pourrait expliquer en partie le décalage entre les flux mesurés 
et ceux calculés à partir des profils de DSi dans les EIS. 

	

Figure 162. Corrélation entre les concentrations en DSi dans les eaux de fond et les flux benthiques de DSi mesurés 
par l’incubation des carottes. 

Les concentrations en DSi dans les eaux de fond sont significativement corrélées avec les flux 
benthiques de DSi mesurés par l’incubation des carottes (Figure 162, p < 0,05), mettant en évidence le rôle 
essentiel des flux benthiques de DSi sur les teneurs en DSi dans les eaux de fond. 
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9.6.1.1.3. Phosphate  

	

Figure 163. Flux diffusifs de PID estimés par les gradients de concentration de PID dans les eaux interstitielles. 
NA = non acquis. 

	

Figure 164 . Flux benthiques de PID mesurés par la méthode d’incubation des carottes de sédiments au laboratoire. 

Les flux diffusifs de phosphate (PID) estimés par le gradient de concentration dans les EIS, varient 
significativement en fonction du temps (Anova, p < 0,01) avec une valeur maximum en juin de 
1,2 ± 0,2 µmol m-2 h-1 (Figure 164). Ceux mesurés par incubation de carottes présentent aussi de fortes 
variations dans le temps (Anova, p<0,05). De la même façon que pour le DSi, les flux de PID augmentent 
jusqu’au mois de juin avec une valeur maximum de 7,2 ± 0,8 µmol m-2 h-1, puis baissent fortement en août 
à 1,0 ± 0,6 µmol m-2 h-1.  

	

Figure 165. Corrélation entre les flux diffusifs (a) et benthiques (b) de PID avec la concentration en P-Fe et P-Orga 
respectivement sur le premier cm des sédiments. 
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A la différence des flux mesurés de DSi, ceux de PID ne semblent pas influencés par l’activité de la 
macrofaune dans les sédiments. En revanche, ils sont significativement corrélés à la concentration de P-
Orga dans la couche superficielle des sédiments (Figure 165b, p<0,05). Les flux diffusifs de PID sont, 
quant à eux, plutôt corrélés avec la concentration de P-Fe sur le premier cm (Fig. 165a, p<0,01). Cela 
suggère que la minéralisation du P-Orga et aussi la dissolution du P-Fe sont les deux facteurs principaux 
influençant les flux de PID à l’interface eau-sédiment.  

9.6.1.1.4. Phosphore organique dissous (POD) 

	

Figure 166. Flux diffusifs de phosphore organique dissous (POD) estimés par les gradients de concentration de PID 
dans les eaux interstitielles. 

Les flux diffusifs de POD estimés par le gradient de concentration de POD dans les eaux de fond et le 
premier cm sont dans le même ordre de grandeur que ceux de PID (Figure 166). Ils ne varient pas 
significativement en fonction du temps (Anova, p > 0,05).  

	

Figure 167. Flux benthiques de POD mesurés par la méthode d’incubation des carottes de sédiments au laboratoire. 

Les flux benthiques de POD ne présentent pas d'évolution claire en fonction du temps (Figure 167). La 
plupart des valeurs sont faibles et/ou négatives (dirigées vers les sédiments), avec une variabilité élevée. 
L’absence de lien direct entre les flux diffusifs et les flux mesurés de POD invite à rechercher d’autres 
pistes d’explication que celles développées avec le PID. L’intégration des flux benthiques de POD dans les 
modèles de diagenèse précoce, et de façon plus générale celle des formes organiques dissoute de P, doit 
d’abord passer par l’élaboration d’un modèle conceptuel précisant leur rôle dans les processus 
d’eutrophisation. 
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9.6.1.1.5. Nitrate et nitrite 

	

Figure 168. Flux diffusifs de NO3
- (a) et NO2

- (b) calculés par les gradients de concentrations dans les eaux interstitielles. 

Les flux diffusifs de NO3
- (Figure 168a) présentent une forte variation dans le temps (Anova, p < 0,001) 

avec des valeurs dirigées vers les sédiments au mois d’avril, s’inversant en juin, où elles trouvent leur 
maximum, pour repasser à des valeurs négatives en octobre. Les flux de NO2

- sont faibles à négatifs en 
avril. Ils deviennent positifs à partir de juin pour atteindre leur valeur maximum en août (Figure 168b).  

	

Figure 169. Flux benthiques de NO3
- (a) et NO2

- (b) mesurés par la méthode d’incubation de carottes de sédiments au laboratoire. 

Si les flux mesurés de NO3
- sont du même ordre de grandeur que les flux diffusifs, les flux mesurés de 

NO2
-, sont 10 fois plus élevés que les flux calculés (Figure 169). Les flux de NO3

- présentent une forte 
variation en fonction du temps (Anova, p < 0,01), avec les flux plus élevés en octobre 
(22 ± 5 µmol m-2 h-1). Les flux de NO2

- ne varient pas significativement dans le temps (Anova, p > 0,05) 
avec des valeurs maximums en juin et en septembre (1,8 ± 0,6 µmol m-2 h-1).  

 

 



 

DIETE 2014-2017 - 15.02.2018 189/237 

 

	

Figure 170. Corrélation entre les flux benthiques (a) et diffusifs (b) de NO3
- + NO2

- et la production de NO2
- dans le 

témoin qui représente la nitrosation nette (voir Figures 75 et 191). 

Les flux de NO3
- + NO2

- mesurés par incubation de carottes, tout comme ceux calculés par le gradient 
de concentration dans les EIS, sont significativement et positivement corrélés avec la production de NO2

- 
dans la carotte témoin (Figure 170, voir 9.6.2 pour la nitrification). Cependant, ces corrélations semblent 
influencées par la faible nitrification et les flux négatifs de NO3

-+NO2
- en avril. Elles suggèrent toutefois 

que les flux de NO3
- et NO2

- à l’interface eau-sédiment de la baie de Vilaine sont en partie contrôlés par la 
nitrification. 

	

Figure 171. Corrélation entre les flux diffusifs (a) et flux benthiques (b) de NO3
- + NO2

- avec les concentrations de 
NO3

- + NO2
- dans les eaux de fond. Elles sont largement influencées par les valeurs d’avril qui résultent de la 

pénétration des nitrates d’origines fluviales dans les sédiments. 

Les flux de NO3
- + NO2

- mesurés par incubation des carottes et ceux calculés à partir du gradient de 
concentration dans les EIS sont aussi négativement corrélés avec les concentrations en NO3

- + NO2
- dans 

les eaux de fond (Figure 171). Les flux augmentent et sont dirigés vers la colonne d’eau quand les 
concentrations en NO3

- + NO2
- dans les eaux de fond sont faibles. En revanche, quand les concentrations en 

NO3
- + NO2

- dans les eaux de fond sont élevées, les flux sont dirigés vers les sédiments. Ces relations sont 
cependant très influencées par les fortes concentrations de NO3

- + NO2
- dans les eaux de fond en avril. 
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9.6.1.1.6. Ammonium 

	

Figure 172. Flux diffusifs de NH4
+ calculés par le gradient de concentrations dans les eaux interstitielles. 

Au cours de la période d’étude, les flux diffusifs de NH4
+ varient de 18 ± 0,6 à 25 ± 6,1 µmol m-2 h-1 

(Figure 172), sans variation significative dans le temps (Anova, p > 0,05). 

	

Figure 173. Corrélation entre les flux diffusifs de NH4
+ et les concentrations en COT (a) et N total (b) sur le premier 

cm des sédiments. 

Les flux diffusifs de NH4
+ sont significativement corrélés à la fois avec les concentrations en COT et 

aussi en NT dans les sédiments superficiels (Figure 173). L’augmentation de concentrations en COT et NT 
semble donc s’accompagner de l’augmentation des flux diffusifs de NH4

+. Cela suggère que la 
minéralisation des matières organiques sur les sédiments superficiels génère une exportation de NH4

+ dans 
la colonne d’eau. 
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Figure 174. Flux benthiques de NH4
+ mesurés par la méthode d’incubation de carottes de sédiments au laboratoire. 

Les flux benthiques de NH4
+ augmentent au printemps jusqu’à leur maximum en juin 

(56 ± 19 µmol m-2 h-1), puis baissent fortement en août (Figure 174), entraînant des variations significatives 
dans le temps (Anova, p < 0,05). Aucune corrélation n’a été trouvée entre les flux benthiques de NH4

+ 
mesurés et les concentrations en COT et NT, ni avec la densité de la macrofaune dans les carottes incubées.  

9.6.1.1.7. Azote organique dissous (NOD) 

	

Figure 175. Flux diffusifs de l'azote organique dissous (NOD) calculés par le gradient de concentrations dans les eaux 
interstitielles. 

Les flux diffusifs de NOD montrent une augmentation légère d'avril à juin, puis diminuent aussi 
légèrement d'août en octobre (Figure 175). Ils ne varient pas significativement en fonction du temps (Anova, 
p > 0,05). 

	

Figure 176. Flux benthiques de NOD mesurés par la méthode d’incubation des carottes de sédiments au laboratoire. 

Les flux benthiques de NOD montrent une forte augmentation d'avril à juin puis diminuent pour 
atteindre leur plus faible valeur en août (Figure 176). Les flux de NOD sont du même ordre de grandeur 
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que ceux de NH4
+ mais ne varient pas significativement en fonction du temps, en raison d’une plus grande 

dispersion des valeurs d’une carotte à l’autre (Anova, p > 0,05). Comme pour le POD, l’intégration des flux 
benthiques de NOD dans l’étude des processus d’eutrophisation doit d’abord passer par l’élaboration d’un 
modèle conceptuel précisant leur rôle dans le cycle biogéochimique de N. Les résultats obtenus dans DIETE 
vont contribuer à améliorer les connaissances sur ces formes organiques de nutriments. 

Les flux benthiques de nutriments inorganiques et organiques mesurés en 2015 semblent évoluer en lien 
avec la dynamique temporelle des blooms de phytoplancton (Eyre & Ferguson 2005, Babbin & Ward 2013). 
Les flux maximums mesurés au printemps et en début d'été coïncident avec les deux blooms de printemps 
qui ont eu lieu avant les campagnes de mesures. La chute des valeurs en août, pendant que la température 
est élevée, suggère l'épuisement et/ou le vieillissement de la matière organique, qui se caractérise souvent 
par des rapports C:N élevés. Les rapports COT:NT mesurés dans le premier cm des sédiments d’août ne 
confirment pas cette hypothèse (Tableau 16). La mesure des concentrations en nutriments particulaires sur 
un centimètre est probablement trop intégratrice sur la profondeur pour faire apparaître les apports 
ponctuels de matière organique issus des blooms de phytoplancton.  

9.6.1.2. Etude spatiale 

9.6.1.2.1. Silicate (DSi) 

	

Figure 177. Flux benthiques de DSi mesurés par la méthode d’incubation des carottes de sédiments au laboratoire 
de la campagne DIETE spatiale en juillet 2016. 

Les flux benthiques de DSi mesurés dans les quatre environnements sédimentaires différents ne 
montrent pas de variation spatiale significative (Anova, p>0,05) avec des valeurs du même ordre de 
grandeur que celles obtenues en juin 2015 (Figure 177). Le flux de DSi maximum est mesuré à la station 
ND qui représente l'environnement vaseux (365 ± 29 µmol m-2 h-1) ; le plus faible correspond aux sédiments 
constitués de vases sableuses et de sables coquilliers (270 ± 27 µmol m-2 h-1). 
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9.6.1.2.2. Phosphate (PID) 

	

Figure 178. Flux benthiques de PID mesurés par la méthode d’incubation des carottes de sédiments au laboratoire 
de la campagne DIETE spatiale en juillet 2016. 

Les flux benthiques de PID mesurés varient de 2,2 ± 0,8 µmol m-2 h-1 à la station vase/sable fin à 9,0 ± 
1,9 µmol m-2 h-1 à la station ND (Figure 178). A l'image de DSi, les flux de PID mesurés en juillet 2016 
sont du même ordre de grandeur que ceux mesurés en juin 2015.  

9.6.1.2.3. Phosphore organique dissous (POD) 

	

Figure 179. Flux benthiques de POD mesurés par la méthode d’incubation des carottes de sédiments au laboratoire 
de la campagne DIETE spatiale en juillet 2016. 

Les flux de POD mesurés dans les quatre environnements sédimentaires différents montrent une 
distribution inverse de celle des flux de PID (Figure 179), avec les valeurs minimums mesurées à la station 
ND (0,28 ± 0,28 µmol m-2 h-1) et les maximums à la station vase/sable fin (2,7 ± 0,8 µmol m-2 h-1). Mais 
les variations entre stations ne sont pas significatives (Anova, p > 0,05). 
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9.6.1.2.4. Nitrate et nitrite 

	

Figure 180. Flux benthiques de NO3
- (a) and NO2

- (b) mesurés par la méthode d’incubation des carottes de sédiments 
au laboratoire de la campagne DIETE spatiale en juillet 2016.  

Les flux benthiques de NO3
- de 2016 présentent des variations significatives entre les stations (Anova, 

p < 0,05). Ils sont dirigés vers les sédiments aux deux stations ND (Molit) et vase/sable fin, et vers la 
colonne d'eau aux deux autres stations (Figure 180). Comme en avril 2015, les flux négatifs sont dus à des 
concentrations de NO3

- plus élevées dans les eaux de fond que dans les EIS des sédiments de surface. Les 
flux positifs de NO3

- mesurés en juillet 2016 sont plus faibles que ceux mesurés en juin 2015. Les flux de 
NO2

- montrent aussi une variation spatiale (Anova, p < 0,05), avec les flux négatifs mesurés à la station 
vase/sable fin (Figure 180). Les flux benthiques de NO2

- mesurés en juillet 2016 sont dans le même ordre 
de grandeur que ceux mesurés en juin 2015. 

9.6.1.2.5. Ammonium 

	

Figure 181. Flux benthiques de NH4
+ mesuré par la méthode d’incubation des carottes de sédiments au laboratoire 

de la campagne DIETE spatiale en juillet 2016. 

Les flux benthiques de NH4
+ sont environ 3 fois plus élevés que ceux mesurés en juin 2015. A la 

différence de ceux de DSi et de PID, ils présentent des différences significatives entre stations (Anova, 
p < 0,05 ; Figure 181). Les flux NH4

+ sont plus élevés à la station vase/sable fin (220 ± 32 µmol m-2 h-1) et 
plus faibles à la station sable grossier (36 ± 18 µmol m-2 h-1).  
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9.6.1.2.6. Azote organique dissous (NOD) 

	

Figure 182. Flux benthiques de NOD mesuré par la méthode d’incubation des carottes de sédiments au laboratoire 
de la campagne DIETE spatiale en juillet 2016. 

Les flux benthiques de NOD ont des valeurs comparables à celles de juin 2015 (Figure 182). Comme 
pour le POD, les flux les plus élevés sont mesurés aux stations vase/sable fin et vase/sable coquillier. Mais 
les variations entre stations ne sont pas significatives (Anova, p > 0,05).  

Les flux benthiques mesurés dans les quatre environnements sédimentaires différents montrent des flux 
de nutriments inorganiques en relation avec la granulométrie. Les valeurs de flux les plus élevées sont 
obtenues avec les sédiments les plus fins. Cette distribution est cohérente avec celle des nutriments 
particulaires (voir 9.5.2.2, 9.5.3.2 et 9.5.4.2). Les flux benthiques de DSi et NH4

+ mesurés en 2016 sont 
plus élevés que ceux mesurés en 2015 en cohérence avec les fortes concentrations de Chl-a dans l’eau un 
mois avant de mesure. Cette observation renforce l’idée que les apports ponctuels de matière organique 
issus des blooms de phytoplancton contrôlent les flux benthiques de nutriments du printemps à l’automne.  

Les flux benthiques reportés dans la littérature montrent que les valeurs varient en fonction des sites et 
surtout en fonction de l’état d’eutrophisation. Les sites hypereutrophes comme la baie de Cadiz et l’estuaire 
d'Avon Heathcote, en Nouvelle Zélande, présentent des flux en nutriments très élevés, surtout en PID et 
NH4

+. Le golfe du Lion, exemple de site oligotrophe, montre des flux de nutriments faibles par rapport aux 
sites eutrophisés. Les flux de nutriments mesurés en baie de Vilaine sont proches de ceux mesurés dans les 
sites touchés par l’eutrophisation comme la mer Adriatique du Nord, les baies de Floride, San Francisco et 
de Himmerfjärden. 
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Tableau 21. Valeurs de flux de nutriments inorganiques et d’oxygène sur différents types de sédiments en comparaison avec celles de la baie de Vilaine pour la 
période juin à septembre 2015 

Zone d'étude Profondeur Nature des 
sédiments 

DSi PID NH4
+ NO3

- NO2
- O2  Méthode Références 

(m) (µmol m-2 h-1)   

Baie de Cadiz 0,5 – 8,5 Vase 258 – 1 479 20,8 – 379 258 – 1 525 – – -9 791 – -2 875 C Forja et al. (1994) 

   187 – 1 020 25 – 325 441 – 1 337 – – -9 825 – -4 975 D  
Mer Adriatique du Nord 40 Sable – vase 91 – 200 0 – 8,21 7,08 – 110 -4,17 – 20* – -829 – -220  C Hammond et al. (1999) 

Golfe du Lion 91 – 102 
Vase – sable 

vaseux 
1,21 – 75 0 – 15 -1,42 – 4,21 0,42 – 11,7 -0,92 – 0,79 -452 – -147  I Denis and Grenz (2003) 

    –  0,17 – 0,79 1,04 – 6,25 3,29 – 12,1 0,37 – 1,50 –  D  

Golfe du Finlande  –   –  – -2,19 – 13,6 0,23 – 115 -14,8 – 2,02* – – I Pitkänen et al. (2001) 

Etang de Thau           

Grand Etang, centrale 7,5 – 144 -59 63 34* – -730 C Thouzeau et al. (2007) 

Macroalgue 2,6 – 176 21 -12,7  –  – 2 388 C Thouzeau et al. (2007) 

Ostréicole 3,3 – 24 7,52 – -215* – -1 740 C Thouzeau et al. (2007) 

           

Côte de Suède de l'Ouest < 1 Sable – vase 48 – 250 -2,92 – 8,54 -0,63 – 175 -41,6 – 0,67* – – I Engelsen et al. (2008) 

Baie de Floride 01 - 1,2 – – 0,5 – 6,7 60 – 540 -1,6 – 41 -1,2 – 1,9 – I 
Gardner and McCarthy 

(2009) 
Estuaire d'Avon 
Heathcote, NZ   – -4,39 – 51 -100 – 378 -27,4 – 8,06* – -2 800 – 700 I Vopel et al. (2012) 

Himmerfjärden, Suède 30 – 40 Vase  – 2 – 12 -0,4 – 89 -9,3 – 22 0,5 – 1,3 -1 262 – -423 I Bonaglia et al. (2014) 

   – 0,9 – 10,2 0,4 – 79 – – -827 – -494  D  
Baie de San Francisco  –   –  – -40 – 25 -10 – 110 18 – 68* – -1 300 – -480 I Cornwell et al. (2014) 
Bassin de Marsdiep, 
Mer de Wadden 2,6 – 12,5 

Sable – vase 
sableuse 10 – 495 -2,08 – 68 -14,6 – 1 048 – – -3 330 – -104  I Leote and Epping (2015) 

   0,5 – 58 -0,04 – 6,25 0,04 – 117 – – – D  

           

Baie de Vilaine  8 – 12  Vase  
8,8 – 325 0 – 8,83 -3,07 – 83 -6,7 – 24 0,5 – 2,72 – I 

DIETE 
19,3 – 38 0,30 – 1,59 14,7 – 28 0,01 – 3,78 0,03 – 0,39 -350 – -217  D 

C = chambre benthique ; D = Diffusifs ; I = Incubation. * Les flux sont calculés comme la somme de NO3
- et NO2

-
. 
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9.6.2. Nitrification 

9.6.2.1. Etude temporelle 

	

Figure 183. Exemple d’évolution des concentrations de NO2
- dans les différents traitements pour la mesure du taux 

de nitrification pour les strates 0-2 cm et 10-12 cm. Les écarts types sont calculés à partir des valeurs issues de 
3 carottes dont les sédiments ont été incubés séparément. Le traitement CH (rouge), qui inhibe la nitratation, équivaut 
à la nitrosation seule. Le traitement ATU (bleu), qui inhibe la nitrosation, correspond à la nitratation. Le témoin sans 
inhibiteur (vert) donne la résultante des deux processus. 

Les résultats des mesures de nitrification montrent que les traitements effectués sur les sédiments (voir 
8.7) étaient plus discriminants que les variations spatiales, théoriquement entraînées par les 3 carottes 
prélevées. Les valeurs obtenues sont donc représentatives de l’environnement sédimentaire de Nord-
Dumet, qu’il soit étudié en surface (0-2 cm) ou en profondeur (10-12 cm). Dans l’exemple du 15 avril 
(Figure 183), la nitratation (passage du NO2

- en NO3
-) est beaucoup plus efficace en surface qu’en 

profondeur, traduisant probablement la baisse de l’oxygénation des sédiments avec la profondeur mais aussi 
des concentrations relativement élevées de NO2

- dans les eaux de fond (environ 0,5 µmol l-1). 
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Figure 184. Évolution du taux de nitrosation dans les sédiments de la baie de Vilaine d’avril à octobre 2015 (a) et 
bilan production/consommation dans le témoin (b). 

Les taux de nitrosation augmentent durant la période printanière, probablement en lien avec la 
disponibilité croissante du NH4

+ produit par la reminéralisation de la matière organique particulaire 
sédimentée. A l’exception de la première campagne de printemps, la nitrosation est toujours plus élevée 
dans les 2 premiers cm que dans le niveau 10-12 cm. L'évolution dans le temps du taux de nitrosation est 
cohérente avec les flux benthiques de NO3

- et de NO2
- mesurés (Figure 184). Les valeurs négatives mesurées 

dans le témoin en avril sont en lien avec les concentrations élevées de NO2
- dans les eaux de fond qui ont 

entraîné une forte nitratation.  

9.6.3. Réduction des nitrates et des sulfates 

Les résultats obtenus par la méthode des réacteurs indiquent la capacité des sédiments à consommer du 
nitrate (NO3

-) et/ou du sulfate (SO4
2-). Cette information est fondamentale car elle permet d’évaluer la 

capacité des sédiments à éliminer le NID (transformation du NO3
- en diazote N2), mais aussi à libérer du 

phosphates (PID) car la consommation de SO4
2- entraîne des conditions réductrices défavorables à la 

reformation des oxydes de fer. Ces processus clés conditionnent la stœchiométrie des flux benthiques de 
nutriments et donc potentiellement la nature du premier nutriment limitant dans la baie de Vilaine. 
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Figure 185. Exemple d’évolution des concentrations de NO3
- à la sortie des réacteurs pour les campagnes d’avril 

2015. La concentration initiale est indiquée par le trait horizontal en pointillés. 

 

Les résultats montrent que les concentrations de NO3
- à la sortie des réacteurs sont inférieures à celles 

de la solution injectée (4500 µmol l-1). La différence entre l’entrée et la sortie des réacteurs permet de 
calculer des taux de réduction du NO3

- variant de 1,3 à 4,6 mmol l-1 j-1 (Figure 185).  

	

Figure 186. Taux de réduction de NO3
- dans les sédiments de la baie de Vilaine (bouée MOLIT) en surface (0-2 cm) 

et en profondeur (10-12 cm). 

Les taux sont légèrement plus élevés en surface qu'en profondeur, mais sans différence significative. 
Les taux diminuent d'avril en juin, puis augmentent pour atteindre les taux maximums en octobre 
(Figure 186). La diminution des taux de réduction de NO3

- d'avril en juin semble suivre la diminution des 
concentrations en NO3

- dans les eaux de fond. Ce résultat est aussi en cohérence avec l'augmentation des 
flux benthiques de NO3

-. 
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Figure 187. Évolution des concentrations de NO2
- à la sortie des réacteurs pour les campagnes d’avril 2015. 

Pendant la réduction du NO3
-, du NO2

- a été produit, mesurable en sortie des réacteurs (Figure 187). 

	

Figure 188. Taux de production de nitrites (NO2
-) dans les sédiments de la baie de Vilaine (bouée MOLIT) en surface 

(0-2 cm) et en profondeur (10-12 cm). 

Une partie du NO3
- a été réduite en NO2

-, forme intermédiaire entre le produit final N2 et le NO3
- durant 

la dénitrification et l’anammox. Les taux de production de NO2
- (Figure 188), maximums dans la couche 0-

2 cm en avril 2015, représentent entre 20 à 80 % de la réduction de NO3
-. Les taux diminuent en juin et 

augmentent légèrement en août. Ces premiers résultats sur les processus de transformation de N dans les 
sédiments peuvent être rassemblés dans un modèle afin de vérifier la cohérence avec les valeurs mesurées. 
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9.7. Premiers éléments de bilans et de modélisation 

Les années 2015 et 2016 ont été consacrées à l’acquisition de données : 

 de stocks dans l’eau et les sédiments pour différentes formes de nutriments, 

 de phytoplancton et de Chl-a dans l’eau et les sédiments superficiels, 

 de flux de nutriments à l’interface eau-sédiments, 

 de processus de transformations des nutriments dans les sédiments. 

Différents traitements ont mis en évidence les relations existant entre la production phytoplanctonique, 
en particulier celle de diatomées, et les flux benthiques de nutriments. Mais seule la modélisation permet 
de mettre en cohérence l’ensemble des données acquises pour décrire les cycles des nutriments à l’interface 
eau sédiment en fonction des variables forçantes. Une première étape a consisté à modéliser les cycles de 
N et P individuellement. 

9.7.1. Cycle de l’azote 

Le modèle utilisé est de type du transport réactif (RTM, Reactif Transport Model, voir Wang & 
VanCappellen 1996). Ce modèle unidimensionnel a été développé sous MATLAB et est beaucoup utilisé 
pour la modélisation des données biogéochimiques du cycle des nutriments dans les sédiments (Canavan 
et al. 2006, Bohlen et al. 2011, Dale et al. 2013). Le RTM est un modèle biogéochimique à l’état stable qui 
prend en compte les réactions d’oxydation et de réduction de la diagenèse précoce ainsi que le transport des 
composés dissous dans les EIS par diffusion, bioturbation, bioirrigation et advection. Il permet de simuler 
les flux de nutriments à l’interface eau-sédiment et les taux des différentes réactions de diagenèse précoce. 
Pour le cycle de N, le modèle prend en compte les processus suivants : ammonification, nitrification, 
dénitrification, anammox et RDNA (Figure19). La description du modèle original et l’application à d’autres 
cycles biogéochimiques sont décrites dans Couture et al. (2010) et Akbarzadeh et al. (soumis). Le modèle 
appliqué considère deux types (pools) de matière organique : labile (MO1) et moins labile (MO2), ainsi 
que les différentes espèces de nutriments azotés : NOP, NO3

-, NO2
-, NH4

+. Les paramètres de forçage sont 
principalement les concentrations des nutriments azotés dans les eaux de fond, les apports de matières 
organiques aux sédiments et la concentration en oxygène dissous dans les sédiments. La simulation et la 
calibration du modèle sont effectuées sur les concentrations de nutriments azotés dans les EIS et les flux de 
nutriments. 



 

DIETE 2014-2017 - 15.02.2018 202/237 

 

	

Figure 189. Profils d’oxygène dissous (O2), de NO3
-, NO2

- et NH4
+ dans les eaux interstitielles en comparaison avec 

ceux issus du modèle. Les différents points sont les résultats des mesures effectuées en 2015. La courbe rouge 
représente le résultat du modèle. 

Les concentrations d’O2, NO3
-, NO2

- et NH4
+ dans les EIS des campagnes DIETE temporelles en 2015 

ont été comparées avec celles produites par le modèle. En général, le modèle reproduit bien les profils de 
concentrations d’ O2, NO3

-, NO2
- et NH4

+ dans les EIS (Figure 189 et Figure 190). Le modèle est capable 
de simuler la forte décroissance d’O2 dans les EIS avec des teneurs qui s’épuisent dès les 4 premiers mm. 
Le modèle simule aussi le profil de NO3

- dans les EIS avec une consommation en avril et une production 
dans le premier cm aux autres dates. 
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Figure 190. suite de la figure 189. 

Enfin, le modèle reproduit aussi les faibles concentrations de NO2
- dans les EIS et celles de NH4

+ dans 
les premiers cm. Pour NH4

+, l’augmentation avec la profondeur observée dans certaines carottes peut 
s’expliquer par une forte bioturbation.  
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Figure 191. Comparaison entre les flux benthiques de NH4
+, NO3

- et NO2
- mesurés par incubation de carottes et les 

flux diffusifs de la campagne DIETE temporelle en 2015, en comparaison avec simulés par le modèle. 

Le modèle reproduit bien l’évolution temporelle des flux de NH4
+, NO3

- et NO2
- (Figure191), avec une 

augmentation des flux de NH4
+ d’avril en juin puis une baisse en août et septembre (Figure191a). Les flux 

négatifs de NO3
- reproduisent leur pénétration dans les sédiments en avril et leurs exportation vers la 

colonne d’eau aux autres dates (Figure191b). Le modèle est aussi capable de bien reproduire les faibles 
flux de NO2

- (Figure 191c). Les résultats des mesures et de la modélisation indiquent que les sédiments de 
la baie de Vilaine (Nord Dumet) sont une source de NH4

+ et de NO2
-, mais se comportent à la fois comme 

un puits et une source NO3
- pour la colonne d’eau. 
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Tableau 22. Taux des différents processus du cycle de N (µmol m-2 h-1) modélisés sur les 15 premiers cm de sédiments 
d’avril à septembre 2015 à ND. Les mesures de nitrification et de dénitrification in situ dans la couche 0 – 2 cm sont 
représentées entre parenthèses. 

Processus 15 avril 22 avril 16 juin 24 juin 5 août 8 septembre 

AMF 62 89 91 116 34 28 

NTF 1 12,3 (11,3 ± 0,58) 17,1 (16,7 ± 1,00) 37 (20 ± 2,8) 38 (28 ± 2,3) 22 (14,0 ± 1,83) 24 (12,0 ± 0,83)

NTF 2 13,6 (7,1 ± 1,00) 18,2 (6,0 ± 1,25) 36 (na) 37 (na) 22 (na) 24 (na) 

DNF 34 (20 ± 0,26) 41 (23 ± 0,35) 22 (26 ± 0,60) 36 (136 ± 0,45) 19,0 15,2 

DNRA 1,12 1,34 0,72 1,20 0,63 0,50 

ANX 0,03 0,04 0,08 0,09 0,08 0,04 

AMF = Ammonification, NTF 1 = Nitrification étape 1 (Nitrosation), NTF 2 = Nitrification étape 2 (Nitratation), DNF = 
Dénitrification, ANX = Anammox. 

La production de NH4
+ (ammonification) augmente d’avril en juin et diminue fortement en août et 

septembre (Tableau 22), en lien avec l’évolution des flux de NH4
+ (Figure 191a). La nitrification étape 1 

augmente d’avril à juin. Son évolution dans le temps suit la production de NH4
+

, confirmant que 
l’ammonification limite la nitrification. Les taux de nitrification étape 1 modélisés sont proches de ceux 
mesurés. Les taux de dénitrification modélisés sont du même ordre de grandeur que les taux in situ mesurés. 
Compte tenu des faibles taux de RDNA, la dénitrification peut être considérée comme le principal processus 
de réduction des NO3

- dans les sédiments étudiés. Dans les sédiments peu réduits, généralement en raison 
d’un faible enrichissement en matière organique, la dénitrification surpasse souvent la RDNA pour la 
réduction de NO3

- (Binnerup et al. 1992, Bonaglia et al. 2017). La RDNA est un processus plus efficace 
dans les sédiments riches en matière organique avec la présence de sulfures qui sont des indices de 
conditions réductrices (Gilbert et al. 1997, An & Gardner 2002). Les mesures de 2015 n’ont effectivement 
pas détecté de sulfures dans les sédiments de la baie de Vilaine, au moins dans les premiers 15 cm.  

Le modèle suggère aussi que l’anammox joue un rôle mineur dans le cycle de N des sédiments de la 
baie de Vilaine, probablement en lien avec la faible concentration de NO2

- dans les EIS qui conditionne 
l’expression de ce processus (Dalsgaard et al. 2005). 
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Figure 192. Analyse de sensibilité du modèle pour différentes conditions environnementales sur les flux de NO3
- (a, c 

et e) et NH4
+ (b, d et f) en avril, juin et septembre. Les termes- 2x, 10x, ½x et 0 signifient que les concentrations sont 

respectivement multipliées par 2, multipliées par 10, divisées par 2 et réduites à zéro. Les rectangles s’éloignent 
d’autant plus de la ligne pointillée que les facteurs influencent les flux. 

Le modèle permet aussi d’identifier les facteurs environnementaux qui influencent les flux de NID à 
l’interface eau-sédiment (Figure 192). L’analyse de sensibilité du modèle a été conduite sur les flux de 
NH4

+ et de NO3
- en modifiant les facteurs susceptibles d’influencer leur magnitude et/ou leur direction. Le 

test de sensibilité suggère que la magnitude et la direction des flux de NO3
- sont essentiellement contrôlées 

par la présence de O2 et la disponibilité de NO3
- (Figure 192 a, c et e) comme suggéré par Rysgaard et al. 

(1994) car ces deux facteurs contrôlent le couple nitrification-dénitrification (Risgaard-Petersen 2003). A 
la différence des flux de NO3

-, l’évolution dans le temps des flux de NH4
+ est essentiellement contrôlée par 

les apports de matière organique (Figure 192 b, d & f). Ce résultat est cohérent avec la corrélation 
significative obtenue entre les flux benthiques de NH4

+ et la concentration en Chl-a dans le premier cm de 
sédiment. Il peut en être déduit que les flux de NH4

+ sont contrôlés en grande partie par la sédimentation 
des blooms de phytoplancton (Eyre & Ferguson 2005, Babbin & Ward 2013).  
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Figure 193. Bilan des principaux processus du cycle de N dans les sédiments de la baie de Vilaine pour trois scénarios 
saisonniers rencontrés en 2015 (mmol m-2 j-1). Les nombres correspondent aux valeurs estimées par le modèle, ceux 
entre parenthèses sont celles issues des mesures. Les apports par la Loire et la Vilaine de NO3

- sont estimés à partir 
des débits et des concentrations mensuelles de NO3

-, puis extrapolés à la superficie de la baie de Vilaine. 

Les résultats modélisés suggèrent une forte influence de la composition de la colonne d’eau, en 
particulier les concentrations de NO3

- et de la matière organique particulaire, sur les processus de 
transformation de N et les flux benthiques. L’étude temporelle de 2015 a permis de faire émerger trois 
scénarios différents (Figure 193) :  

 le début du printemps avec les premiers blooms printaniers et des apports d’eaux douces riches 
en NO3

- (Figure 193a), 

 la fin du printemps marqué par une forte diminution des apports fluviaux et par une 
accumulation importante de matière organique dans les sédiments (Figure 193b), 

 l’été, période d’étiage des fleuves caractérisée par un épuisement des NO3
- dans la colonne d’eau 

et une faible biomasse phytoplanctonique (Figure 193c). 
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Les processus sédimentaires qui contrôlent les échanges de NID à l’interface eau-sédiment de la baie de 
Vilaine sont :  

 la production de NH4
+ par minéralisation de l’azote organique, 

 la nitrification qui transforme le NH4
+ en NO3

-, 

 l’élimination de l’azote par dénitrification (transformation de NO3
- en N2). 

9.7.2. Cycle du phosphore 

Le principe du modèle utilisé pour le cycle du P est le même que pour celui du N, à la différence que 
celui de P a été développé sous le logiciel EXCEL (voir Slomp et al. 1996). Le modèle permet d’identifier 
les processus majeurs, d’en simuler les taux de réaction ainsi que les échanges de PID (PO4

3-) à l’interface 
eau-sédiment. Ce modèle unidimensionnel à l’état stable décrit le changement de concentration de PID dans 
les EIS et des trois principales formes de P particulaires dans les sédiments (Figure 194) : P organique (P-
Orga), P lié au fer (incluant le P échangeable ; P-Fe), et P authigénique lié au calcium (P-Ca Auth).  
Le P-Ca détritique n’a pas été modélisé car cette forme est plus en lien avec les apports terrigènes (fleuves) 
qu’avec la production phytoplanctonique (9.5.3.2). 

	

Figure 194. Représentation conceptuelle de cycle du P dans les sédiments utilisé dans le modèle d’après Slomp et al. (1996). 

La représentation conceptuelle du cycle du P utilisé dans le modèle sépare la colonne de sédiment en 
trois zones (Figure 194) : la Zone I est la zone oxydée avec bioturbation. Cette zone est définie par la 
profondeur à laquelle le NO3

- disparaît. Les Zones II et III sont les zones anoxiques avec et sans bioturbation 
respectivement. 

Le transport de la phase solide et dissoute de P dans les sédiments est décrit respectivement par 
l’équation générale de biodiffusion/ accumulation/ réaction : 

Solide : D ∗	 ω ∗ 	S S′ 
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Dissoute : D D ∗	 ω ∗ 	S S′ 

Où C = concentration ; t = temps ; Db = coefficient de biodiffusion ; Ds = coefficient de diffusion 
moléculaire ; z = la profondeur ; ὠ = taux de sédimentation ; S = réaction de source ; S’ = réaction de perte. 
Le transport de la phase dissoute de PID se fait par diffusion moléculaire. 

Les processus inclus dans le modèle sont :  

 la production de PID par la minéralisation du P organique dans les zones I, II et III,  

 l’adsorption de PID sur les oxydes de fer (Zone I), le P-Fe formé pouvant être mélangé dans la 
zone II par la bioturbation, 

 la libération de PID lié au Fe due à la réduction des oxydes de fer (Zones II et III), 

 la perte de PID par précipitation sous forme d’apatite authigénique (Zone III). 

Dans le modèle, la perte de P dans les sédiments se produit notamment sous forme de P authigénique 
lié au calcium, sous forme de P organique réfractaire, et également sous forme de P-Fe (vivianite). Le 
paramétrage et la calibration du modèle reposent sur les concentrations de PID dans les EIS, les différentes 
formes de P dans le sédiment (à l’exception du P-Ca Det) et les flux de PID. 

	

Figure 195. Pourcentages de différentes formes de P dans le sédiment, intégrés sur les premiers 5 cm. 

Le P-Orga et le P-Fe sont deux formes dominantes de P dans le sédiment de la baie de Vilaine, 
comprenant à elles seules de 65 – 70% du P total (Figure 195). Ce sont aussi les deux formes potentiellement 
biodisponibles (Andrieux-Loyer et al. 2008), respectivement par la reminéralisation et par la dissolution 
des oxydes de fer (Ingall & Jahnke 1994, Middelburg et al. 1996). Les autres formes (P-Ca Auth et P-Ca 
Det) sont plutôt des pièges de P dans le sédiment car pas ou difficilement remobilisables (Ruttenberg & 
Berner 1993). 
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Figure 196. Profils de PID (PO4
3-) et de trois formes de P dans le sédiment en comparaison avec ceux issus du modèle. 

Note : les lignes pointillées représentent la répartition de zones (voir texte). La ligne verticale pointillée représente le 
profil de P-Ca Auth qui n’est pas formé in-situ (voir Slomp et al. 1996). 

De façon générale, le modèle simule bien la distribution du PID dans les EIS et les trois formes de P 
dans les sédiments (Figure 196). Le modèle suit bien l’augmentation graduelle de PID dans les EIS sur les 
8 premiers cm, mais il sous-estime les concentrations de PID en profondeur pour certaines carottes de juin 
et d’août. Le modèle indique que la macrofaune benthique peut localement conduire à un enrichissement 
des EIS en PID. 
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Figure 197. Suite de la figure 196 

Le modèle reproduit assez bien la distribution du P-Orga avec la profondeur en lien avec les processus 
de reminéralisation (Figure 197). Le modèle simule bien la forte concentration de P-Fe en surface qui 
diminue en profondeur vers la couche réduite. Ce profil montre que le P-Fe piège le PID dans la zone 
oxydée mais se comporte comme une source de PID dans la zone plus réduite. Les profils de P-Ca Auth 
mesurés et modélisés ne suggèrent pas de précipitation in-situ du P-Ca, qui peut être expliquée par la faible 
teneur en carbonate dans les sédiments de la baie de Vilaine. 

	

Figure 198. Comparaison entre les flux benthiques et diffusifs de PID (PO4
3-) avec les flux simulés par le modèle. 
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Les flux de PID mesurés par incubation de carottes sont bien reproduits par le modèle, notamment leur 
augmentation d’avril à juin puis leur diminution en août (Figure 198). Les flux diffusifs de PID ne 
présentent pas de variations importantes et sont presque toujours plus faibles que les flux mesurés. Ces flux 
diffusifs doivent être considérés comme des flux à minima car ils ne prennent en compte que la diffusion 
moléculaire. 

Tableau 23. Taux en µmol m-2 j-1 des différents processus du cycle de P simulés par le modèle en intégrant les trois 
zones définies par le modèle conceptuel. 

Processus 15 avril 22 avril 16 juin 24 juin 5 août 8 septembre

Minéralisation de P-Orga  33 69 80 140 19 48 

Précipitation de P-Fe 32 26 26 41 22 41 

Dissolution de P-Fe 34 25 22 40 20 43 

Précipitation de P-Ca Auth 0,8 0,5 0,4 0,8 0,4 0,9 

Les taux des différents processus simulés par le modèle informent sur les principaux mécanismes qui 
contrôlent la distribution de PID dans les EIS et celles des trois formes particulaires de P impliquées 
(Tableau 23). Le taux de minéralisation du P-Orga augmente d’avril à juin, en accord avec l’augmentation 
des flux de PID mesurés. La précipitation du PID avec les oxydes de fer (P-Fe) et la réaction inverse 
(dissolution du PID lié aux oxydes de fer) présentent peu de variations dans le temps. Le modèle suggère 
qu’une très faible quantité de PID précipite avec le Ca pour former du P-Ca authigénique, ce qui est cohérent 
avec l’évolution des profils sédimentaires (Figure 195 et Figure 196).  
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Figure 199. Flux de P entre les eaux interstitielles et le réservoir du P sédimentaire, calculés par le modèle pour 
chaque zone pour la première mesure en avril 2015. L’unité est en µmol m-2 j-1. 

Selon le bilan (Figure 199), le P déposé à l’interface eau-sédiment est majoritairement associé à la 
matière organique (~80 %). Ce P-Orga déposé est essentiellement minéralisé dans la Zone I (> 80%) et peu 
dans la Zone II, à l’exception de août/ septembre (Figure 199c). Le PID produit lors de la minéralisation de 
P-Orga est soit directement libéré à l’interface eau-sédiment vers la colonne d’eau, à l’interface des Zones 
II et I, soit en partie adsorbé sur les oxydes de fer (Zone I). Une partie du PID est aussi produite par 
dissolution du P-Fe, processus dominant dans la Zone II. Cependant, le modèle indique que la précipitation 
de P-Fe dans la zone oxydée et la dissolution de P-Fe dans la zone plus réduite sont en équilibre (Tableau 
23 et Figure 199). En conséquence, la majeure partie du PID mesuré dans les EIS provient essentiellement 
de la minéralisation du P-Orga. 
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Dans les Zones II et III, une très petite partie du PID produit précipite en P-Ca Auth. Le bilan du P dans 
la Zone III identifie cette strate comme un piège sous forme de P-Orga réfractaire, de vivianite (P-Fe non 
réactif) et de P-Ca Auth, ce dernier n’étant pas formé dans la colonne sédimentaire. 

		

Figure 200. Diagramme conceptuel des processus principaux dans le cycle de P dans les sédiments de la baie de 
Vilaine avec l’estimation de bilan de P pour les trois périodes. Les chiffres correspondent aux valeurs calculées par 
le modèle et celles entre parenthèses aux valeurs mesurées expérimentalement (µmol m-2 j-1). Les apports fluviaux de 
PID sont estimés à partir des débits et concentrations mensuelles de PID dans la Loire et la Vilaine, extrapolés à la 
superficie de la baie de Vilaine. 
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Les mesures et la modélisation suggèrent que la transformation et la remobilisation du P dans les 
sédiments sont essentiellement influencées par les apports de matière organique issue des blooms de 
phytoplancton. A l’image du cycle de N, les résultats suggèrent trois situations différentes (Figure 200):  

 la période de blooms printaniers en avril marquée par une forte production phytoplanctonique 
sous influence des apports fluviaux (Figure 200a), 

 la fin de la période printanière en juin qui correspond à une forte accumulation de matière 
organique dans les sédiments (Figure 200b), 

 la période d’étiage en août/septembre sans apport récent de matière organique (Figure 200c). 

Même si les sédiments de la baie de Vilaine représentent un piège (temporaire ou définitif) non 
négligeable pour P (dont plus de 30 % sous forme organique), ils restent une source importante de PID pour 
la colonne d’eau tout au long de la période productive (Figure 200). 

9.7.3. Contribution des flux benthiques aux apports de nutriments en été 

En considérant une superficie de la baie de Vilaine de 220 km2 (Merceron 1985, Ehrhold 2014), une 
première comparaison des apports sédimentaires avec ceux apportés par la Vilaine a été faite pour la période 
estivale, entre juin et août 2015 (Tableau 24). 

Tableau 24. Estimation des apports de nutriments par les sédiments dans la baie de Vilaine en été (en tonnes sur la 
période estivale de juin à août) en comparaison avec ceux par la Vilaine et la Loire sur la même période. Les apports 
par les sédiments ont été calculés en extrapolant les flux mesurés à la superficie de la baie de Vilaine. *Les apports 
par la Loire dilués 10 fois sont indiqués entre parenthèses. 

Nutriments Sédiments Vilaine Loire* 

NID 1078 1286 11827 (590) 
PID 211 4 154 (8) 
DSi 8868 707 18528 (930) 

Les apports fluviaux de NID par la Vilaine sont du même ordre de grandeur que ceux d’origine 
sédimentaire, alors que les apports par la Loire sont 10 fois plus élevés. En prenant en compte la dilution 
minimum pour les apports par la Loire (20 à 100 fois, Dussauze & Menesguen 2008, Menesguen & 
Dussauze 2015), les apports benthiques de NID sont supérieurs à ceux par la Loire (Tableau 24). Pour le 
PID, les apports par les sédiments sont environ 50 et 25 fois plus élevés que ceux par la Vilaine et par la 
Loire arrivant diluée. Les apports sédimentaires de DSi sont 12 fois supérieurs à ceux apportés par la 
Vilaine, et 10  fois plus élevés que pour la Loire arrivant diluée.  

Il faut noter que cette première estimation correspond à une hypothèse haute car elle considère que toute 
la couverture sédimentaire de la baie de Vilaine est à l’image de ce qui a été observé à la station ND. 
L’estimation des apports sédimentaires de nutriments dans la baie de Vilaine doit donc être affinée en 
prenant en compte les mesures effectuées sur d’autres types de sédiments en 2016 (sablo-vaseuses, 
sableuse, etc.). 
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Tableau 25. Estimation des apports de nutriments par les sédiments dans la baie de Vilaine en été (en tonnes N, P et 
Si sur la période estivale de juin à août) en comparaison avec les apports par la Vilaine et par la Loire sur la même 
période. Les apports sédimentaires ont été calculés en extrapolant les flux mesurés à ND à 30% de la superficie de la 
baie de Vilaine. *Les apports par la Loire dilués 20 fois sont indiqués entre parenthèses. 

Nutriments Sédiments Vilaine Loire* 

NID  323 1286 11827 (590) 
PID 63 4 154 (8) 
DSi 2661 707 18528 (930) 

Une deuxième estimation a été réalisée en ne considérant que la superficie de la zone vaseuse, soit 30% 
de la superficie totale de la baie (Tableau 25). Même avec cette hypothèse basse, les sédiments demeurent 
une source majeure de PID et DSi pour la baie de Vilaine en été. 

Ces premiers calculs confirment bien l’hypothèse que pendant la période estivale 2015, les besoins de 
PID et DSi par le phytoplancton sont assurés majoritairement par les sédiments, alors que ceux en NID sont 
plutôt assurés par les fleuves. 
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9.7.4. Fragilité de la baie de Vilaine vis-à-vis des anoxies 

Le devenir des nutriments apportés aux eaux de la baie de Vilaine dépend principalement des conditions 
hydrodynamiques qui oscillent entre des phases de mélange advectif avec éventuellement une remise en 
suspension des sédiments et des phases de stratification qui participent au découplage des processus 
autotrophes (en surface) et hétérotrophes (au fond). La façon dont ces phases sont agencées conditionne les 
risques d’hypoxie/anoxie dans la baie de vilaine. La combinaison 1) apports d’eau douce en été 
2) stratification avec faible coefficient de marée est probablement à l’origine de l’anoxie de 1982 
(Rossignol-Strick 1985). Ces conditions pourront être simulées lorsque le modèle 1DV aura intégré les 
processus quantifiés et partiellement modélisés dans DIETE. 

Pour l’instant, la fragilité de la baie de Vilaine vis-à-vis des anoxies peut être approchée en positionnant 
cet écosystème dans la typologie proposée par Kemp et al. (2009) sur la base des types d’hypoxies. Les 
déficits d’O2 dans la baie de Vilaine ne sont ni permanents, ni observés chaque été, mais plutôt épisodiques 
voire ponctuels. C’est dans une de ces deux dernières catégories, pour lesquelles le vent et la lumière jouent 
un rôle prépondérant, que peuvent se situer les évènements hypoxiques dans la baie de Vilaine. 

Tableau 26. Positionnement de la baie de Vilaine dans la typologie des hypoxies côtières établie par Kemp et al. 
(2009). 

Type d’hypoxie Principal échelle de 
temps 

Niveau de 
profondeur 

Type 
d’écosystème 

Facteurs de 
contrôle 

Exemples 
d’écosystèmes 

      
Permanente siècle-décennie >300 m Fjords 

Mer intérieures 
Profondeur, 
stratification, 
apport matière 
organique 

Mer Noire, mer 
Baltique 

Saisonnière persistante     

Stratifiée Mois 10-100 m Estuaires 
Panaches de 
fleuves 

Débit fluvial, 
température, apport 
matière organique 

Baies de 
Chesapeake et de 
Pensacola, panache 
du fleuve Yangtse  

Mélangée Mois 5-15 m Estuaires 
macrotidaux (rias) 

Débit fluvial, 
marnage, apport 
matière organique 

Estuaires de la 
Tamise et de la 
Scheldt 

      
Épisodique Année-semaine 5-20 m Lagunes 

Baies 
Vent, marnage, 
tempête, apport 
matière organique 

Baie de Mobile, 
estuaire de la 
Neuse 

Baie de Vilaine 

Ponctuelle Jour-heure 1-5 m Lagunes 
Baies 

Vent, lumière, 
apports nutriments, 
apports matière 
organique 

Lagunes du 
Delaware, baie de 
Waquoit 
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9.7.5. Élaboration d’un modèle 1 DV 

9.7.5.1. Bilan des processus à intégrer 

Pour analyser les contributions des sources de nutriments d’origines sédimentaires et fluviales à 
l’eutrophisation de la baie de Vilaine, le meilleur outil est un modèle de simulation de la production 
primaire. Le modèle ECO-MARS3D est composé d’un modèle hydrodynamique en trois dimensions auquel 
a été couplé un modèle biogéochimique simulant à la fois les blooms phytoplanctoniques et les 
proliférations de macroalgues vertes. Un travail de couplage des modules ECO-MARS3D (cycles 
biogéochimiques dans la colonne d’eau) et MUSTANG (module de transport sédimentaire) a débuté fin 
2017. L’objectif final est d’obtenir un modèle permettant de tester l’impact de scénarios d’abattement des 
concentrations en nutriments des fleuves sur le fonctionnement des cycles biogéochimiques de la baie de 
Vilaine. Ce couplage doit passer par des étapes de remise à plat des équations liées aux processus 
biogéochimiques (en particulier de la diagénèse précoce) dans MARS et de développement du code en 1DV 
(unidimensionnel vertical : une colonne eau + sédiment). 

Les résultats du programme DIETE ont mis en évidence l’importance des processus de recyclage à 
l’interface eau-sédiment dans l’évolution de l’eutrophisation dans la baie. Le modèle doit donc intégrer les 
processus mis en évidence par les modèles de transport réactif unidimensionnels traitant individuellement 
l’azote et le phosphore.  

Les processus sédimentaires à prendre en compte sont : 

Pour l’azote : 

 production de NH4
+ par minéralisation de l’azote organique, 

 nitrification qui transforme le NH4
+ en NO3

-, 

 élimination de l’azote par dénitrification (transformation de NO3
- en N2). 

Pour le phosphore : 

 production de PID par minéralisation du P organique, 

 adsorption de PID sur les oxydes de fer, 

 libération de PID due à la réduction des oxydes de fer.  

La prise en compte de ces processus dans le modèle ECOMARS passe par l’élaboration d’un modèle 
simulant à la fois l’enrichissement de l’eau en nutriments, la production de phytoplancton, puis le recyclage 
de ce dernier à l’interface eau-sédiment. Dans une première phase, c’est un modèle unidimensionnel qui 
permettra de simuler les séquences décrites aux deux stations ND et OL de la baie de Vilaine. Ce modèle 
permettra de faire jouer des scénarios aussi bien passés (anoxie de 1982) que spéculatifs (hypothèse 
d’abattement des concentrations de nutriments dans les eaux fluviales). L’étape de spatialisation pourra 
ensuite être envisagée. 
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9.7.5.2. Amélioration des processus diagénétiques pour N 

Le cycle de l’azote (Figure 201) et ses principaux processus ont été décrits et modélisés dans la baie de 
Vilaine (Figure 201).  

	

Figure 201. Schéma conceptuel d’intégration des processus sédimentaires du cycle de N dans le modèle ECO-
MARS3D. La zone en bleu représente la couche sédimentaire de surface où se déroulent exclusivement les processus 
aérobies (ammonification et nitrification). La zone en brun héberge aussi des processus anaérobies qui enrichissent 
les sédiments en composés réduits rassemblés dans la variable ODU (Oxygen Demand Unit). Les processus 
représentés en noir sont ceux déjà dans le modèle, ceux en rouge sont à ajouter ainsi que la variable ODU. 

En zone côtière, l’épaisseur de la couche sédimentaire oxique ne fait souvent que quelques mm. Plus en 
profondeur, la réduction dissimilatoire du nitrate en ammonium (DNRA) permet la poursuite de la 
minéralisation en l’absence d’oxygène moléculaire. Lorsque le nitrate n’est plus disponible, 
l’ammonification anaérobie implique la réduction d’oxydes de fer et des sulfates pour les principaux 
(Figure 201). Pour économiser du temps de calcul, la réduction de ces composés ne donnera pas lieu à 
autant de variables d’état (Fe++, HS-, S2-, etc.) mais à une seule variable les regroupant : l’oxygen demand 
unit (ODU), comme dans le modèle diagénétique de Soetaert et al. (1996). La minéralisation anaérobie 
d’une mole de carbone organique (ou de 0,150 mole d’azote organique, en considérant le rapport de 
Redfield) produit une mole d’ODU, celle-ci pouvant être éventuellement ré-oxydée par une mole 
d’oxygène. 
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9.7.5.3. Amélioration des processus diagénétiques pour P 

	

Figure 202. Schéma conceptuel d’intégration des processus sédimentaires du cycle de P dans le modèle ECO-
MARS3D. La zone en bleu représente la couche sédimentaire de surface où se déroulent exclusivement les processus 
aérobies. La zone en brun héberge aussi des processus anaérobies comme la reminéralisation grâce à d’autres 
sources d’oxydants, en particulier les oxydes de fer qui libèrent du PID (PO4) au fur et à mesure de leur utilisation. 

Pour le cycle du phosphore, seront ajoutés les processus de reminéralisation anaérobie et de précipitation 
liée au fer qui est réversible (Figure 202). De la même manière que pour l’azote, la minéralisation anaérobie 
du phosphore organique produit une dette d’oxygène (ODU) qui sera ré-oxydée éventuellement en présence 
d’oxygène. Le cycle du fer ne sera pas formalisé par souci de parcimonie lié au temps de calcul. Cependant 
les deux réactions (précipitation/dissolution) et une nouvelle variable d’état phosphate de fer (P-Fe) seront 
intégrées à la nouvelle version d’ECO-MARS. 
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9.7.5.4. Amélioration des processus diagénétiques pour Si 

Pour le cycle de la silice, au processus de reminéralisation aérobie sera ajouté celui de reprécipitation 
anaérobie des silicates (DSi ou Si(OH)4, (Figure 203) en silice lithogénique (LSi) sous conditions 
anoxiques. La silice lithogénique ne sera pas créée, seul un terme de perte pour le silicate sera formalisé. 

	

Figure 203. Schéma conceptuel d’intégration des processus sédimentaires du cycle de Si dans le modèle ECO-
MARS3D. La zone en bleu représente la couche sédimentaire de surface où se déroulent exclusivement les processus 
aérobies. La zone en brun héberge aussi des processus anaérobies comme la reprécipitation anaérobie du DSi en 
silice lithogénique. 

9.7.5.5. Couplage ECOMARS3D avec MUSTANG 

La stratégie de modélisation choisie consiste à forcer le modèle 1DV en construction par un modèle 3D 
de façon à pouvoir le tester dans des conditions les plus réalistes possibles. La chaîne de modélisation 
MARS3D développée sur la zone au cours de plusieurs projets passés (Figure 204, configuration Vilaine-
Loire, VILO, travaux de M. Dussauze, A. Ménesguen, P. Cugier, J.-Y Stanisière), couplée en offline au 
modèle de vagues WaveWatch3 de la NOAA, sera utilisée pour générer l’ensemble des forçages physiques 
et biologiques nécessaires au fonctionnement du modèle 1DV (vitesses de courants barotropes, élévation 
de la surface libre, tensions sur le fond, températures, salinités, variables biologiques). 
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Figure 204. Chaîne de modélisation (à gauche) et emprise du modèle VILO (à droite) utilisé pour forcer le modèle 
1DV. 

De façon à bénéficier du maximum de données pour calibrer et valider le modèle, les forçages simulés 
au niveau de deux stations suivies par le projet DIETE en 2015 et 2016, une station à sédiment plus vaseux 
dans l’ouest de la baie de Vilaine (ND), plus une seconde station plus sableuse dans l’est de la baie (OL), 
seront utilisées pour forcer le modèle 1DV.  
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10. Conclusions et perspectives 

Les bassins versants, les fleuves et les eaux côtières à l’exutoire de ces derniers forment un continuum 
au long duquel les pollutions anthropiques sont transportées vers les océans (Vannote et al. 1980). Pour le 
continuum Loire-Vilaine/baie de Vilaine, la relation entre l'eutrophisation des fleuves et celle des eaux 
côtières a été étudiée en observant les tendances des indicateurs d'eutrophisation et en utilisant le même 
outil sur les mêmes segments temporels (1990-2015). Les eaux de la baie de Vilaine ont été dégradées par 
l’eutrophisation en raison de l'augmentation des apports estivaux de DIN par la Loire. L’hypothèse vérifiée 
par DIETE était que le recyclage interne de DSi et de PID, en particulier à l'interface eau-sédiment, permet 
au phytoplancton des eaux côtières, en particulier les diatomées, de profiter des apports estivaux de DIN 
par les fleuves. 

En 2015 et 2016, DIETE a porté son effort sur l’étude des apports de nutriments sédimentaires à la 
colonne d’eau de la baie de Vilaine. En 2015, un suivi temporel a été effectué à une station de la baie de 
Vilaine (ND) avec un nombre important de variables et de processus. En 2016, d’autre faciès sédimentaires 
que les vases de ND ont été étudiés. Des modèles permettant de simuler individuellement les flux 
benthiques de NID et de PID ont été appliqués aux valeurs obtenues en 2015. Le travail a été poursuivi en 
2016 pour confirmer le rôle essentiel des sédiments dans les processus d’eutrophisation de la baie de 
Vilaine. 

Les évolutions parallèles entre les flux benthiques et concentrations de Chl-a dans les sédiments 
superficiels ont montré que la sédimentation du phytoplancton contrôle principalement le métabolisme 
benthique des sédiments de la baie de Vilaine. Il en découle que la fragilité de la baie de Vilaine vis-à-vis 
des anoxies est en lien direct avec la dynamique des blooms de phytoplancton et donc celle des apports 
fluviaux. La combinaison des mesures sur le terrain, des expérimentations au laboratoire et des modèles a 
montré la capacité des sédiments à éliminer l’azote grâce au couple nitrification/dénitrification. Pour le 
phosphore, la reminéralisation des formes organiques d’origine planctonique, le stockage/déstockage du 
PID par les oxydes de fer sont les trois principaux processus impliqués. 

Les mesures de flux benthiques de nutriments ont permis de confirmer, simplement par leur ordre de 
grandeur, que les sédiments jouent un rôle essentiel dans le maintien de concentrations non limitantes de 
silicates pour les diatomées dans la baie de Vilaine. Les mesures de flux benthiques de PID expliquent aussi 
le passage de la limitation par PID au printemps à la limitation par NID en été dans la baie de Vilaine. Ce 
schéma devrait être confirmé par le modèle ECOMARS qui va pouvoir être optimisé de manière à intégrer 
l’effet des sédiments sur la stœchiométrie estivale des nutriments dans la baie de Vilaine. 

Enfin, les travaux engagés dans DIETE sur les cycles des nutriments dans les sédiments sont destinés à 
étudier et quantifier leurs contributions à l’eutrophisation dans la baie de Vilaine et à évaluer leur 
implication dans les processus de résilience, dans la perspective d’une diminution des apports fluviaux de 
nutriments. Le relargage de P par le sédiment pourrait avoir un effet retardateur de la diminution des apports 
externes sur la restauration de l’écosystème de l’eutrophisation, comme en mer Baltique (Pitkänen et al. 
2001). Ce délai devra être considéré dans la programmation des mesures de restauration. 
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12. Abréviations et sigles 

BSi : Silice Biogénique 
 
Chl-a : Chlorophylle a 
 
EIS : Eaux Interstitielles des Sédiments  
 
LSi : Silice lithogénique 
 
MOD : Matière Organique Dissoute  
 
N2 : Diazote = Azote gazeux 
 
N réactif : Toute forme d’azote autre que le diazote gazeux (N2) 
 
NH3 : Ammoniac 
 
NH4

+ : Ammonium 
 
NT : Azote Total dans l'eau (hors N2 dissous) 
 
NID : Azote inorganique dissous = NH4

++ NO2
-+NO3

- 

 
NO2

- : Nitrite 
 
NO3

- : Nitrate 
 
NO3+2

- : Nitrate + nitrite 
 
NOx : Oxyde d’azote (X = 1 ou 2) 
 
NOD : Azote Organique Dissous 
 
NOP : Azote Organique Particulaire 
 
NSED et PSED : Azote et Phosphore totaux dans les sédiments 
 
PO4

3- : PID = Phosphate = phosphore inorganique dissous 
 
PT : Phosphore total dans l'eau 
 
PP : Phosphore particulaire  
 
POD : Phosphore organique dissous 
 
DSi : Silicates 
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Tableau 27. Signification des initiales et des sigles utilisés dans le rapport 

Sigles  

AELB Agence de l’Eau Loire Bretagne 

BioLit Bureau d’études rattaché à l’Université des Sciences de Nantes 

Cap Atlantique Communauté d’agglomération de la Presqu’île de Guérande 

CEVA Centre d’Étude et de Valorisation des Algues 

CMB Cahiers du Mor Braz 

CRC Bretagne Sud Comité Régional de la Conchyliculture de Bretagne Sud 

COREPEM Comité Régional des Pêches et des Elevages Marins 

DCE Directive Cadre Eau 

DDTM 44 Direction Départementale des Territoires et de la Mer (Loire Atlantique) 

DREAL Direction Régionale de l'Environnement, de l'Aménagement et du Logement 

EIS Eau Interstitielles des Sédiments 

ELV Association Estuaires Loire Vilaine 

IAV Institution d’Aménagement de la Vilaine 

LEMAR Laboratoire des sciences de l'Environnement MARin, UMR 6539 

LER/MPL Laboratoire Environnement Ressources Morbihan Pays de la Loire 

Q2 Quadrige 2 

SMIDAP Syndicat MIxte pour le Développement de l’Aquaculture et de la Pêche en Pays de la Loire 

UBS Université de Bretagne Sud, Géosciences Marines et Géomorphologie du Littoral, UMR 6538 
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13. Glossaire 

Anammox : Anaerobic Ammonium Oxydation) : processus microbien d’élimination du NID sous forme de 
N2 utilisant le nitrite (NO2

-) pour oxyder l’ammonium (NH4
+). 

 
Bloom : terme d’origine anglo-saxonne pour définir une efflorescence phytoplanctonique. Cette dernière 
résulte de la conjonction de facteurs du milieu comme l’éclairement et les concentrations en nutriments dans 
l’eau. Les blooms peuvent se matérialiser par une coloration de l'eau (eaux colorées). 
 
Eutrophisation anthropique : processus représentant la réponse biogéochimique d’un écosystème aquatique 
à des apports excessifs de nutriments issus des activités humaines. L’eutrophisation anthropique se différencie 
de l’eutrophisation naturelle (ou géologique). Cette dernière peut se définir comme l’augmentation de la 
production de matière organique qui accompagne l’évolution d’un écosystème aquatique sur des temps 
géologiques jusqu’à son éventuel comblement. 
 
Hydraulicité : l'hydraulicité d’un cours d’eau pour une période donnée est un nombre qui correspond au 
rapport du débit moyen de cette période sur sa moyenne interannuelle. Lorsque l’hydraulicité est supérieure à 
1, le débit est au-dessus de la « normale ». 
 
Hydrosystème : ensemble des milieux aquatiques (eaux souterraines, plans d’eau, cours d’eau, estuaires et 
eaux côtières) associés à un bassin versant. 
 
NAO (http://www.ifremer.fr/lpo/thuck/nao/nao8.html) : l'oscillation nord-atlantique (NAO) représente les 
changements "typiques" de la pression au niveau de la mer dans l'Atlantique Nord d'un hiver à l'autre. Plus 
précisément, l'indice NAO mesure la différence de pression entre l'anticyclone des Açores et la dépression 
d'Islande. Les vents d'ouest traversant l'Atlantique à nos latitudes dépendent fortement de cette différence de 
pression : quand ils sont forts (indice NAO positif), ils extraient plus de chaleur et d'humidité de l'océan sous-
jacent et l'apportent sur l'Europe. Au contraire, s'ils sont plutôt faibles (indice NAO négatif), ils apportent peu 
de chaleur et d'humidité sur l'Europe, qui est alors soumise aux influences froides et sèches de l'anticyclone de 
Sibérie. 
 
Nutriments : terme utilisé pour définir les trois macronutriments : N, P et Si et plus précisément les formes 
inorganiques que sont les nitrates, nitrites et ammonium pour N, les phosphates pour P et les silicates pour Si. 
L’expression « sels nutritifs » ne devrait plus être utilisée car elle peut entraîner des confusions avec la notion 
de salinité (les eaux salées sont souvent moins nutritives que les eaux douces). Les nutriments totaux (NT et 
PT) sont plutôt utilisés par les limnologistes pour exprimer le potentiel nutritif de l'eau. 
 
Pollution : introduction directe ou indirecte, par suite de l'activité humaine, de substances ou de chaleur dans 
l'air, l'eau ou le sol, susceptibles de porter atteinte à la santé humaine ou à la qualité des écosystèmes aquatiques 
ou des écosystèmes terrestres, qui entraînent des détériorations aux biens matériels, une détérioration ou une 
entrave à l'agrément de l'environnement ou à d'autres utilisations légitimes de ce dernier (définition de la 
Directive Européenne 2000/60/CE du 23 octobre 2000). 
 
Saison froide/chaude : le climat des pays tempérés peut se caractériser par deux saisons : 

 la saison froide, centrée sur l’hiver, déborde sur le début de printemps et sur la fin de l’automne (novembre 
à avril), 

 la saison chaude (appelée aussi saison productive), centrée sur l’été, qui déborde sur le début de l’automne 
et sur la fin du printemps (mai à octobre). 

Syndrome : terme d’origine médicale se définissant comme un ensemble de signes cliniques et de symptômes 
qu'un patient est susceptible de présenter lors de certaines maladies. 
 
 
 

 


