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Résumé 
 
 
En Suisse, depuis 1850, près de 90% des zones 
humides ont disparu. Actuellement, elles 
restent fortement menacées par l’urbanisation 
et l’agriculture. En particulier, l’évolution 
naturelle des écosystèmes lentiques sous 
l’influence des processus de comblement et 
d’atterrissement est accéléré par 
l’eutrophisation des eaux, ce qui conduit à 
disparition de ces milieux. Or, des travaux 
récents ont montré que les petits plans d’eau 
(petits lacs, étangs, mares) hébergent une 
diversité faunistique et floristique 
exceptionnelle. Ils servent de refuge et 
d’habitats à de nombreuses espèces menacées. 
De plus, ils contribuent significativement au 
piégeage du carbone, dû à leur abondance et à 
leur forte productivité. 
La prise en compte sur le même plan d’une 
gestion durable et intégrale des eaux de surface 
est ancrée dans la législation de la Suisse 
relative à la protection des eaux et dans de 
nombreux autres pays, ainsi que, pour 
l’Europe, dans la Directive Cadre sur l’Eau de 
l’Union Européenne. Dans le cadre des études 
réalisées sur la qualité des eaux de surface, il 
est apparu la nécessité d’élaborer de nouvelles 
méthodes d’évaluation de la qualité écologique 
des petits plans d’eau qui prennent en compte à 
la fois des aspects physico-chimiques, hydro-
morphologiques, et biologiques. En effet, les 
petits plans d’eau sont des écosystèmes à la 
structure et au mode de fonctionnement 
différents de ceux des grands lacs et des 
rivières pour lesquels des méthodologies 
d’évaluation ont déjà été développées, mais qui 
ne sont pas adaptées pour les petits plans 
d’eau. En outre, il s’avère que les quelques 
méthodes développées pour les petits plans 
d’eau n’ont de signification que pour les 
régions biogéographiques où elles ont été 
élaborées (Grande-Bretagne, Espagne, Italie, 
Etats-Unis). 
L’objectif de ce travail est de développer une 
méthode standardisée et euro-compatible 
d’évaluation de la qualité écologique 
spécifique aux petits plans d’eau de Suisse en 
utilisant les communautés de 
macroinvertébrés. Le développement d’une 
telle méthode constitue un instrument 
important pour la mise en œuvre de la 

législation sur la protection des eaux et du 
suivi de l’état écologique des étangs au niveau 
cantonal et national. 
Les macroinvertébrés sont fréquemment 
utilisés pour évaluer la qualité écologique des 
milieux aquatiques car ils intègrent de façon 
continue la diversité des processus physiques, 
chimiques et biologiques.  
Parmi les différentes approches 
méthodologiques disponibles, l’approche 
multimétrique a été utilisée dans ce travail. 
Cette approche se base sur le développement 
d’un indice intégrant des variables multiples 
(métriques), sensibles à différents types de 
dégradation d’origine anthropique et 
témoignant de la diversité et du 
fonctionnement écologique du milieu. La 
comparaison des résultats des mesures avec 
des valeurs de référence permet alors de 
conclure si les différences sont significatives à 
une perturbation du milieu. 
Des études récentes effectuées au LEBA de 
l’Université de Genève et à l’HEPIA de 
Genève offrent une base de données de choix 
pour la recherche et l’identification de 
métriques intégrables dans une méthode 
d’évaluation écologique basée sur les 
macroinvertébrés. En effet, les 146 petits plans 
d’eau étudiés sont répartis sur l’ensemble du 
territoire Suisse (Jura, Plateau, Pré-Alpes et 
Alpes), et à toutes les altitudes.  
Les résultats principaux, sont les suivants : 
• l’utilisation de métriques basées sur les 

macroinvertébrés pour mettre en évidence 
l’influence de l’eutrophisation des petits 
plans d’eau de Suisse est pertinente (ch. 5),  

• il s’avère nécessaire de prendre en 
considération simultanément différents 
groupes faunistiques car ils réagissent 
différemment aux perturbations d’origine 
anthropique (ch. 5 et 7), 

• les métriques à intégrer dans une méthode 
d’évaluation écologique des petits plans 
d’eau doivent être spécifiques à chaque étage 
altitudinal de végétation (ch. 5), 

• l’utilisation de métriques basées sur les 
éphémères, par ailleurs reconnus comme de 
bons bio-indicateurs de la qualité de l’eau 
des rivières, est pertinente pour refléter 
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l’influence de l’eutrophisation dans les petits 
plans d’eau (ch. 6), 

• la qualité écologique a été définie dans ce 
travail par la combinaison de sept 
paramètres, dont deux indiquant l’état du 
système (richesse spécifique en macrophytes  
et concentrations en phosphore total / azote 
total), et cinq traduisant des facteurs de 
pression sur l’écosystème d’origine 
anthropique liés à l’utilisation du sol 
(pourcentage d’environnement naturel dans 
un rayon de 50m autour des étangs, 
connectivité à d’autres plans d’eau dans un 
rayon de 1km, degré d’urbanisation, 
pourcentage d’agriculture et de pâturages 
dans le bassin versant) (ch. 7), 

• un nouvel indice d’évaluation de la qualité 
écologique des petits plans d’eau situés à 
l’étage collinéen (200-800 m d’altitude) est 
proposé: l’indice multimétrique CIEPT (ch. 
7). Celui-ci comprend : le nombre de genres 
de Coléoptères (C), combiné au nombre de 
familles de macroInvertébrés (I), ainsi qu’au 

nombre de familles d’Ephéméroptères, de 
Plécoptères et de Trichoptères (EPT). 

Le nouvel indice CIEPT permet de discriminer 
les sites de référence des sites dégradés et 
montre une réponse significative à un gradient 
de dégradation de la qualité écologique du 
milieu. Il a été testé avec succès sur de 
nouveaux sites, situés en Suisse et dans la 
région de Lyon (Dombes, France voisine). 
L’indice est facile à mettre en œuvre grâce à 
un protocole standardisé bien défini et un coût 
raisonnable, du même ordre de grandeur que le 
calcul d’un IBGN pour une station en rivière, 
puisqu’il demande 22 heures de terrain et 
laboratoire. 
 
 
Mots-clés : mares, étangs, petits lacs, 
eutrophisation, qualité de l’eau, qualité 
écologique, dégradation humaine, macro-
invertébrés aquatiques, bio-évaluation, bio-
monitoring, indice multimétrique. 
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Abstract 
 
 

In Switzerland, since 1850, more than 90% of 
wetlands have disappeared. Currently, they 
remain strongly threatened by human activities 
such as urbanization and agriculture. In 
particular, the eutrophication of waters 
drastically accelerate the process of filling-in 
and deposition, and thus the disappearance of 
these small waterbodies.  
Nevertheless, recent works have demonstrated 
that ponds are exceptionally rich in terms of 
biodiversity and that they support a wide range 
of rare and endangered plants and animals. 
Moreover, they contribute significantly to the 
global carbon cycle, because of their great 
abundance and high productivity in the 
continental land masses. 
The consideration on the same level of a 
sustainable and integral management of 
surface waters is fixed in the legislation of 
Switzerland and many other countries, as is the 
case for Europe in the Water Framework 
Directive. Within the framework of the recent 
studies carried out on the quality of surface 
waters, there is clearly a need to develop new 
ecological quality methods that take into 
account at the same time physico-chemical, 
hydromorphological and biological aspects. 
Indeed, as ponds are limnologically different 
from lakes and rivers, they require a specific 
method to evaluate their ecological quality. 
Moreover, the methods currently being used in 
several regions are only applicable at a local 
scale (Great Britain, Spain, Italy, United 
States). 
The aim of this work is to develop a 
standardised and euro-compatible method to 
assess the ecological quality of ponds based on 
macroinvertebrates. This method will provide 
an important tool when implementing the 
Swiss legislation for water protection and the 
biomonitoring of aquatic ecosystems at a 
cantonal and national level. 
Macroinvertebrates are frequently used to 
assess the ecological quality of freshwater 
ecosystems because they integrate, over a long 
period of time, the diversity of physical, 
chemical, hydromorphological, and biological 
processes. 
Among the different available methods, the 

multimetric approach was used in this study 
because it allows the integration of different 
descriptors of the community by combining 
different types of metrics categories (e.g. 
taxonomic richness, intolerance to the site 
degradations, etc.). This approach, therefore, 
reflects several effects of human impact and 
aspects of the structure and function of the 
community, as well as allowing comparisons 
between the investigated sites and reference 
sites.  
The recent work conducted at the LEBA 
(University of Geneva) and at the HEPIA from 
Geneva provides a database of 146 ponds, 
situated throughout the whole territory of 
Switzerland (Jura, Plateau, Pré-Alpes et Alpes) 
and at all altitudes, to identify and test metrics 
to be integrated into an ecological assessment 
method based on macroinvertebrates. The 
principal results are as follows : 
• metrics derived from macroinvertebrate 

communities are relevant for describing the 
level of eutrophication of Swiss ponds (ch. 
5),  

• selection of different indicator taxonomic 
groups gives complementary ranges of 
sensitivities to human degradations (ch. 5 
and 7) 

• the set of metrics to be used for the 
ecological assessment of ponds should differ 
between high-altitude and lowland zones (ch. 
5). 

• metrics derived from mayfly communities, 
already known as good water quality 
bioindicators in rivers, are relevant for 
describing the level of eutrophication of 
Swiss ponds (ch. 6), 

• the site degradation was characterized by 
seven indicators of the pond ecological 
condition. The selected variables comprised: 
(i) one descriptor of plant communities 
(macrophyte species richness); (ii) one 
descriptor of the trophic state (total 
phosphorus and nitrogen (PN) ; and (iii) five 
anthropogenic stressors linked to land use 
(percentage of natural areas within a 50 
meter wide belt, connectivity with other 
wetlands (1 km), percentage of agricultural 
activities and pastures in the catchment area, 
and inhabited areas) (ch. 7), 
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• a new multimetric index is proposed to 
assess the ecological quality of ponds 
situated at the colline vegetation belt (from 
an altitude of 200 to 800 m) : the CIEPT (ch. 
7). This comprises : the Coleoptera genera 
richness (C), the macroInvertebrate family 
richness (I), and the EPT family richness 
(EPT). 

The CIEPT index values discriminate 
significantly reference sites from degraded 
sites and responded positively to a gradient of 
the pond ecological condition. Moreover, this 
index has been tested successfully with an 

external dataset in Switzerland and in France 
(60km from the Swiss border). The advantages 
of the index are its replicated sampling design, 
its facility of use and its cost-effectiveness. 
 
Keywords : ponds, small lakes, small 
waterbodies, eutrophication, water quality, 
ecological quality, human degradation, aquatic 
macroinvertebrates, bioassessment, 
biomonitoring, multimetric index.  
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Abréviations utilisées 
 
CSCF = Centre Suisse de Cartographie de la 
Faune. 
DCE/WFD = Directive Cadre Européenne sur 
l’Eau/Water Framework Directive. 
EAWAG = Eidgenössiche Anstalt für 
Wasserversorgung, Abwasserreingigung und 
Gewässerschutz, Dübendorf. 
E.P.C.N. = European Pond Conservation 
Network (Réseau Européen de Conservation 
des Mares et Etangs), créé en 2004, à l’issue 
du premier symposium européen sur la 
biodiversité des étangs. 
FOEN/OFEV (anciennement OFEFP) = 
Federal Office for the Environment/Office 
Fédéral de l’Environnement. 
FOT/OFT  = Federal Office of Topography 
swisstopo/Office Fédéral de la Topographie. 
GAMs = Generalized Additive Models. 
GRASP = Generalized Regression Analysis 
and Spatial Prediction. 
HEPIA = Haute Ecole du Paysage, 
d’Ingénierie et d’Architecture de Genève, 
membre de la HES-SO. Regroupe depuis le 1er 
janvier 2009 des Ecoles d’Ingénieur de Genève 
et de Lullier. 
HES-SO = Haute Ecole spécialisée de Suisse 
occidentale. 
IBEM = indice de Biodiversité des Etangs et 
des Mares. Mis en place par la Haute Ecole du 
Paysage, d’Ingénierie et d’Architecture 
(HEPIA) de Genève, dont le principal objectif 
est de mettre à disposition des professionnels 
de la gestion de la nature un outil d’évaluation 
de la valeur biologique (biodiversité) des petits 
plans d’eau. 
ISARA = Institut supérieur d’agriculture et 
d’agroalimentaire Rhône-Alpes, Lyon, France. 
IUCN/UICN = International Union for 
Conservation of Nature/Union Internationale 
pour la Conservation de la Nature. 
KARCH = Koordinationsstelle für 
Amphibien- und Reptilienschutz in der 
Schweiz (CH) (Centre de coordination pour la 
protection des amphibiens et des reptiles de 
Suisse). 
LEBA = Laboratoire d’Ecologie et de Biologie 

Aquatique de l’Université de Genève/ 
Laboratory of Ecology and Aquatic Biology, 
University of Geneva. 
OCDE/OECD = Organisation de Coopération 
et de Développement Economiques / 
Organisation for Economic Co-operation and 
Development. 
OECD/OCDE = Organisation for Economic 
Co-operation and Development/Organisation 
de Coopération et de Développement 
Economiques. 
OFEV/FOEN (anciennement OFEFP) = 
Office Fédéral de l’Environnement/Federal 
Office for the Environment.  
OFT/FOT = Office Fédéral de la 
Topographie/Federal Office of Topography 
swisstopo. 
OFS/SFSO = Swiss Federal Statistical 
Office/Office Fédéral de la Statistique. 
PC = Pond Conservation (ancien. Pond 
Action). 
PSYM = Predictive SYstem for Multimetrics, 
développé par le PC à la fin des années 1990, 
conjointement avec l’Agence de 
l’Environnement d’Angleterre et du Pays de 
Galles pour l’évaluation écologiques des eaux 
dormantes. 
PCA = Principal Component Analysis. 
PLOCH = Plans d’eaux (O) de Suisse (CH).  
PLOGE = Plans d’eaux (O) du canton de 
GEnève (GE), Suisse. 
SFSO/OFS = Swiss Federal Statistical 
Office/Office Fédéral de la Statistique. 
SPHN = Société de physique et d’histoire 
naturelle de Genève. 
UICNIUCN = Union Internationale pour la 
Conservation de la Nature/International Union 
for Conservation of Nature. 
U.S. EPA = United States Environmental 
Protection Agency. 
WFD/DCE  = Water Framework 
Directive/Directive Cadre Européenne sur 
l’Eau. 
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CHAPITRE 1  
 
 
 

Introduction 
 
 

 
Etang de Combes Chapuis (Canton de Genève, février 2004. Altitude 462m) 
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Longtemps peu reconnus et peu pris en 
considération par les gestionnaires, les petits 
plans d’eau font l’objet d’un intérêt grandissant 
en relation avec la conservation de la 
biodiversité aquatique, ce qui a amené à la 
création du premier Réseau Européen de 
Conservation des Mares et Etangs en 2004 
(Oertli et al., 2004; Oertli et al., 2005a).  
A l’échelle de la planète, les petits plans d’eau 
de moins de 10ha représentent plus de 30% de 
la surface d’eau stagnante (E.P.C.N, 2007). 
Downing et al. (2006) ont montré qu’ils 
contribuent significativement à plus de 50% au 
piégeage du carbone à l’échelle de la planète 
(soit plus que les océans), dû à leur abondance 
(plus de 300 millions) et à leur forte 
productivité. Une estimation récente (Oertli et 
al., 2005a) en dénombre plus de 30’000 en 
Suisse (plans d’eau de surface comprise entre 
100 et 50'000m2) contre 365 lacs de plus 
grande taille. Ce sont des milieux hébergeant 
une diversité floristique et faunistique 
exceptionnelle souvent supérieure à celle des 
lacs, rivières et fleuves (Williams et al., 2004 ; 
Angelibert et al., 2006; Davies et al., 2008). Ils 
servent de refuge et d’habitats à de nombreuses 
espèces menacées, adaptées à ces milieux 
particuliers. A cela s’ajoutent des fonctions 
sociales et économiques, comme par exemple 
l’épuration des eaux superficielles et la 
régulation de leur écoulement, ou encore les 
loisirs (E.P.C.N, 2007).  
Pourtant, ces milieux sont particulièrement 
menacés par l’urbanisation croissante et 
l’agriculture (Oertli et al., 2000 ; E.P.C.N., 
2007). En effet, pour les petits plans d’eau, les 
conditions environnantes jouent un rôle 
beaucoup plus important que pour les autres 
types d’écosystèmes, en raison de leur surface 
réduite et de leur faible volume d’eau (Davies 
et al., 2004; E.P.C.N, 2007). Alors que le 
contrôle de l’eutrophisation des lacs 
(assainissement des eaux usées, interdiction 
des phosphates dans les produits de lessive, 
limitation de l’apport de fertilisants agricoles) 
a permis de réduire avec succès la 
concentration des eaux en nutriments, ce 
phénomène reste l’un des impacts majeurs les 
plus importants pour les petits plans d’eau 
(Brönmark & Hansson, 2002). En Suisse, sur 
110 petits plans d’eau étudiés en plaine, plus 
de la moitié sont hypertrophes. Ils sont donc 
pour la plupart appelés à disparaître dû aux 
processus de comblement ou d’atterrissement 

qui sont fortement accélérés par 
l’eutrophisation des eaux (voir ch. 2). Or, 
depuis 1850, la disparition des zones humides, 
et des petits plans d’eau qu’elles contiennent, 
est de 90% en Suisse (Imboden, 1976). La 
protection et la surveillance de ces milieux est 
donc de première importance, si l’on souhaite 
éviter des dommages irréversibles sur la 
biodiversité aquatique. Avec déjà plus de 50% 
des espèces animales aquatiques de Suisse 
figurant sur la liste rouge des espèces 
menacées, la situation est préoccupante 
(Duelli, 1994, Oertli et al., 2000).  
A l’échelle nationale, plusieurs bases légales 
les concernant sont en vigueur : 
• la Loi fédérale sur la Protection de la Nature 

et du paysage (LPN1) du 1er juillet 1966 et 
son Ordonnance d’application du 16 janvier 
1991 (OPN2) visent, entre autres, à la 
protection de la faune et de la flore indigène, 
ainsi que leur diversité biologique et leur 
habitat naturel. Ainsi, environ 20% des petits 
plans d’eau sont inclus dans les inventaires 
fédéraux (sites de reproduction d’importance 
nationale des amphibiens, inventaires des 
zones alluviales, hauts-marais, bas-marais, et 
sites marécageux) et bénéficient ainsi des 
protections légales liées à ces inventaires. 

• la Loi fédérale sur la protection des Eaux 
(LEaux3) du 24 janvier 1991 vise à assurer 
une protection globale des eaux : elle a pour 
but de protéger les eaux contre toute atteinte 
nuisible, afin d’assurer le fonctionnement 
naturel du régime hydrique. L’Ordonnance 
d’application du 28 octobre 1998 (OEaux4) 
fixe quand à elle des objectifs écologiques 
pour l’ensemble des eaux superficielles et les 
exigences correspondantes en matière de 
qualité des eaux, 

Cependant, une enquête auprès de l’Office 
Fédéral de l’Environnement (OFEV) et des 
administrations cantonales réalisée en 2003 
(Annexes 1 à 5), montre que ces législations 
sont rarement appliquées aux petits plans 

                                                      
1 Disponible sous: 
http://www.admin.ch/ch/f/rs/c451.html 
2 Disponible sous: 
http://www.admin.ch/ch/f/rs/c451_1.html 
3 Disponible sous: 
http://www.admin.ch/ch/f/rs/814_20/index.html 
4 Disponible sous: 
http://www.admin.ch/ch/f/rs/814_201/index.html 
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d’eau. Même si 61% des services de protection 
de l’environnement et/ou des eaux, 
respectivement 22% des services de protection 
de la nature intègrent les étangs dans leur 
programme de surveillance ou de protection, 
cela reste limité à des cas particuliers ou en 
fonction de problèmes bien précis.  
En ce qui concerne la qualité des eaux de 
surface, les gestionnaires (administrations 
cantonales, communales) ainsi que les bureaux 
d’études en environnement sont démunis pour 
surveiller l’évolution de ces milieux et 
proposer des mesures de gestion aptes à 
assurer leur conservation ou leur maintien en 
tant que réservoir de biodiversité aquatique. 
Bien que des méthodes standardisées pour 
l'évaluation des milieux d’eau stagnante et 
d’eaux courantes existent (voir Rosenberg & 
Resh, 1993), elles ne sont pas applicables aux 
petits plans d’eau car ces derniers présentent 
des différences limnologiques notables (Oertli 
et al., 2000 ; Sondergaard et al., 2005a). Une 
recherche bibliographique, présentée en 
Annexe 6, a montré que des outils adaptés à 
l’étude des petits plans d’eau font défauts 
(Indermuehle et al., 2004). Les gestionnaires 
ont donc recours à des méthodes d’inventaire 
exhaustives sur un nombre limité de groupes, 
malheureusement peu appropriées pour des 
comparaisons spatiales (au niveau de la région) 
ou temporelles (biomonitoring).  
L’objectif de ce travail est de développer une 
méthode biologique standardisée et euro-
compatible d’évaluation de la qualité 
écologique spécifique aux petits plans d’eau de 
Suisse. Cette méthode s’inscrit dans la mise en 
œuvre de la législation sur la protection des 
eaux et du suivi de l’état écologique des eaux 
de surface au niveau cantonal et national 
(application de la LEaux et l’OEaux). 
L’évaluation de la qualité écologique est au 
cœur des préoccupations actuelles que ce soit 
au niveau international, européen, ou à 
l’échelle de la Suisse. L’état écologique des 
eaux n’est plus seulement fonction de la 
pollution par les eaux usées. Il est donc 
souvent nécessaire de connaître non seulement 
la qualité de l’eau considérée pour elle-même, 
mais également celle du fonctionnement 
écologique du milieu aquatique en tant 
qu’écosystème. Pour être appliquée dans le 
cadre d’un biomonitoring de la qualité 
écologique des milieux aquatiques par les 
gestionnaires, cette méthode doit être 

d’utilisation relativement aisée et d’un coût 
raisonnable. 
Parmi les outils qui peuvent être développés 
pour évaluer la qualité écologique des eaux de 
surface et leur monitoring, les 
macroinvertébrés sont les bioindicateurs les 
plus utilisés car ils intègrent de façon continue 
la diversité des processus physiques, chimiques 
et biologiques (voir Rosenberg & Resh, 1993 ; 
Karr & Chu, 1999).  
Des approches récemment développées pour 
l’évaluation écologique des écosystèmes et la 
mise au point de méthodes de monitoring 
utilisent des indices « multimétriques » (Karr, 
1999). Cette approche se base sur le 
développement d’un indice intégrant des 
variables multiples (métriques), sensibles à 
différents types de dégradation d’origine 
anthropique et témoignant de la diversité et du 
fonctionnement écologique du milieu (par 
exemple la richesse taxonomique ou les traits 
biologiques et écologiques). Il s’agit par ce 
biais de caractériser l’impact des activités 
humaines sur les organismes et les 
communautés aquatiques par l’étude à la fois 
de l’habitat et des assemblages biologiques. La 
comparaison des résultats des mesures avec 
des valeurs de référence permet alors de 
conclure si les différences sont 
significativement liées à une perturbation du 
milieu. L’approche multimétrique a déjà été 
empruntée dans plusieurs pays comme 
l’Espagne (Trigal et al., 2008); la Grande-
Bretagne (PCTPR, 2002); l’Italie (Solimini et 
al., 2008); et les Etats-Unis (U.S.EPA., 1998, 
2002a ; Burton et al., 1999 ; Gernes & Helgen, 
1999). Ces méthodes restent cependant 
limitées aux régions géographiques où elles ont 
été élaborées et ne sont donc pas applicables en 
Suisse.  
Plusieurs travaux récents effectués au sein du 
Laboratoire d’Ecologie et de Biologie 
Aquatique de l’Université de Genève (LEBA) 
de l’Université de Genève et à la Haute Ecole 
du Paysage, d’Ingénierie et d’Architecture 
(HEPIA) de Genève offrent une base de 
données de choix concernant 146 petits plans 
d’eau Annexes 7 à 12) pour la recherche et 
l’identification de métriques intégrables dans 
une méthode d’évaluation écologique basée sur 
les communautés de macroinvertébrés :  

- l’étude effectuée sur 80 petits plans d’eau 
de Suisse visant à étudier la biodiversité et 
à élaborer une typologie écologique des 
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étangs et petits lacs de Suisse (PLOCH, 
Oertli et al., 2000; 2005),  

- l’étude de quatre petits plans d’eau dans le 
cadre de deux thèses de doctorat (Antoine, 
2002 ; Castella-Müller, 2004), 

- l’étude de 20 petits plans d’eau du canton 
de Genève (étude PLOGE, cf. Auderset-
Joye et al., 2002 ; Oertli et al., 2003),  

- l’étude de quatre petits plans d’eau lors de 
la mise au point du nouvel indice de 
biodiversité IBEM (PLOCH-2, Angelibert 
et al. & Indermuehle et al., submitted),  

- plusieurs travaux de masters effectués sur 
14 plans d’eau (Rimann, 2001 ; Hinden, 
2004 et 2005 (Annexe 13) ; Hafner, 2006 ; 
Sandoz, 2006 ; Ott, non publié),  

- des relevés effectués durant ce travail de 
thèse sur un lot de 24 petits plans d’eau en 
Suisse (choisis en collaboration avec les 
gestionnaires).  

Ce mémoire est composé de différents 
chapitres. 
Le premier chapitre (ch. 2) développe des 
éléments relatifs à la problématique générale 
du sujet de thèse. Il met en évidence les 
théories écologiques à prendre en compte dans 
le cadre de l’élaboration d’un indice 
multimétrique d’évaluation écologique des 
petits plans d’eau. Une partie est également 
consacrée aux mesures de protection et de 
conservation des petits plans d’eau en vigueur. 
Le chapitre 3 présente les différentes 
méthodologies existantes pour l’évaluation des 
milieux aquatiques couramment utilisées. Il 
met en évidence dans quelle mesure 
(contraintes, limites) ces méthodes sont 
applicables à l’évaluation de la qualité 
écologique des petits plans d’eau de Suisse. 
Le chapitre 4 justifie le choix de l’approche 
multimétrique dans l’élaboration d’une 
méthode d’évaluation de la qualité écologique 
des petits plans d’eau et donne les éléments de 
base pour son développement.  
Trois articles, dont deux publiés, constituant le 
corps du mémoire de thèse, se succèdent 
ensuite. 
Le premier article (ch. 5, Menetrey et al., 
2005) constitue une première approche visant à 
identifier les métriques susceptibles de mettre 
en évidence l’influence de l’eutrophisation des 

petits plans d’eau de Suisse. 
Dans le second article (ch. 6, Menetrey et al., 
2008), l’objectif est d’évaluer si des métriques 
basées sur les éphémères, par ailleurs reconnus 
comme de bons bioindicateurs de la qualité de 
l’eau des rivières, peuvent également refléter la 
qualité de l’eau des milieux d’eau stagnante, et 
plus particulièrement l’influence de 
l’eutrophisation.  
Le troisième article (ch. 7, Menetrey et al., 
submitted) comprend deux parties :  

- la première est consacrée au 
développement de l’indice multimétrique 
de qualité écologique des petits plans 
d’eau situés à l’étage collinéen (200-800 m 
d’altitude). Les métriques testées dans les 
deux premiers articles sont intégrées dans 
la procédure de sélection finale selon un 
protocole bien défini (U.S.EPA., 1998 ; 
Barbour et al., 1999). De nouvelles 
métriques puisées dans la littérature sont 
également testées,  

- la seconde est consacrée au test de l’indice 
élaboré sur un set externe (situés en Suisse 
et dans la région de Lyon (Dombes, France 
voisine), ceci afin d’évaluer et de 
confirmer son applicabilité.  

La justification du choix et de la classification 
des sites retenus pour les analyses, du choix 
des paramètres reflétant la qualité de l’eau ou 
la qualité écologique, les stratégies 
d’échantillonnage, de même que les 
traitements statistiques employés sont 
présentés à l’intérieur de chacun des trois 
articles, dans la partie « Materials & 
Methods ».  
Pour terminer, une synthèse des trois articles 
est présentée dans le chapitre 8, discutant des 
aspects méthodologiques, des implications 
pratiques pour l’évaluation écologique et le 
biomonitoring des petits plans d’eau par les 
gestionnaires, ainsi que de l’intégration de 
l’indice dans la stratégie de protection des eaux 
en Suisse. 
Le mémoire se termine par une conclusion 
générale et présente les perspectives de ce 
travail (ch. 9). 
 





  7

 
 

CHAPITRE 2  
 
 
 

Les petits plans d’eau 
 
 

 
Ostergauweiher, (Canton de Lucerne, juin 2003. Altitude 554m) 
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2.1 Notion de petit plan d’eau  
Aucune définition précise des petits plans 
d’eau n’est actuellement reconnue par la 
communauté scientifique internationale. Pour 
le moment, ces écosystèmes pourtant très 
particuliers sont englobés dans le terme plus 
général de « zones humides », définies par la 
Convention de Ramsar sur les zones humides1 
(1971) comme : «…des étendues de marais, de 
fagnes, de tourbières ou d’eaux naturelles ou 
artificielles, permanentes ou temporaires, où 
l’eau est stagnante ou courante, douce, 
saumâtre ou salée, y compris des étendues 
d’eau marine dont la profondeur à marée basse 
n’excède pas six mètres.».  
Les types de milieux composant les zones 
humides ont fait l’objet de plusieurs 
classifications. Celle proposée par Dugan 
(1997) distingue les milieux d’eau salée, d’eau 
douce, et les zones humides réalisées par 
l’homme (Annexe 14). Cependant, cette 
définition ne permet pas d’établir une 
distinction nette entre les grands et les petits 
plans d’eau. 
Les seuils proposés pour distinguer les types 
de milieux dans les nombreux ouvrages 
spécialisés, restent très flous et les critères 
discriminants extrêmement variables (surface, 
profondeur, fonctionnement, origine, usages, 
permanence de l’eau, etc., voir Annexes 15 et 
16).  
Une première définition intégrant des 
paramètres écologiques a été proposée par 
Oertli et al. (2000) pour définir les termes 
« lacs », « étangs » et « mares » (voir Annexe 
15). Cependant, la création du premier réseau 
européen de conservation des mares et étangs 
(E.P.C.N.) montre que les termes sont toujours 
aussi difficile à établir et qu’ils comprennent 
une large variété de milieux aquatiques (voir 
E.P.C.N., 2007 ; « Pond Manifesto »2). 
Comme il s’avère difficile, voire pratiquement 
impossible de définir une typologie stricte pour 
chacun de ces milieux, nous considérerons 
dans cette étude comme petits plans d’eau les 

                                                      
1 Disponible sous : 
http://www.ramsar.org/indexfr.htm 
2 Disponible sous : 
http://campus.hesge.ch/epcn/pdf_files/EPCN-
MANIFESTO.pdf 

masses d’eau douce stagnante (petits lacs, 
étangs, mares), permanente, d'origine naturelle 
ou humaine, d’une surface de 5m2 à 10ha et de 
profondeur moyenne entre 15cm et 9m. La 
limite de 9m correspond à la profondeur 
maximale atteinte par les plantes aquatiques. 
La limite de 10ha correspond à la taille limite 
en dessous de laquelle les petits plans d’eau ne 
sont pas pris en compte dans les programmes 
de surveillance des eaux de surface de Suisse 
(OFEV, Sieber & Liechti, com. pers.). 
Dans le texte qui suit, pour faciliter la lecture, 
nous utiliserons le terme « étang » pour 
nommer indifféremment les petits lacs, les 
étangs, et les mares.  

2.2 Les étangs en tant qu’écosystèmes 
distincts des lacs 

L’étang a longtemps été considéré comme un 
lac miniature avant la définition proposée par 
Forel (1904) qui le décrit comme « un lac sans 
sa zone aphotique » (Figure 2.1). Jusque là, 
peu d’études s’étaient penchées sur le sujet, la 
plupart se focalisant plutôt sur les lacs d’une 
certaine importance et sur les rivières. Ce n’est 
que récemment qu’il a été admis que l’étang 
présente un fonctionnement bien différent de 
celui des lacs (Oertli et al., 2000). 
Contrairement aux lacs, une stratification 
thermique ne peut généralement pas se mettre 
en place dans un étang, dû à sa faible 
profondeur (Figure 2.1), même si des 
stratifications peuvent toutefois exister 
temporairement (à l’échelle de la journée, 
voire sur quelques jours). 
Dû à leur surface réduite et à leur faible 
volume d’eau, la température de l’eau des 
étangs s’ajuste plus rapidement à la 
température de l’air. Ainsi, l’eau des étangs 
peut subir des variations de températures 
journalières et saisonnières plus importantes 
que celle des grands lacs. De plus, la 
température de l’eau des étangs s’élève plus 
rapidement et à une valeur plus élevée (jusqu’à 
20°C en été). Cette température élevée de l’eau 
favorise la décomposition rapide de la matière 
organique morte, qui peut aller jusqu’à deux ou 
trois fois plus vite qu’au fond des lacs à 4°C 
(loi du Q10). 
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Figure 2.1 Zonation spatiale d’un lac (Pourriot & Meybeck, 1997).  

De même, la faible profondeur des étangs 
implique aussi que la lumière pénètre jusqu'au 
fond, contrairement aux lacs où elle n’atteint 
généralement pas les couches les plus 
profondes (Figure 2.1), d’autant plus 
difficilement que la turbidité de l’eau générée 
par le développement du phytoplancton peut 
être important (Mulhauser & Monnier, 1995 ; 
Ramade, 1998 ; 2002 ; Oertli et al., 2000). 
Ainsi, la végétation dans les étangs peut-elle se 
développer sur la plus grande partie de la 
surface des fonds puisque la photosynthèse y 
est possible.  
En outre, les échanges entre l’eau et les 
sédiments sont plus importants dans les étangs 
(Sondergaard et al., 2005a). Le fait que l’étang 
puisse totalement geler en hiver empêche les 
apports atmosphériques gazeux, favorisant 
l’oxygénation des eaux. De ce fait, les couches 
d’eau sous la glace s’appauvrissent en oxygène 
vers la fin de l’hiver, ce qui favorise la remise 
en suspension d’une partie du phosphore 
contenu dans le sédiment. 
D’autres facteurs agissent différemment en 
étangs ou en lacs telle que par exemple 
l’ombre portée par les arbres riverains 
diminuant localement la productivité 
(Sondergaard et al. (2005a).  
Au niveau régional (diversité Gamma), la 
richesse de la flore et de la faune (richesse 
spécifique, présence d’espèces rares et uniques 
adaptées à ce type de milieu) est 
exceptionnellement élevée dans les étangs, et 
est souvent supérieure à celle des lacs, canaux, 
rivières et fleuves (Oertli et al., 2000 ; 

Williams et al., 2004 ; Angelibert et al., 2006; 
Davies et al., 2008) (Figure 2.2). 
Outre la richesse spécifique des plantes 
aquatiques et du plancton (algues 
microscopiques, micro-crustacés et autres 
rotifères), on dénombre de nombreuses espèces 
de macroinvertébrés (larves et adultes 
d’insectes aquatiques, mollusques, crustacés et 
vers) (Figure 2.3).  
La biodiversité importante présente dans les 
étangs comparativement aux lacs est en partie 
liée à une plus grande surface de contact 
proportionnellement avec le milieu terrestre 
(écotone), offrant ainsi une grande 
hétérogénéité d’habitats dans l’espace et le 
temps (Holland, 1988). Ces milieux 
contribuent donc significativement au maintien 
et à la conservation de la biodiversité 
aquatique (Williams et al., 2004 ; Oertli et al., 
2005a ; E.P.C.N, 2007).  
Les étangs jouent des rôles écologiques 
multiples. Ils sont le lieu de sources de 
nourriture, de refuges, et de reproduction pour 
de nombreux organismes terrestres ou 
partiellement aquatiques adaptés à ces milieux 
(amphibiens, reptiles, oiseaux aquatiques, 
mammifères). 
Les poissons ont souvent un impact plus 
important sur la faune et la flore dans les 
étangs, dû à leur petite taille en comparaison 
des lacs (Brönmark & Hansson, 2000 ; De 
Meester et al., 2005). Par exemple, 
Sondergaard et al. (2005a) ont montré que les 
étangs ne possédant pas de poissons hébergent 
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une plus grande diversité de macroinvertébrés 
et de zooplancton. De même, Miller & Crowl 
(2006) ont montré que Cyprinus carpio 
perturbe le développement des plantes 
aquatiques en les mangeant et les déracinant. 

Ces nombreux éléments mettent en évidence 
les différences limnologiques importantes entre 
lacs et étangs, d’où la nécessité d’élaborer une 
méthode de qualification de l’état écologique 
adaptée.
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Figure 2.2 Diversité Gamma (échelle régionale) dans le bassin versant du River Cole, au sud de 
l’Angleterre (Williams et al., 2004). n = 20 sites pour chaque catégorie. 

 

 
Figure 2.3 Diversité faunistique des étangs (Faurie et al., 2003). 
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2.3 Menaces pesant sur les étangs  
En Suisse, les écosystèmes aquatiques font 
l’objet de nombreuses pressions d’origine 
anthropique créées par l’urbanisation 
croissante et l’agriculture intensive (Oertli et 
al., 2000 ; E.P.C.N., 2007). Ils sont parmi les 
milieux aquatiques les plus menacés. Depuis 
1850, la disparition des zones humides, et des 
plans d’eau qu’elles contiennent, est en 
moyenne de 50% en Europe (Hull, 1997) et 
approche les 90% en Suisse (Imboden, 1976).  
Un étang ne fonctionne pas comme un système 
hermétiquement fermé. C’est un élément du 
paysage intégré dans son environnement où les 
échanges sont fréquents avec les écosystèmes 
voisins. Ainsi, les conditions environnantes des 
étangs jouent un rôle beaucoup plus important 
que pour les autres types d’écosystèmes, dû à 
leur surface réduite et à leur faible volume 
d’eau. Tout changement dans l’environnement 
affecte les conditions de l’étang (Davies et al., 
2004; E.P.C.N, 2007).  
Pour protéger un étang, il convient donc de se 
préoccuper aussi de son bassin versant. Les 
pratiques agricoles et l’urbanisation ont eu 
pour conséquence l’altération, et la destruction 
d’un grand nombre de ces milieux. L’intensité 
de l’utilisation du sol dans le bassin versant de 
l’étang influence fortement le degré avec 
lequel il est exposé aux polluants (Davies et 
al., 2004).  
De plus, la perte de connectivité entre ces 
milieux fragilise les populations locales au 
point d’entraîner parfois leur disparition. 
Une autre pression exercée sur ces milieux est 
venue s’ajouter dès les années 50-60 : 
l’eutrophisation des eaux. Ce phénomène 
naturel a été accéléré par les apports excessifs 
de nutriments (phosphore en particulier) en 
provenance des ménages, de l’industrie, et de 
l’agriculture.  
L’eutrophisation reste un problème important 
pour la majeure partie des étangs (Brönmark & 
Hansson, 2002), contrairement aux lacs où les 
mesures prises dès les années 80 ont réduits 

sensiblement l’apport en nutriments 
(assainissement des eaux usées, interdiction 
des phosphates dans les produits de lessive, 
limitation de l’apport de fertilisants agricoles). 
Des modifications très rapides des stades 
d’eutrophisation sont ainsi enregistrées en été 
dans les étangs (Bazzanti et al., 1993). La 
profondeur influence aussi la perception du 
degré d’eutrophisation des milieux d’eau 
stagnante (Wiederholm, 1980a). Selon 
Brodersen et al. (1998), la rétention du 
phosphore dans l’hypolimnion des lacs 
pendant la stratification permettrait une 
diminution de la production primaire en 
surface dans l’épilimnion. Si c’est le cas, pour 
une même concentration de phosphore, les 
étangs apparaissent plus eutrophes que les lacs. 
Une étude préliminaire sur 146 plans d’eau de 
Suisse (Menétrey, données non publiées) a 
montré que plus de 50% des étangs en plaine 
sont hypertrophes (Figure 2.4a), alors que les 
étangs de l’étage alpin, qui subissent moins de 
pression humaine, sont en majorité 
oligotrophes (Figure 2.4b). 
L’évolution naturelle des écosystèmes 
lentiques conduit au changement, puis à leur 
disparition progressive sous l’influence des 
processus de comblement et d’atterrissement. 
Ces processus sont fortement accélérés par 
l’eutrophisation des eaux. 
Des mesures adéquates de protection et de 
conservation de ces milieux sont donc de toute 
première importance, ce qui nécessite leur 
surveillance par la mise en place de méthodes 
d’évaluation adaptées à ces milieux. 

2.4 Mesures de protection et de 
conservation des étangs 

Les mesures de protection et de conservation 
en vigueur qui concernent directement ou 
indirectement les étangs s’inscrivent 
principalement dans le cadre de deux 
politiques publiques complémentaires : 

1) La politique en matière de protection de 
la nature. 

2) Protection de la qualité des eaux. 
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     a)                                                                         b) 

Figure 2.4 Classification trophique des 146 plans d’eau de Suisse selon les critères de l’OCDE (1982) pour 
le phosphore total, et de Wetzel (2001) pour l’azote minéral. a) étage collinéen (200-800 m d’altitude); b) 
étage alpin (> 1800 m d’altitude). 

2.4.1 Mesures de protection de la nature 

A l’échelle internationale, la Convention sur la 
diversité biologique (CBD, adoptée à Rio de 
Janeiro, 19921) a été ratifiée en novembre 1994 
par la Suisse et est entrée en vigueur en février 
1995. Elle prône la protection et la 
conservation de la diversité biologique et 
l’utilisation durable de ses éléments. De même, 
la Convention de Ramsar sur les zones 
humides (1971), signée par 158 pays, dont la 
Suisse, a pour mission la conservation et 
l’utilisation rationnelle des zones humides. 
A l’échelle nationale, plusieurs instruments 
légaux sont destinés au maintien de la 
biodiversité des étangs : 
• la Loi fédérale sur la protection de la nature 

et du paysage (LPN, RS 451) du 1er juillet 
1966 (Art. 1d, 18, 20, 21) et son Ordonnance 
d’application du 16 janvier 1991 (OPN, RS 
451.1, Art. 1,13, 14, 16, 17, 20) visent, entre 
autres, à la protection de la faune et de la 
flore indigène, ainsi que leur diversité 
biologique et leur habitat naturel.  

• inventaires et ordonnances de protection : 
Selon la LPN (Art. 5), les habitats de valeur 
justifiant une protection ont été inventoriés 
par la Confédération et les cantons ont 
l’obligation légale de les préserver. Ce sont 
ainsi près de 2800 milieux aquatiques, 
incluant chacun généralement un ou 
plusieurs étangs qui sont inclus dans les 
inventaires fédéraux (772 sites de 

                                                      
1 Disponible sous: 
http://www.admin.ch/ch/fr/rs/c0_451_43.html 

reproduction d’importance nationale des 
amphibiens, 282 zones alluviales, 549 hauts-
marais, 1163 bas-marais). D’autre part, les 
cantons ainsi que des organisations privées 
ont créé un certain nombre de réserves 
naturelles. Environ 20% des petits plans 
d’eau bénéficient ainsi des mesures de 
protection légale liées à ces inventaires.  

• listes rouges : La Confédération a établi des 
listes rouges des espèces menacées, dont 
certaines concernent directement les étangs 
(coléoptères, gastéropodes, libellules, 
amphibiens, reptiles, oiseaux nicheurs). Elle 
s’investit également pour protéger ces 
espèces et leurs habitats. 

Le nouvel indice IBEM, développé en Suisse 
(Angelibert et al. & Indermuehle et al., 
submitted), permet de répondre à ces 
différentes bases légales sous la forme d’un 
indice d’évaluation globale de la biodiversité 
des étangs. 

2.4.2 Mesures de protection des eaux 

La protection globale des eaux et de leurs 
multiples fonctions, notamment en tant que 
biotopes pour les espèces, ainsi que leur 
gestion et leur utilisation dans une optique de 
développement durable sont au cœur des 
préoccupations actuelles, que ce soit au niveau 
international, européen, ou à l’échelle de la 
Suisse. Actuellement, l’état écologique des 
eaux n’est plus seulement fonction de la 
pollution par les eaux usées. Il est donc 
souvent nécessaire de connaître non seulement 
la qualité de l’eau considérée isolément, mais 
celle du fonctionnement écologique du milieu 
aquatique dans son ensemble car il est 
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déterminant pour la conservation de la 
biodiversité. La notion de qualité écologique 
nécessite de prendre en compte simultanément 
les paramètres physico-chimiques, hydro-
morphologiques, et biologiques.  
A l’échelle internationale, la Convention de 
Ramsar sur les zones humides (1971) 
encourage le développement de méthodes de 
suivi et de contrôle de la qualité écologique des 
eaux du point de vue des paramètres 
biologiques et physico-chimiques (Résolution 
VII.25 : Mesure de la qualité écologique des 
zones humides1). 
A l’échelle européenne, la gestion de l’eau fait 
l’objet d’une Directive Cadre sur l’Eau (DCE, 
Directive 2000/60/EC2). La DCE exige des 
Etats membres la mise en place de 
programmes de surveillance de l’état 
écologique pour toutes les eaux. Elle fixe à 
l’horizon 2015 un objectif de « bon état 
écologique » pour ces milieux, mais elle 
n’intègre pas encore dans son programme les 
plans d’eau de superficie inférieure à 50ha. Le 
bon état écologique, qui est un synonyme 
d’intégrité écologique est défini dans l’Annexe 
V de la DCE pour les lacs (Tableau 2.1) 
comme : « Etat d’une masse d’eau de surface 
dont les paramètres biologiques, 
hydromorphologiques, chimiques et physico-
chimiques, généraux, et les polluants 
spécifiques sont proches de ceux rencontrées 
dans des conditions naturelles non perturbées. 
Le bon fonctionnement de l’écosystème est 
assuré ». La réalisation de cet objectif passe 
par la mise en place d’actions spécifiques 
d’établissement d’état des lieux et de 
restauration des milieux selon un programme 
prédéfini précis. 
A l’échelle nationale, plusieurs bases légales 
sont en vigueur : 
• la Loi fédérale sur la protection des Eaux 

(LEaux, 814.20) du 24 janvier 1991 vise à 
assurer une protection globale des eaux : elle 
a un triple objectif :  

                                                      
1Disponible sous : 
http://www.ramsar.org/res/key_res_vii.25f.htm 
2 Directive 2000/60/CE du Parlement Européen et 
du Conseil du 23 octobre 2000 établissant un cadre 
pour une politique communautaire dans le domaine 
de l’eau. Adopté le 22 décembre 2000. Site web 
officiel : 
http://eurlex.europa.eu/LexUriServ/LexUriServ.do?
uri=CELEX:32000L0060:FR:HTML 

- protéger les eaux contre toute atteinte 
nuisible afin d’assurer le fonctionnement 
naturel du régime hydrique  (notamment 
dans l’intérêt de la santé, de 
l’approvisionnement en eau potable et de 
celui en eau d’usage industriel);  

- la sauvegarde des biotopes naturels de la 
faune et de la flore ;  

- la conservation du cycle naturel de l’eau; 
• son Ordonnance d’application du 28 octobre 

1998 (OEaux, RS 814.201) fixe des objectifs 
écologiques pour l’ensemble des eaux 
superficielles et les exigences 
correspondantes en matière de qualité des 
eaux afin qu’elles puissent remplir la 
diversité de leurs fonctions de biotopes pour 
les plantes et les animaux et servir de 
ressource naturelle. 

En ce qui concerne les milieux d’eau courante, 
les exigences de ces bases légales peuvent être 
satisfaites par l’application du système 
modulaire gradué, élaboré conjointement par 
l’OFEV et l’EAWAG, qui définit le cadre 
d'une analyse et d'une appréciation 
standardisées des cours d’eau de Suisse. Il se 
compose de différents modules qui sont pour 
certains encore en phase de projet ou de test 
(OFEV, 1998) : 

- hydrologie,  
- écomorphologie, 
- chimie des eaux, 
- écotoxicologie, 
- biologie (macroinvertébrés, poissons, 

diatomées, macrophytes3),  
Une publication sur les méthodes 
d’appréciation des lacs devrait aussi bientôt 
voir le jour. Par contre, aucune publication 
n’est pour le moment prévue pour les étangs. 
En effet, les étangs ne sont le plus souvent pas 
inclus dans la surveillance des eaux de surface 
effectuée par les services de protection de 
l’environnement et/ou des eaux. Dans le cadre 
de cette étude, une enquête préliminaire a été 
réalisée en 2003 auprès de l’OFEV et des 

                                                      
3 Les macrophytes sont définies par l’OFEV comme 
les plantes aquatiques (hydrophytes) dont les parties 
utiles à la photosynthèse se trouvent en permanence 
ou au moins durant plusieurs mois par année sous 
l'eau, à moins qu'elles ne flottent à la surface. Le 
terme de macrophytes désigne toutes les plantes 
aquatiques visibles à l'œil nu, qu'il s'agisse de 
plantes à fleurs, de fougères, de mousses ou 
d'algues. 
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administrations cantonales dans un double but : 
1) déterminer l’état actuel de la 

surveillance des étangs, 
2) mieux cibler les intérêts et attentes des 

gestionnaires concernant l’élaboration 
d’une méthode d’évaluation 
écologique adaptée aux étangs.  

Un des résultats de l’enquête montre que, 
malgré l’existence de dispositions légales, 
l’évaluation de la qualité écologique est 
rarement appliquée aux étangs. Même si 61% 
des services de protection de l’environnement 
et/ou des eaux, respectivement 22% des 
services de protection de la nature intègrent les 
étangs dans leur programme de surveillance ou 
de protection (Figure 2.5, détails en Annexes 1 

à 5), cela reste limité à des cas particuliers ou 
en fonction de problèmes bien précis. 
En ce qui concerne la surveillance des eaux de 
surface, l’OFEV (Sections Eaux de surface, 
qualité et Gestion des Eaux) a fixé 
arbitrairement, pour des impératifs 
économiques et non écologiques, à 10ha la 
surface des plans d’eau nécessitant un 
monitoring de la qualité des eaux (OFEV, 
Sieber & Liechti, com. pers.). Malgré 
l’importance des étangs comme réservoir de 
biodiversité aquatique (Oertli et al., 2000), 
aucun objectif de surveillance en vue de leur 
maintien ou de leur protection n’est donc 
clairement fixé pour les étangs (lettre de 
l’OFEV, Sieber & Liechti, Annexe 17). 

 
Tableau 2.1 Extrait de la DCE (Annexe V; 1.1.2) donnant les éléments de qualité pour la classification de 
l’état écologique des lacs (Directive 2000/60/EC). 

Paramètres biologiques 
Composition, abondance et biomasse du phytoplancton 
Composition et abondance de la flore aquatique (autre que le phytoplancton) 
Composition et abondance de la faune benthique invertébrée 
Composition, abondance et structure de l'âge de l'ichtyofaune 

Paramètres hydromorphologiques soutenant les paramètres biologiques 
Régime hydrologique: 

- quantité et dynamique du débit d'eau 
- temps de résidence 
- connexion à la masse d'eau souterraine 

Conditions morphologiques: 
- variation de la profondeur du lac 
- quantité, structure et substrat du lit 
- structure de la rive 

Paramètres chimiques et physico-chimiques soutenant les paramètres biologiques 
Paramètres généraux 

Transparence 
Température de l'eau 
Bilan d'oxygène 
Salinité 
État d'acidification 
Concentration en nutriments 

Polluants spécifiques 
Pollution par toutes substances prioritaires recensées comme étant déversées dans la masse d'eau 
Pollution par d'autres substances recensées comme étant déversées en quantités significatives dans la 
masse d'eau 
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en partie
61%

 oui
0%

non 
répondu

0%

 non
39%

 

en partie
7%

 oui
15%

non 
répondu

7%

 non
71%

 
        a)              b) 

Figure 2.5 Résultats de l’enquête menée auprès des services cantonaux de protection: a) de 
l’environnement et/ou des eaux (n = 18) b) de la nature (n = 14) en relation avec la question 1 : “Les étangs 
font-ils partie de la gestion et de la surveillance des eaux de surface dans votre canton ?”. 

Les gestionnaires (administrations cantonales, 
communales), ainsi que les bureaux d’études 
en environnement sont ainsi démunis pour 
surveiller l’évolution de ces milieux et 
proposer des mesures de gestion aptes à leur 
conservation ou leur maintien en tant que 
réservoir de biodiversité aquatique. En effet, la 
plupart ne disposent pas de moyens financiers 
suffisants pour mettre en œuvre les bases 
légales. De plus, des méthodes d’évaluation 
standardisées propres aux petits plans d’eau 
font défauts (Indermuehle et al., 2004, cf. 
Annexe 6). Les gestionnaires ont ainsi recours 
à l’utilisation de méthodes d’évaluation 
inadaptées spécifiques aux rivières et aux lacs, 
ou à des inventaires plus ou moins exhaustifs 
qui sont le plus souvent limités à un, voire 
deux groupes en particulier (surtout odonates, 
amphibiens), donc malheureusement peu 
appropriées pour des comparaisons spatiales 
(au niveau de la région) ou temporelles 
(biomonitoring). Des méthodes d’évaluation 

standardisées spécifiques à ce type 
d’écosystèmes sont donc indispensables afin 
de mieux protéger et gérer ces milieux dans le 
futur.  
La mise au point d’un indice d’évaluation de la 
qualité écologique des étangs de Suisse, basé 
sur les communautés de macroinvertébrés, 
permet de répondre directement à cet objectif. 
Elle constitue donc un instrument important de 
la mise en œuvre de la législation sur la 
protection des eaux et du suivi des 
écosystèmes aquatiques aux échelles cantonale 
et nationale. Elle pourrait venir compléter le 
développement d’un système modulaire gradué 
pour les eaux dormantes actuellement en phase 
de conception (Langhans, com. pers.). Elle 
s’inscrit également dans le cadre de la stratégie 
du maintien de la biodiversité en Suisse (LPN 
et OPN) puisque celle-ci dépend directement 
d’une bonne qualité écologique du milieu. 
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Ce chapitre présente les différentes méthodes 
d’évaluation des milieux aquatiques 
couramment utilisées, principalement en 
Europe et aux Etats-Unis et montre en quoi 
elles ne sont pas adaptées à l’évaluation de la 
qualité écologique des étangs. Ces méthodes 
ont été développées initialement pour les 
milieux lotiques (cours d’eau, rivières, fleuves) 
et les lacs. En revanche, les méthodologies 
d’évaluation biologique des étangs sont encore 
peu développées (voir synthèse dans 
Indermuehle et al. (2004), Annexe 6).  
Nous verrons dans quelle mesure ces méthodes 
sont néanmoins susceptibles d’apporter une 
aide à l’élaboration d’une nouvelle méthode 
d’évaluation adaptée aux étangs. 

3.1 Pertinence de l’utilisation des 
méthodes biologiques pour la 
qualification des milieux 
aquatiques 

Les méthodologies d’évaluation de l’intégrité 
biologique, définies le plus souvent par le 
terme de méthodes biologiques, sont reconnues 
mondialement comme une composante 
essentielle des programmes de surveillance des 
eaux de surface car elles donnent une mesure 
directe de l’intégrité écologique de 
l’écosystème (Rosenberg & Resh, 1993 ; 
U.S.EPA., 2002b). En effet, la dégradation 
d’un ou de plusieurs des composants de 
l’écosystème se reflète généralement dans les 
communautés biologiques. Les méthodes 
biologiques permettent notamment de vérifier 
si les objectifs de qualité écologique des eaux 
de surface fixés par exemple par la Convention 
de Ramsar (1971), la DCE (2000) ou la LEaux 
sont atteints.  
Les méthodes biologiques s’avèrent être plus 
performantes que les méthodes physico-
chimiques traditionnellement utilisées pour 
évaluer l’état des écosystèmes aquatiques car 
elles intègrent de façon continue les variations 
des conditions du milieu dans le temps. Elles 
peuvent ainsi renseigner non seulement sur les 
multiples pollutions chimiques ponctuelles ou 
diffuses qui ont sévi au cours du temps, mais 
aussi détecter des influences cachées ou 
complexes de ces polluants en intégrant les 
effets synergiques, additifs et antagonistes sur 
les organismes vivants (Rosenberg & Resh, 
1993; U.S.EPA., 2002b). De plus, ces 
méthodes peuvent renseigner sur les influences 

de perturbations qui ne sont pas d’origine 
chimique, comme par exemple la dégradation 
et la fragmentation des habitats ou 
l’introduction d’espèces exotiques. 
Les méthodes biologiques reposent sur 
l’utilisation de bioindicateurs. Un bioindicateur 
est un organisme, ou un ensemble 
d’organismes (animal ou végétal) qui, par suite 
de leurs particularités écologiques, sont 
l’indice de modifications abiotiques ou 
biotiques de l’environnement dues à tel ou tel 
type d’action humaine (Ramade, 2002). 

3.2 Historique des méthodes 
d’évaluation biologiques basées 
sur les macroinvertébrés 

Les macroinvertébrés comprennent des 
groupes tels que les insectes (éphémères, 
plécoptères, trichoptères, diptères, coléoptères, 
mégaloptères, et odonates), mollusques, 
crustacés, sangsues, et vers (Tachet et al., 
2000). Certains vivent de façon permanente 
dans le milieu aquatique (vers, sangsues, 
mollusques, etc.), d’autres temporairement 
(stades larvaires des insectes). Le terme de 
macroinvertébrés reste cependant assez flou, 
notamment à cause du critère de la taille. Dans 
notre étude, nous prenons en compte la 
définition de Cummins (1975), qui considère 
que les macroinvertébrés ont au moins 3-5mm 
au dernier stade de leur développement. Ceci 
implique un recouvrement des tailles entre les 
stades jeunes de macroinvertébrés et les 
derniers stades de microinvertébrés, même si 
ces derniers dépassent rarement le mm.  
Les macroinvertébrés jouent un rôle primordial 
dans l’écosystème étang. Ils sont présents en 
grande quantité et avec une diversité 
importante qui contribue à maintenir 
l’équilibre des écosystèmes aquatiques, mais 
aussi terrestres, puisque certaines espèces 
émergent hors de l’eau pour vivre leur stade 
mature. Ils jouent un rôle crucial dans la chaîne 
trophique en fournissant avec le plancton les 
premiers nutriments pour de nombreuses 
espèces de poissons, d’amphibiens et 
d’oiseaux. Par exemple, les trichoptères, 
surtout au stade larvaire, et les éphémères, sont 
une source de nourriture importante pour de 
nombreux poissons d’eau douce. Les odonates 
pour leur part jouent un rôle important au 
niveau du contrôle des populations de 
moustiques, de moucherons et autres petits 
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insectes qu’ils consomment abondamment tout 
au long de leur vie. De plus, ils participent au 
recyclage de la matière organique (dégradation 
des végétaux). 
Les macroinvertébrés sont depuis longtemps 
les plus utilisés pour l’évaluation de la qualité 
des écosystèmes aquatiques (Rosenberg & 
Resh, 1993 ; Karr & Chu, 1999). Ils sont 
reconnus pour être de très bons indicateurs de 
l’intégrité des écosystèmes aquatiques car ils 
possèdent de nombreux avantages (voir 
Rosenberg & Resh, 1993):  

- présence dans tous les types de milieux 
aquatiques (ubiquistes),  

- grande diversité de formes taxonomiques 
et fonctionnelles, 

- rôle clé dans la chaîne alimentaire 
aquatique : source principale de nourriture 
pour de nombreux poissons, insectes, 
amphibiens,  

- diversité importante des cycles de vie,  
- stade larvaire en général suffisamment 

long (de quelques mois à 3 ans), 
- mobilité restreinte pour la plupart des 

groupes (exception : coléoptères, 
hétéroptères), 

- tolérance variable aux différents types de 
polluants et à la dégradation du milieu, 

- faciles à échantillonner car abondance 
élevée, 

- exigences écologiques de la plupart des 
espèces bien connues, 

- clés de détermination faciles d’utilisation 
pour la plupart des groupes, 

- économiques (coût de mise en œuvre peu 
élevé en comparaison des analyses 
physico-chimiques).  

En revanche, leur distribution peut être 
affectée par d’autres facteurs 
environnementaux que la qualité du milieu. Par 
exemple, les variations saisonnières 
importantes de leur abondance et de leur 
distribution, particulièrement chez les insectes, 
impliquent qu’ils peuvent être absents une 
partie de l’année (Mason, 1991). L’utilisation 
de méthodes standardisées adaptées aux 
différents types de milieu permet de corriger 
cet effet en échantillonnant tous les types de 
milieux et à un, ou plusieurs moments précis 
de l’année. De nombreuses méthodes 
d’évaluation des milieux aquatiques utilisant 
les macroinvertébrés sont disponibles.  
Les méthodes biologiques utilisant les 
communautés de macroinvertébrés peuvent 

être divisées en deux grands groupes (selon 
Rosenberg et Resh, 1993) qui évaluent : 

1) l’impact d’un stress environnemental 
spécifique (eutrophisation, pollution 
organique). 

2) la qualité globale de l’écosystème. 

3.2.1 Méthodes évaluant l’impact d’un 
stress environnemental spécifique 
(eutrophisation, pollution 
organique) 

3.2.1.1 Milieux lentiques : évaluation de 
l’état trophique 

En milieu lentique, relativement peu de 
méthodes impliquant l’utilisation des 
communautés de macroinvertébrés ont été 
développées. Parmi les méthodes existantes, la 
plupart sont focalisées plus particulièrement 
sur les lacs pour évaluer l’état trophique du 
milieu en utilisant les larves d’insectes 
chironomidés, les vers oligochètes, et/ou les 
mollusques bivalves sphaeridés, qui ont 
l’avantage d’être présents jusque dans les 
zones profondes (Wiederholm, 1980a ; 
Bazzanti et al., 1993; Brodersen & Lindegaard, 
1999 ; Milbrink et al., 2002).  
Depuis les travaux pionniers de Thienemann 
(1913), de nombreux outils de biomonitoring 
ont été développés en utilisant un groupe 
particulier pour évaluer leur état trophique 
(Saether, 1979 ; Wiederholm, 1980a ; 
Milbrink, 1983 ; Lauritzen, 1985 ; Lang, 
1990 ; Lafont, 1991 ; Mouthon, 1993). Parmi 
les plus utilisés, citons par exemple l’ « Indice 
de Qualité Benthique Chironomidés » (IQBC), 
élaboré par Wiederholm (1980b), et adapté aux 
lacs européens profonds. Il prend en compte le 
nombre d’individus de chaque groupe 
d’espèces indicatrices sur le nombre total 
d’individus des espèces indicatrices. Un autre 
indice, basé sur les vers oligochètes est 
l’ « Indice Oligochètes de bioindication 
Lacustre » (IOBL), basé sur la diversité et la 
densité des espèces (AFNOR, 2005). L’indice 
mollusque (IMOL) est quand à lui basé sur la 
présence et l’abondance des genres de 
mollusques dans les sédiments, ainsi que sur 
leur répartition bathymétrique (Mouthon, 
1993).  
La critique générale de ces méthodes utilisant 
un seul groupe d’organismes est que ceux-ci 
doivent être déterminés au niveau de l’espèce, 
ce qui nécessite l’appel à un spécialiste. Leur 
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détermination est en effet plus complexe que 
pour les autres macroinvertébrés car un 
montage sous microscope s’avère le plus 
souvent obligatoire (chironomidés et 
oligochètes). De plus, cette approche ciblée sur 
un seul groupe occulte les informations 
provenant des autres organismes qui 
constituent la biocénose en place et ne permet 
ainsi pas d’avoir une mesure intégrale de 
l’écosystème.  

3.2.1.2 Milieux lotiques : mesure de la 
pollution organique 

En milieu lotique, de nombreuses méthodes 
ont été développées, en particulier destinées à 
mesurer la pollution organique. Elles peuvent 
être regroupées en deux catégories : les indices 
biotiques et les indices de diversité/similarité. 

3.2.1.2.1 Les indices biotiques  
Historiquement, ils dérivent du système des 
saprobies (Kolkwitz & Marsson, 1909) qui a 
appliqué dès le début du 20ème siècle en 
Allemagne pour évaluer la pollution organique 
des eaux courantes. Le système des saprobies 
est encore en application en Allemagne et dans 
certains pays de l’Est. Plusieurs indices 

saprobiaux dérivés ont été développés depuis, 
après avoir subi des améliorations (Friedrich, 
1990 ; Sladecek, & Sladeckova, 1998). 
Elaboré sur la base du système des saprobies, 
le Trent Biotic Index (TBI) (Woodiwiss, 1964) 
a été largement utilisé pour l’évaluation de 
l’état des rivières en Angleterre, de même 
qu’en Europe. Il est à la base de la plupart des 
nombreux indices biotiques développés par la 
suite dès le milieu du 20ème siècle (Figure 3.1).  
Le principe du calcul de l’indice consiste à 
combiner une indication de diversité 
taxonomique sur la base des groupes observés, 
avec une indication de polluosensibilité de 
groupes taxonomiques particuliers, pour 
obtenir un score (Metcalfe, 1989). Le calcul de 
ces indices est donc basé sur deux 
caractéristiques des communautés colonisant 
les milieux pollués (Mason, 1991) :  

- richesse taxonomique moins élevée dans 
les milieux pollués, 

- disparition progressive des espèces 
sensibles intolérantes (espèces 
bioindicatrices) à mesure que le gradient 
de pollution organique augmente. 

 

Trent Biotic Index (TBI)
Grande-Bretagne, Woodiwiss (1964)

Chandler’s Biotic Score (CBS)
Ecosse, Chandler (1970)

Biological Monitoring 
Working Party Score (BMWP)

Royaume-Uni
Armitage et al. (1978, 1979,…)

Average Score 
Per Taxon (ASPT)

Royaume-Uni, 
Armitage et al. (1983)

Extended Biotic 
Index (EBI)

Royaume-Uni, 
Woodiwiss (1980)

Indice
Biotique

Belge (IBB)
Belgique, 

Depauwn et al. 
(1983)

Indice Biotique (IB)
France, Verneaux et al. (1967)

Indice de Qualité
Biologique Générale (IQBG)

France, Verneaux et al. (1976)

Indice Biologique Global Normalisé (IBGN)
France, AFNOR (1992)

Empirical Biotic Index (EBI)
Afrique du Sud, Chutter (1972)

Indice Biologique Global (IBG)
France, Verneaux et al. (1982)

Lincoln Quality 
Index (LQI)

Grande-Bretagne, 
Extence et al. 
(1987, 1989)

Family-Level Biotic Index (FBI) 
Etats-Unis, Hilsenhoff (1988)

Max-x HBI 
Etats-Unis, Hilsenhoff (1998)

Hilsenhoff’s Biotic Index (HBI) 
Etats-Unis, Hilsenhoff (1977)

Hilsenhoff’s Improved Biotic 
Index (HBI) 

Etats-Unis, Hilsenhoff (1987)

Saprobien System
Kolkwitz & Marsson (1909)
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Figure 3.1 Historique du développement des indices biotiques les plus utilisés pour l’évaluation de la 
qualité chimique et écologique des eaux de surface (rivières). Complété selon Williams et al. (1996). 
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Les méthodes d’indices biotiques sont parmi 
les plus diffusées et usitées. Des améliorations 
ont été apportées ces dernières années pour 
l’élaboration de nouveaux indices en ne 
gardant que la famille comme niveau 
taxonomique de détermination. Par exemple, 
on peut citer le « Biological Monitoring 
Working Party Score » (BMWP) et 
l’« Average Score Per Taxon » (ASPT), 
développés par Armitage et al. (1983) ou le 
« Lincoln Quality Index » (LQI) élaboré par 
Extence et al. (1987, 1989). En Suisse, 
l’inclusion de l’Indice Biologique Global 
Normalisé » (IBGN) d’AFNOR (1992) dans le 
système modulaire gradué des méthodes 
d’analyse et d’appréciation des cours d’eau est 
actuellement en phase de test (OFEV, 2005). 
Toutefois, l’utilisation de ces indices comporte 
de nombreuses limites (voir Washington 1984 ; 
Rosenberg & Resh, 1993) : 
• comme ils ont été développés historiquement 

pour l’évaluation de la pollution organique, 
leur application à d’autres formes de 
pollution peut poser problème, 

• ils ne peuvent être spécifiques qu’à un, voire 
deux types de pollution particulières au 
maximum (pollution organique notamment) 
car les organismes indicateurs ne peuvent 
pas être également sensibles à tous les types 
de pollution,  

• ils ne permettent pas de différencier les 
fluctuations naturelles, temporelles et 
spatiales des communautés vivantes des 
impacts d’origine anthropique, 

• ils ne déterminent pas la part des conditions 
physiques naturelles et la part des 
perturbations d’origine anthropique, 

• ils n’identifient pas le type de perturbation 
influençant la qualité générale, 

• la sélection d’espèces indicatrices 
correspond à une région géographique bien 
précise, 

• le niveau de l’indice de qualité du milieu 
dépend des conditions locales,  

• ils restent spécifiques aux milieux lotiques, 
même si un indice biotique a été développé 
récemment pour les étangs, le « water quality 
of lentic shallow environments » (QAELS) 
par Boix et al. (2005). Cet indice reste 
cependant limité aux zones humides 
méditerranéennes. 

3.2.1.2.2 Les indices de diversité/similarité 
Ces indices sont le fruit de mesures 

quantitatives qui peuvent être analysées 
statistiquement. Ils sont basés sur la répartition 
de l’abondance relative des espèces à 
l’intérieur même d’une communauté. Les 
indices de similarité sont définis par 
Washington (1984) comme une mesure de la 
ressemblance entre les structures de deux 
communautés. Les indices de diversité ont été 
produits en grand nombre (Shannon & 
Weaver, 1949; Simpson, 1949 ; Margalef, 
1958; Menhinick, 1964 ; Cairns & Dickson, 
1971; MacArthur, 1972 ; Keefe & Bergersen, 
1977), tout comme les indices de similarité (ou 
dissimilarité) (voir synthèse dans Brock (1977) 
et Washington (1984)) et font toujours l’objet 
de développements à l’heure actuelle, comme 
par exemple l’indice de Margalef (Camargo, 
1992; Docampo & Debikuna, 1994).  
Toutefois, Washington (1984) a montré que la 
plupart des indices de diversité sont inadéquats 
pour qualifier la qualité écologique des milieux 
aquatiques car les valeurs obtenues varient 
fortement en fonction de facteurs autres que la 
pollution (fluctuation des populations lors des 
périodes de reproduction, taille des 
échantillons, méthode d’échantillonnage 
utilisée, profondeur et durée de 
l’échantillonnage, niveau taxonomique utilisé). 
Concernant les indices de similarité, peu 
d’entre eux ont été utilisés sur les écosystèmes 
aquatiques, excepté pour les milieux marins. 
Parrish & Wagner (1983) considèrent que ces 
indices sont sensibles aux espèces rares ou à 
l’abondance d’espèces dominantes, et 
fournissent de ce fait une valeur compliquée 
difficile d’accès pour les personnes n’ayant pas 
de formation en écologie. Un autre 
inconvénient majeur de ces deux types d’indice 
est l’effort considérable d’échantillonnage qui 
doit être quantitatif afin de fournir l’abondance 
de chaque espèce. Ainsi, leur application 
pratique a été maintes fois remise en cause ces 
dernières années.  

3.2.2 Méthodes évaluant la qualité globale 
de l’écosystème  

Concernant les lacs, un indice de qualité 
benthique global et pertinent pour le 
zoobenthos des lacs profonds européens est en 
cours d’élaboration. Depuis la parution de la 
DCE en 2000, plusieurs indices de qualité 
biologique et de classification écologique des 
lacs ont été développés en Europe (e.g. 
Kansanen et al., 1990 ; Ruse, 2002 ; 
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Margaritora et al., 2003 ; Verneaux et al., 
2004 ; AFNOR, 2005,), pour la plupart faisant 
partie de la famille des méthodologies basées 
sur les indices biotiques (voir ch.  3.2.1.2.1). 
Sur le continent nord-américain, le « Trophic 
Condition Index canadien » (TCI) de Hamilton 
& Herrington (1968) est utilisé.  
Cependant, ces méthodes ne prennent en 
compte dans le calcul de l’indice que des 
groupes de communautés des zones profondes 
typiques des lacs (chironomidés et oligochètes 
notamment), et ne sont donc pas applicables 
aux étangs.  
Les premières méthodologies d’évaluation de 
la qualité générale de l’écosystème ont d’abord 
été développées pour les milieux lotiques et se 
basent sur trois types d’approches différentes : 
les modèles prédictifs, les analyses 
multivariées, et la méthode multimétrique.  

3.2.2.1.1 Les modèles prédictifs  
Les modèles prédictifs ont tout d’abord été 
développés en Angleterre et en Australie. Ils 
comparent des communautés observées sur le 
site à des communautés prédites d’après des 
données environnementales préalablement 
sélectionnées et modélisées. Une mesure de la 
qualité biologique du site est obtenue en 
comparant la faune observée à celle de la 
station de référence. Ces modèles ont été testés 
avec succès dans plusieurs pays en utilisant le 
programme informatique TWINSPAN. Les 
systèmes les plus connus sont : 
• le « River InVertebrate Prediction and 

Classification System » (RIVPACS) 
développé par Wright et al. (1984, 2000) au 
Royaume-Uni. Il dérive du BMWP et du 
ASPT (Armitage et al., 1983), 

• l’ « Australian River Assessment Scheme » 
(AusRivAS) développé par Parsons & Norris 
(1996), et Turak et al. (2000) en Australie, 

• le « BEnthic Assessment of SedimenT » 
(BEAST), développé par Reynoldson et al. 
(1995), et Sylvestre (2006) au Canada. 

Williams et al. (1998) ont montré que le 
programme TWINSPAN peut être appliqué 
aussi aux habitats autres que ceux des milieux 
lotiques comme les étangs. 
Cependant, l’utilisation des modèles prédictifs 
nécessite l’échantillonnage de nombreux sites 
de référence pour la construction d’un modèle 
robuste (plus de 600 sites échantillonnés pour 
RIVPACS, respectivement 328 pour 

AusRivAS, et 250 pour BEAST). L’utilisation 
de tels modèles est donc difficilement 
envisageable dans notre étude vu le faible 
nombre de sites étudiés à disposition (146 au 
total, dont une partie seulement peut servir de 
sites de référence). 

3.2.2.1.2 Les analyses multivariées 
Les analyses multivariées sont préconisées 
pour l’évaluation de la qualité des rivières par 
de nombreux auteurs (Culp, 1980 ; Jackson, 
1993 ; Chevenet et al., 1994; Dolédec & 
Chessel, 1994). Ce type d’analyses est parfois 
aussi utilisé en milieux lentiques (Rossaro et 
al., 2007). Elles permettent de déterminer 
objectivement les préférences écologiques des 
espèces vis-à-vis des paramètres abiotiques du 
milieu, toute modification de ce préférendum 
dans une station donnée pouvant être 
révélatrice d’une perturbation.  
L’utilisation des analyses multivariées est 
cependant très controversée (Zamora-Munoz & 
Albatercedor, 1995 ; Fore et al., 1996; 
Reynoldson et al., 1997). De manière générale, 
ces analyses demandent l’échantillonnage de 
nombreux sites de référence, tout comme les 
modèles prédictifs.  
De plus, au vu de l’augmentation des impacts 
d’origine anthropique sur les écosystèmes, il 
est devenu nécessaire de pouvoir développer 
une méthode permettant de les intégrer 
globalement. En effet, même si les méthodes 
d’évaluation de la qualité de ces milieux par 
les macroinvertébrés sont nombreuses, la 
plupart sont focalisées sur un seul type de 
pollution (par exemple : eutrophisation, 
pollution organique ou en métaux lourds, 
acidification) et n’utilisent qu’un, voire deux 
groupes indicateurs au maximum.  

3.2.2.1.3 La méthode multimétrique  
La méthode multimétrique a été récemment 
développée aux Etats-Unis. Elle utilise la 
combinaison de divers indices pour évaluer 
l’intégrité biologique des écosystèmes 
aquatiques (Karr, 1999; U.S.EPA., 1998, 
2002a). Une « métrique » est une mesure 
généralement biologique qui réagit à une 
perturbation d’origine anthropique du milieu. 
Elle permet d’intégrer différents types de 
perturbation en prenant en compte plusieurs 
catégories de métriques représentant 
l’intégralité des facteurs structuraux et 
fonctionnels de l’écosystème. Ces métriques 
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sont intégrées dans un seul indice dont la 
valeur représente un degré de perturbation pour 
chaque site par rapport à des sites de référence 
(Figure 3.2). 
Les premiers indices multimétriques ont 
d’abord été développés dans les années 80 
pour l’évaluation de la qualité des rivières à 
partir de la faune ichtyologique (Karr, 1981 ; 
Fausch et al., 1984).  
L’Index of Biological Integrity (IBI) élaboré 
par Karr (1981) est basé sur différents attributs 
combinant les assemblages de poissons dans 
un milieu. Ces attributs (maintenant connus 
sous le nom de métriques, comme par exemple 
le nombre total d’espèces, le nombre et 
l’abondance relative de taxa polluo-sensibles, 
la proportion d’individus de niveaux 
trophiques différents, l’abondance des 
individus dans un échantillon ou le nombre 
d’individus avec des anomalies 
morphologiques) sont des exemples de 
caractéristiques structurales qui varient avec le 
niveau d’impact d’origine anthropique. 
Chacune des 12 métriques définies par Karr 
(1981) était dotée d’un moins (-), d’un zéro 
(0), ou d’un plus (+) selon l’intensité de la 
perturbation et débouchait ensuite sur un score 
de 1, 3 ou respectivement 5. L’IBI était ensuite 
calculé comme la somme des scores des 12 
métriques et variait donc de 12 à 60 avec des 
scores supérieurs à 28, 39, 48 et 57 donnant 
des conditions biologiques comme pauvres, 
moyennes, bonnes et excellentes 

respectivement. 
Plus récemment, divers indices ont été 
développés à partir des communautés 
d’invertébrés (Lenat, 1988; Plafkin et al., 
1989 ; Barbour et al., 1999), l’indice 
multimétrique le plus utilisé étant l’ « Index of 
Biological Integrity » qui dérive de l’IBI 
original basé sur les poissons (Stevenson & 
Hauer, 2002; Wilcox et al., 2002). 
Les protocoles développés par l’EPA 
(Environmental Protection Agency) américaine 
basé sur la méthode multimétrique sont 
actuellement reconnus comme les plus aboutis 
pour une évaluation globale de la qualité 
écologique des rivières (Barbour et al., 1999), 
des lacs (U.S. EPA, 1998), ou des zones 
humides (U.S. EPA, 2002a). Ils ont servi de 
base pour le développement de nombreux 
indices multimétriques qui sont de plus en plus 
améliorés et testés dans le biomonitoring des 
milieux lotiques (Klemm et al., 2003 ; Dahl & 
Johnson, 2004; Camargo et al., 2004 ; Hering 
et al., 2004 ; Ofenböck et al., 2004 ; Vlek et 
al., 2004). Concernant les milieux lentiques, 
l’utilisation de l’approche multimétrique bien 
que très prometteuse, reste encore peu 
développée (voir Danielson, 1998 ; Adamus et 
al., 2001), même si plusieurs auteurs ont déjà 
testés avec succès certaines métriques 
sensibles à différentes perturbations d’origine 
anthropique (Hicks, 1997 ; U.S.EPA., 1998 ; 
Anderson & Vondracek, 1999; Rader et al., 
2001).

  

 
Figure 3.2 Schéma général du calcul de l’indice multimétrique. Tiré d’AQEM Consortium (2002). AQEM 
= Assessment system for the ecological Quality of streams and rivers throughout Europe using benthic 
Macroinvertebrates. 
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Quelques indices multimétriques ont cependant 
vu le jour ces dernières années : 

1) Gernes & Helgen (1999) ont adapté la 
méthode des IBI élaborée pour les 
rivières aux zones humides et mis au 
point deux « Wetlands Index of 
Biological Integrity » (WIBI), un pour 
la végétation et un pour les 
macroinvertébrés, chacun composé de 
10 métriques (présentées dans les 
Tableaux 4.1 à 4.5). Ces indices ont 
été testés sur des sites de référence et 
des sites dégradés par l’enrichissement 
de nutriments et des pollutions dues à 
l’agriculture dans le bassin versant et 
issus des eaux de ruissellement. 
Chacun des deux WIBI s’avèrent 
sensibles et permettent de détecter les 
perturbations des zones humides 
causées par ces activités d’origine 
anthropique (Gernes & Helgen, 2002). 

2) en Grande-Bretagne, le Pond 
Conservation (PCTPR, 2002) a repris 
le principe des méthodes anglo-
saxonnes d’évaluation des rivières sur 
la base des modèles prédictifs 
(RIVPACS) en y ajoutant l’approche 
multimétrique pour le développement 
d’une méthode d’évaluation de la 
qualité écologique de toutes les eaux 
dormantes (étangs temporaires et 
permanents, lacs, canaux) sur la base 
des communautés de plantes et de 
macroinvertébrés (hormis les 
oligochètes et les diptères). Cette 
méthode standardisée, appelée PSYM 
(Predictive System for Multimetrics), a 
été développée à la fin des années 
1990 (Williams et al., 1996, 1998 ; 
Biggs et al., 2000). L’évaluation est 
basée sur la comparaison de valeurs 
obtenues pour 6 métriques (Tableaux 
4.1 à 4.5 du ch.4) avec des valeurs de 
référence prédites par le modèle 
informatique TWINSPAN (Figure 
3.3). Le ratio « valeur réelle/prédite » 
permet de classer le site parmi quatre 
classes de qualité (PCTPR, 2002). 
Neuf variables pertinentes (physiques 
ou chimiques) ont été choisies pour la 
prédiction de la composition des 

communautés biologiques : altitude, 
longitude, surface, géologie, pH, 
ombrage, pâturage, présence d’une 
alimentation d’eau courante, 
pourcentage de couverture végétale 
émergente. Cette méthode originale 
reste toutefois spécifique à la Grande-
Bretagne, notamment à cause de la 
particularité insulaire des 
communautés faunistiques et 
floristiques.  

3) en Espagne, un indice multimétrique a 
été développé pour l’évaluation 
écologique des étangs méditerranéens, 
basé sur les macroinvertébrés (Trigal 
et al., 2008). Le principe général est le 
même que pour la construction de 
l’IBI, et il a été tenu compte des 
recommandations de Karr & Chu 
(1999). Cependant, contrairement au 
calcul de l’IBI, où l’attribution du 
score aux métriques pour la 
construction de l’indice multimétrique 
est basée sur une répartition des 
valeurs de chaque métrique en 3 
classes (1, 3 et 5), l’approche continue 
a été choisie dans cette étude, en se 
basant sur les recommandations de 
Blocksom et al. (2003). L’indice final 
comprend cinq métriques (Tableaux 
4.1 à 4.5 du ch.4). 

4) en Italie, un indice multimétrique 
reflétant l’intégrité écologique, basé 
sur les macroinvertébrés a été 
développé pour les étangs 
montagnards (Solimini et al., 2008). 
L’indice a été élaboré selon le même 
principe que l’IBI, mais en suivant 
cette fois le protocole donné par l’EPA 
(U.S. EPA, 1998), plus 
particulièrement en ce qui concerne la 
sélection des métriques pertinentes à 
intégrer dans l’indice multimétrique 
final. L’indice final proposé par 
Solimini et al. (2008) comprend sept 
métriques (Tableaux 4.1 à 4.5 du ch.4). 

L’application des indices de Trigal et al. 
(2008) et Solimini et al. (2008) reste cependant 
limitée à ces régions particulières que sont les 
étangs méditerranéens et montagnards. 
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Figure 3.3 Méthode PSYM (Predictive System for Multimetrics), selon Williams et al. (1998). 
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CHAPITRE 4 
 
 
 

Développement d’une méthode multimétrique pour l’évaluation 
écologique des étangs 

 
 

 
Etang de Richelien (Canton de Genève, février 2004. Altitude 428m) 
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4.1 Justification du choix de 
l’approche multimétrique  

Parmi les différentes approches 
méthodologiques disponibles, l’approche 
multimétrique a été utilisée dans ce travail 
pour le développement d’une méthode 
d’évaluation écologique des étangs car elle 
comporte de nombreux avantages :  
• développement d’un indice intégrant des 

variables multiples (métriques), sensibles à 
différents types de dégradation d’origine 
anthropique ;  

• prise en compte du fonctionnement 
écologique du milieu ; 

• pris en compte de l’intégralité de la 
communauté (intégration de facteurs 
structuraux et fonctionnels) en combinant 
plusieurs catégories de métriques (e.g. 
richesse et composition en taxa, mesures de 
tolérance à la pollution au sens de Karr & 
Chu (1999), traits biologiques et 
écologiques) ;  

• synthèse numérique des dimensions 
biologiques du site d’une manière qui les 
rend plus intelligibles au non spécialiste, 
information qui est souvent manquante dans 
les approches actuelles de gestion des 
habitats. Dans ce sens, elle propose un outil 
très intéressant pour une mise en application 
auprès des gestionnaires ; 

• comparaison des résultats des mesures avec 
des valeurs de référence permettant de 
conclure si les différences sont significatives 
à une perturbation du milieu ; 

• décomposition possible de la méthode pour 
dériver des informations descriptives et 
potentiellement diagnostiques de chaque 
métrique (Karr, 1999) ; 

• détection des différences entre des sites non 
perturbés et perturbés là où des méthodes 
plus classiques comme les analyses 
multivariées (Fore et al., 1996; Karr, 1999), 
les indices biotiques (Yoder & Rankin, 
1998), ou les métriques simples (Resh et al., 
1995 ; Barbour et al., 1999 ; Dahl & 
Johnson, 2004 ; Ofenböck et al., 2004) n’y 
parviennent pas, dû à une variation spatiale 
et temporelle moins importante ; 

• addition de nouvelles métriques possible en 
tout temps ; 

• méthode non limitée géographiquement, et 
donc transférable à d’autres régions 

(Reynoldson et al., 1997).  

4.2 Métriques potentielles des 
assemblages de macroinvertébrés 
pour les étangs 

Une phase importante du développement de la 
méthode est la recherche de métriques 
appropriées pour être intégrées dans l’indice 
multimétrique. Les métriques potentiellement 
utilisables pour les étangs peuvent se baser sur 
la communauté entière des macroinvertébrés 
présents ou sur une partie seulement. Des 
métriques peuvent aussi être basées sur 
d’autres groupes cibles comme les amphibiens 
ou les macrophytes. Le travail de Sager (2009; 
submitted), effectué en parallèle à celui-ci, 
s’est penché plus particulièrement sur 
l’utilisation de métriques intégrant les 
macrophytes. Les principales métriques 
utilisées peuvent être classées en six 
catégories principales : 
Richesse taxonomique : elle montre une 
réponse variable face à divers types de 
dégradations du milieu, d’origine anthropique 
ou naturelle. Par exemple, si l’on observe la 
relation entre la richesse taxonomique et la 
production primaire, elle est en général 
représentée par une parabole (Chase & 
Leibold, 2002), avec une augmentation de la 
richesse observée jusqu’à un maximum 
d’espèces pour une valeur intermédiaire de 
ressource en nutriments, puis une diminution 
de sa valeur après l’optimum. Le niveau 
d’identification de cette catégorie de métriques 
peut être l’espèce, le genre, ou la famille. La 
richesse taxonomique peut également être 
calculée pour un seul groupe de 
macroinvertébrés ou pour un assemblage de 
certains groupes de la communauté. Ainsi, 
l’indice EPT, connu comme indicateur 
pertinent en rivières (Gaufin & Tarzwell, 
1952 ; Quinn & Hickey, 1990 ; MACS, 1996), 
et dans les canaux (PCTPR, 2002), est 
composé du nombre de taxons appartenant aux 
ordres des Ephemeroptera, Plecoptera, et 
Trichoptera. Dans le Tableau 4.1 sont 
résumées les principales métriques de richesses 
taxonomiques trouvées dans la littérature pour 
évaluer les milieux lentiques. 
Indices de similarité, indices de diversité, 
indices biotiques : certains de ces indices ont 
été utilisés comme métriques avec succès 
lorsqu’ils sont combinés avec d’autres 
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métriques de catégories différentes. Le Tableau 
4.2 donne quelques exemples de métriques 

utilisées en milieux lentiques. 

 
Tableau 4.1 Métriques de richesse taxonomique des milieux lentiques. 

Métriques Niveau 
d'identification Références Milieu étudié Région 

biogéographique

Type(s) de 
dégradation(s) du 

milieu

Richesse en taxa totale variable

Hicks, 1997; U.S.EPA, 1998; 
Burton et al., 1999; Gernes & 
Helgen, 1999;  Rader et al., 

2001 ; PCTPR, 2002;  Solimini 
et al., 2008 

étangs montagnards, 
lacs et réservoirs, 

marais, zones 
humides

Italie; U.S.A

atteinte à l'intégrité 
biologique ou 

écologique, dégradation 
de l'environnement ou 

de l'habitat, 
eutrophisation (Ptot)

Richesse en Chironomidae variable
Gernes and Helgen, 1999; 

U.S.EPA, 2002; Solimini et al., 
2008; Trigal et al, 2008

étangs 
méditerranéens et 

montagnards, zones 
humides

Italie; Espagne; 
U.S.A; 

atteinte à l'intégrité 
biologique, dégradation 

de l'habitat, 
eutrophisation

Richesse en Chironomidae/richesse 
totale genre Trigal et al, 2008 étangs 

méditerranéens Espagne dégradation de l'habitat, 
eutrophisation

Richesse en Tipulidae genre Anderson et Vondracek, 1999   zones humides U.S.A
utilisation du sol dans 

un rayon de 50 et 400 m 
autour du site

Richesse en Ephemeroptera variable
Anderson et Vondracek, 1999; 

Gernes and Helgen, 1999; 
U.S.EPA, 2002

zones humides U.S.A

atteinte à l'intégrité 
biologique, utilisation 

du sol dans un rayon de 
50 et 400 m autour du 

site

Richesse en Trichoptera genre
Anderson et Vondracek, 1999; 

Gernes and Helgen, 1999; 
U.S.EPA, 2002

zones humides U.S.A

atteinte à l'intégrité 
biologique, utilisation 

du sol dans un rayon de 
50 et 400 m autour du 

site

Richesse en Odonata variable
Burton et al., 1999; Gernes and 

Helgen, 1999; Rader et al., 
2001; U.S.EPA, 2002

marais, zones 
humides U.S.A

atteinte à l'intégrité 
biologique; dégradation 

de l'habitat, 
eutrophisation(Ptot)

Richesse en Coleoptera famille PCTPR, 2002 canaux, étangs Grande-Bretagne dégradation de 
l'environnement

Richesse en Hydrophilidae genre Anderson et Vondracek, 1999   zones humides U.S.A
utilisation du sol dans 

un rayon de 50 et 400 m 
autour du site

Richesse en Corixidae genre Anderson et Vondracek, 1999   zones humides U.S.A
utilisation du sol dans 

un rayon de 50 et 400 m 
autour du site

Richesse en Hirudinae genre Gernes and Helgen, 1999; 
U.S.EPA, 2002 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité 

biologique

Richesse en Mollusca genre Gernes and Helgen, 1999; 
U.S.EPA, 2002 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité 

biologique

Richesse en macrocrustacés genre Gernes and Helgen, 1999; 
U.S.EPA, 2002 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité 

biologique

Richesse en Chaoborus et bivalves genre Gernes and Helgen, 1999; 
U.S.EPA, 2002 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité 

biologique
Richesse en ET genre Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat
Richesse en ETSO genre Rader et al., 2001 marais U.S.A eutrophisation (Ptot)

Richesse  ETO variable Hicks, 1997; U.S.EPA, 1998; 
Solimini et al., 2008

étangs montagnards, 
lacs et réservoirs, 

zones humides
U.S.A

atteinte à l'intégrité 
écologique, 

eutrophisation, DO, 
stress

Richesse en EPT famille PCTPR, 2002 canaux Grande-Bretagne dégradation de 
l'environnement

Richesse en MO famille PCTPR, 2002 étangs Grande-Bretagne environmental 
degradation

Richesse CrMo variable U.S.EPA, 1998; Burton et al., 
1999

lacs et réservoirs, 
zones humides U.S.A acidification, 

dégradation de l'habitat

Richesse en ETSA genre Gernes and Helgen, 1999; 
U.S.EPA, 2002 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité 

biologique

Richesse en DyOTa genre Trigal et al, 2008 étangs 
méditerranéens Espagne eutrophisation, 

dégradation de l'habitat  
A = Anisoptera; C = Coleoptera; Co = Corixidae; Cr = Crustacea; Dy = Dytiscidae; E = Ephemeroptera; M = 
Megaloptera; Mo = Mollusques; O= Odonata; P = Plecoptera; S = Sphaeriidae; T = Trichoptera; Ta  = 
Tanypodinae. 
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Tableau 4.2 Métriques basées sur des indices de diversité, de similarité ou biotiques des milieux lentiques. 

Métriques Références Milieu étudié Région 
biogéographique

Type(s) de dégradation(s) 
du milieu

Indice de diversité de Shannon-
Weaver

U.S.EPA, 1998; 
Burton et al., 1999; 
Trigal et al, 2008

étangs méditerranéens, 
lacs et réservoirs, 

zones humides
U.S.A

atteinte à l'intégrité 
biologique, dégradation de 

l'habitat, eutrophisation,

Evenness (J') Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat
Indice de Simpson (D) Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat
Indice de similarité des communautés 
(taxa, groupes trophique) Hicks, 1997 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité 

écologique

Family Biotic Index (FBI) Hicks, 1997 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité 
écologique

Hilsenhoff Biotic Index (HBI), 
Hulbert's lake condition index (LCI) U.S.EPA, 1998 lacs et réservoirs U.S.A atteinte à l'intégrité 

biologique

Average Score per Taxa (ASPT)
PCTPR, 2002; 
Solimini et al., 

2008

canaux, étangs, étangs 
montagnards

Grande-Bretagne, 
Italie

dégradation de 
l'environnement, 
eutrophisation  

 
Composition taxonomique : elle représente le 
ratio de l’abondance d’un ou de plusieurs 
taxons sur l’abondance totale des organismes 
présents dans un site. Selon le taxon ou le 
groupe de taxons analysés, une forte 
proportion peut être interprétée positivement 
ou non. Par exemple, une proportion élevée de 
chironomidés ou d’oligochètes ou des taxons 
considérés comme tolérants aux perturbations 
(Barbour et al., 1999), sont généralement un 
signe de mauvaise qualité du milieu, alors 
qu’une densité relative élevée de taxons EPT 
est généralement un signe de bon état pour les 
rivières. L’abondance d’un taxon peut 
également être calculée par rapport à 
l’abondance d’un groupe plutôt que par rapport 
à l’abondance totale des individus. Le Tableau 
4.3 présente les métriques couramment 
utilisées pour la mesure de la composition 
taxonomique dans les milieux lentiques. Cette 
mesure est toutefois fortement dépendante du 
cycle de vie des macroinvertébrés. Par 
exemple, le nombre de larves de Caenis sp. 
peut changer durant le mois de juillet de 100 à 
plus de 10'000 individus en une semaine 
seulement. Cette catégorie de métrique ne sera 
donc pas retenue dans notre méthode 
d’évaluation, d’autant plus qu’aucune mesure 
d’abondance n’a été effectuée dans les 
précédentes études sur les étangs de Suisse 
d’où sont tirées une grande partie des données 
de base (Oertli et al., 2000). 
Tolérance/intolérance à différents types de 
dégradation du milieu,  d’origine 
anthropique ou naturelle: cette catégorie de 
métriques regroupe des descripteurs comme le 
pourcentage d’espèces exotiques, le nombre 

d’espèces intolérantes ou encore le nombre 
d’espèces dominantes en proportion de la liste 
totale des taxons. Ainsi, une communauté 
fortement dominée par quelques taxons peut-
elle indiquer la présence d’une dégradation. De 
même, un taxon qui est représenté dans un site 
de référence et absent d’un site dégradé est 
défini comme intolérant. Les espèces menacées 
n’appartiennent pas forcément à cette 
catégorie, leur statut pouvant être dû à d’autres 
facteurs. Les tendances de l’évolution de la 
distribution d’un taxon basée sur des données 
historiques peuvent aider à l’assigner à l’une 
ou l’autre des catégories. L’échelle de 
tolérance peut aussi être basée sur des facteurs 
indiquant le conservatisme du taxa, privilégiant 
l’indication par des espèces au spectre 
écologique étroit. Dans les cas ou peu de 
données sur les taxa sont disponibles, une 
approche basée sur un avis d’expert peut être 
nécessaire. Il est possible de retenir comme 
intolérantes aux perturbations humaines les 
espèces présentes dans les sites les plus intacts 
et qui diminuent progressivement avec 
l’augmentation du degré de perturbation 
(Gernes & Helgen, 1999). Souvent, la simple 
présence d’une espèce intolérante et un 
indicateur fort de bonnes conditions 
biologiques et écologiques. Pour la mise au 
point d’un indice efficace, seule une fraction 
n’excédant pas 15% de la liste totale des 
taxons doit être classée dans les espèces 
tolérantes ou intolérantes sans quoi les 
métriques perdent de leur efficacité (Karr & 
Chu, 1999). Le  Tableau 4.4 donne quelques 
exemples de métriques de 
tolérance/intolérance. 
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Tableau 4.3 Métriques de composition taxonomique des milieux lentiques. 

Métriques Références Milieu étudié Région 
biogéographique

Type(s) de dégradation(s) du 
milieu

% des différents taxas Hicks, 1997; U.S.EPA, 
1998; Rader et al., 2001 

lacs et réservoirs, 
marais, zones humides U.S.A

atteinte à l'intégrité biologique, 
dégradation de l'habitat, 
eutrophisation, toxicité

% de Insecta, Caenidae, 
Hydraenidae, Enochrus , 
Hydrobius , Callicorixa , 
Hydropsychidae, 
Hydroptilidae, 
Ceratopogonidae, 
Psychodidae, Culicidae, 
Simuliidae

Anderson et 
Vondracek, 1999 zones humides U.S.A utilisation du sol dans un rayon 

de 50 et 400 m autour du site

% de Diptera Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat

% de Chironomidae
Hicks, 1997; Burton et 
al., 1999; Rader RB, 
2001; U.S.EPA, 2002 

marais, zones humides U.S.A
atteinte à l'intégrité biologique 
ou écologique, dégradation de 
l'habitat, eutrophisation (Ptot)

% de Macropelopini Trigal et al, 2008 étangs méditerranéens Espagne eutrophisation, dégradation de 
l'habitat

% Tanytarsini Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat
% d'Ephemeroptera Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat

% de Caenidae Anderson et 
Vondracek, 1999 zones humides U.S.A utilisation du sol dans un rayon 

de 50 et 400 m autour du site
% de Trichoptera Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat
% d'Odonata Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat

% de CCo
Gernes and Helgen, 
1999; Rader et al., 

2001; U.S.EPA, 2002
marais, zones humides U.S.A

atteinte à l'intégrité biologique, 
dégradation de l'environnement, 

eutrophisation (Ptot)

% de non insectes U.S.EPA, 1998 lacs et réservoirs U.S.A atteinte à l'intégrité biologique
% de Crustacea Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat
% de Sphaeriidae Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat
% d'Amphipoda Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat
% d'Isopoda Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat
% de Gastropoda Burton et al., 1999 zones humides U.S.A dégradation de l'habitat

% de CrMo Burton et al., 1999; 
U.S.EPA, 1998

lacs et réservoirs, zones 
humides U.S.A acidification, dégradation de 

l'habitat

% d'Oligochaeta Hicks, 1997; U.S.EPA, 
1998

lacs et réservoirs, zones 
humides U.S.A atteinte à l'intégrité écologique, 

enrichissement organique

% d'Erpobdella Gernes and Helgen, 
1999; U.S.EPA, 2002 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité biologique

% des groupes trophiques 
majeurs Hicks, 1997 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité écologique

% ETO / Chironomidae Hicks, 1997 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité écologique
% Odonata / 
Coenagrionidae Hicks, 1997 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité écologique

 
 
 
Tableau 4.4 Métriques de taxa de tolérance ou intolérance des milieux lentiques. 

Métriques Type Références Milieu étudié Région 
biogéographique

Type(s) de 
dégradation(s) du 

milieu
Nombre de taxa intolérants   qualitatif Rader et al., 2001 marais U.S.A eutrophisation (Ptot)
Nombre de taxa intolérants 
(Leucorrhinia, Libellula, 
Tanytarsus, Procladius, Triaenodes, 
Oecetis)

qualitatif Gernes and Helgen, 1999; 
U.S.EPA, 2002 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité 

biologique

% d'espèces intolérantes quantitatif U.S.EPA, 1998 lacs et réservoirs U.S.A atteinte à l'intégrité 
biologique

% taxa tolérants/ % intolérants quantitatif Hicks, 1997 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité 
écologique

% taxa tolérants / % taxa totaux quantitatif Gernes and Helgen, 1999 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité 
biologique

% des 3 taxas dominants quantitatif Gernes and Helgen, 1999; Rader 
RB, 2001 ; U.S.EPA, 2002

marais, zones 
humides U.S.A

atteinte à l'intégrité 
biologique, 

eutrophisation (Ptot)

% du taxa dominant quantitatif Hicks, 1997; U.S.EPA, 1998 lacs et réservoirs, 
zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité 

biologique ou écologique  
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Valeurs de conservation : les valeurs de 
conservation expriment les valeurs de l’étang 
en termes de réservoir de diversité biologique 
et d’espèces rares ou menacées selon la 
définition adoptée par Oertli et al. (2000). 
D’après notre expérience, des métriques liées à 
cette catégorie pourraient se révéler 
pertinentes. En effet, il a été montré lors de 
l’étude d’Oertli et al. (2000) que la valeur de 
conservation apporte une information 
différente de celle de la richesse spécifique 
pour tous les groupes considérés (hormis les 
amphibiens). La valeur de conservation est 
d’ailleurs aussi utilisée pour l’évaluation 
écologique des milieux aquatique en Grande-
Bretagne à partir des coléoptères (Foster et al., 
1989), des macroinvertébrés, ou des 
macrophytes (Biggs et al., 2000), en Irlande à 
partir des coléoptères (Foster et al., 1992 ; 
Painter, 1999) ou encore en France à partir des 
odonates adultes (Oertli, 1994 ; Godreau et al., 
1999). 
Traits biologiques et écologiques : 
l’utilisation de métriques comme les traits 

biologiques et écologiques a déjà été testée en 
milieux lotiques. Ils ont été reconnus comme 
très robustes face à la variabilité altitudinale ou 
géologique, à la variabilité saisonnière des 
communautés, ainsi qu’à l’effort 
d’échantillonnage, contrairement aux indices 
saprobiques, biotiques, ou de diversité 
(Townsend et al., 1997 ; Charvet et al., 2000 ; 
Rawer-Jost et al., 2000 ; Usseglio-Polatera, 
2001 ; Dolédec et al., 2006). En milieu 
lentique, peu d’études incorporent les traits 
dans l’évaluation écologique. Ce sont surtout 
les groupes fonctionnels trophiques qui ont été 
utilisés et testés (Tableau 4.5). De manière 
générale, les organismes généralistes vis-à-vis 
des conditions trophiques ont plus de chance 
de succès que les spécialistes. Il arrive en effet 
que des groupes entiers de spécialistes vis-à-
vis des conditions trophiques disparaissent 
suite à une perturbation d’origine anthropique. 
L’utilisation des traits en milieu lentique 
apparaît donc intéressante et reste à explorer. 
 

 
Tableau 4.5 Métriques reliées aux traits écologiques des milieux lentiques. 

Métriques Type Références Milieu étudié Région 
biogéographique

Type(s) de 
dégradation(s) du 

milieu

Richesse au genre en râcleurs qualitatif Solimini et al., 2008 étangs montagnards Italie eutrophisation

Richesse au genre en 
collecteurs-mangeurs de 
sédiments fins

qualitatif Solimini et al., 2008 étangs montagnards Italie eutrophisation

Richesse au genre en 
fouisseurs qualitatif Solimini et al., 2008 étangs montagnards Italie eutrophisation

% broyeurs quantitatif U.S.EPA, 1998 lacs et réservoirs U.S.A eutrophisation

% filtreurs en suspension quantitatif U.S.EPA, 1998 lacs et réservoirs U.S.A atteinte à l'intégrité 
biologique

% prédateurs quantitatif Hicks, 1997 zones humides U.S.A atteinte à l'intégrité 
écologique  

 

4.3 Mise en conformité avec la 
Directive Cadre Européenne 
(DCE) 

Le développement de la méthode sera basé en 
grande partie sur les recommandations de la 
DCE, afin que la méthode soit euro-
compatible :  
• prise en compte d’éléments de qualité 

biologique (voir Tableau 2.1), 
• standardisation de la méthode développée 

(selon Annexe V de la DCE, point 1.3.6), 

• détermination des écorégions et types de 
masses d'eau de surface (voir Annexe 18), 

• recommandations concernant l’établissement 
des conditions de références (Annexe V de la 
DCE; point 1.2), 

• classification de l’état écologique des eaux 
défini en 5 classes allant de « très bon » à 
« mauvais » (Tableau 4.6). 

4.3.1 Détermination des écorégions et 
types de masses d'eau de surface 

La DCE exige qu’un réseau de sites de 
référence soit établi pour chaque type de masse 
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d’eau de surface (Annexe V de la DCE; point 
1.2.2., présenté en Annexe 18). 
 
Tableau 4.6 Classification de l’état écologique 
selon l’Annexe V, point 1.4.2. de la DCE (2000). 

Classification de 
l'état écologique

Code de couleur

Très bon bleu

Bon vert

Moyen jaune

Médiocre orange

Mauvais rouge  
 
Or la typologie proposée par la DCE est 
difficilement applicable aux étangs. En effet, 
l’annexe II de la DCE propose deux approches 
possibles (systèmes A et B) pour définir une 
typologie (Annexe 18). Le système A est très 
complexe et n’est pas applicable aux étangs. Il 
nécessiterait un très grand nombre de sites 
d’études. De plus, les plans d’eau inférieurs à 
50ha ne sont pas pris en compte dans la 
typologie. En revanche, le système B est plus 
simple, plus souple, et inclut potentiellement 
les étangs en laissant le libre choix de la taille 
limite à prendre en compte. Il inclut un facteur 
de concentration en nutriments qui peut être 
influencé par la présence de l’homme et donc 
interagir sur l’état écologique de l’écosystème. 
L’intégration d’un tel facteur est, selon notre 
propre expérience, à éviter dans les 
composants de la typologie, comme 
recommandé d’ailleurs par Moss et al. (2003) 
ou l’U.S.EPA. (1998). 
En conséquence, nous proposons une 
adaptation de la typologie proposée par la DCE 
(annexe II de la DCE, point 1.2.2., système A, 
cf. Annexe 18) pour l’évaluation écologique 
des étangs de Suisse pris en compte dans cette 
étude. Ceux-ci sont préliminairement classés 
selon trois classes d’altitudes. En effet, dans un 
pays comme la Suisse, l’altitude joue un rôle 
déterminant dans la distribution de la 
biodiversité (voir l’étude de Hinden et al., 
2005, présentée en Annexe 13 ; Oertli et al., 
2005b ; Rosset et al., 2008). Les détails du 
processus de classification sont expliqués dans 
le chapitre 5.  

4.3.2 Etablissement des conditions de 
référence 

L’établissement des conditions de référence 

constitue un processus clé dans le 
développement de la méthode multimétrique 
pour la formulation des objectifs de qualité 
écologique. Selon la DCE (Annexe V de la 
DCE; point 1.2), les conditions de référence 
sont définies comme correspondant à une 
qualité écologique élevée, caractérisée par un 
état naturel peu ou pas influencé par l’homme. 
Les sites de référence doivent être définis en 
fonction des paramètres biologiques, 
hydromorphologiques et physico-chimiques.  
Dans la pratique, de telles conditions sont 
difficiles à trouver et à délimiter clairement. 
D’une part, des sites peu ou pas influencés par 
l’homme sont de plus en plus rares à observer 
en Europe, mise à part dans les régions de 
haute altitude. D’autre part, la définition exacte 
de ce que représente le bon état écologique 
ainsi que les problèmes de sa mise en œuvre 
posent encore de grosses difficultés. Pour 
assurer la réussite de ces travaux, la 
compréhension des différents termes de la 
Directive, mais surtout de l’expression « bon 
état écologique », est indispensable.  
Des définitions complémentaires sont fournies 
dans les annexes de la DCE et de nombreux 
textes de commentaires ont été émis à ce sujet. 
Le texte de la DCE ne donne en effet pas de 
définition claire, directement applicable du 
« bon état écologique ». Cette définition se 
construit au travers de l’établissement d’un état 
de référence, le bon état écologique 
correspondant déjà à une certaine dégradation 
de cet état écologique. Actuellement, les Etats 
membres réalisent un état des lieux recensant 
les sites pouvant servir de référence et les sites 
pour lesquels le bon état écologique ne pourra 
certainement pas être atteint. La définition du 
bon état écologique fait donc encore l’objet de 
controverses et doit encore être précisé. C’est 
un processus dynamique dont les difficultés de 
mises en œuvre sont liées au manque de 
données de terrain ainsi qu’au manque d’outils 
scientifiques opérationnels. 
La DCE précise cependant que l’évaluation de 
l’état écologique doit être établi sur la base de 
données historiques, paléologiques, des 
modèles, ou encore grâce à un avis d’expert 
(DCE, Annexe II ; 1.3.iii, iv et v). Les 
conditions de référence peuvent aussi être 
établies en tenant compte de sites disponibles 
sur le terrain représentatifs des conditions les 
moins dégradées possible. C’est cette dernière 
approche qui est utilisée dans ce travail, les 
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données historiques, paléologiques, ou des 
modèles, étant inexistantes ou non disponibles 
(ch. 7).  Une validation est ensuite effectuée 
par un avis d’expert. 

4.3.3 Eléments de qualité pour la 
classification de l’état écologique des 
étangs 

De plus, nous proposons aussi une adaptation 
des paramètres de classification de la qualité 
écologique proposés par la DCE (Annexe V ; 
point 1.1.2., présenté dans le Tableau 2.1) pour 
l’établissement des conditions de références, 
adaptées aux étangs. La qualité écologique des 
étangs dans ce travail est issue de la 
combinaison de sept paramètres indiquant 
l’état du système (points 1 et 2) ou traduisant 
des facteurs de pression sur l’écosystème 
d’origine anthropique liés à l’utilisation du sol 
(points 3 à 7) :  

1) étude des communautés végétales : 
richesse spécifique en macrophytes,  

2) l’état trophique basé sur la 
concentration en nutriments 
(phosphore total et azote total),  

3) le pourcentage d’environnement 
naturel dans un rayon de 50m autour 

des étangs,  
4) la connectivité à d’autres plans d’eau 

dans un rayon de 1000m,  
5) le degré d’urbanisation (statistiques 

communales),  
6) le pourcentage d’agriculture dans le 

bassin versant,  
7) le pourcentage de pâturages dans le 

bassin versant.  
Les critères de sélection de ces paramètres sont 
détaillés dans le chapitre 7. 

4.3.4 Caractérisation de l’état trophique 
des étangs 

Vu le problème majeur que représente 
l’eutrophisation dans les étangs, l’élaboration 
d’une méthode d’évaluation biologique de la 
qualité écologique de ces écosystèmes se doit 
d’intégrer ce phénomène.  
La caractérisation de l’état trophique comme 
élément déterminant de l’évaluation de la 
qualité de l’eau est fréquemment utilisée dans 
les lacs. Elle peut être évaluée à l’aide de 
plusieurs critères (Tableau 4.7) 

 
Tableau 4.7 Exemple de classification de l'état trophique des milieux stagnants (alcalinité et pH selon 
(Palmer & Roy, 2001); Phosphore total selon OCDE (1982), azote minéral selon Wetzel (2001), 
conductivité selon Rimann (2001), chlorophylle a selon OCDE (1982); transparence mesurée par le disque 
de Secchi selon OCDE (1982). 

Dystrophe Oligotrophe Mésotrophe Eutrophe
pH < 6 6-7 environ 7 > 7
Alcalinité [mg/l CaCO3] ≤ 2 ≤ 10 10-30 > 30

Ultra-oligotrophe Oligo-mesotrophe Méso-eutrophe Eutrophe Hypereutrophe
Conductivité [µS/cm] ≤ 100 100-400 400-750 > 750
Azote minéral [mg/m3] < 200 200-400 300-650 500-1500 > 1500

Ultra-oligotrophe Oligotrophe Mésotrophe Eutrophe Hypereutrophe
Phosphore total [mg/m3] ≤ 4 4-10 10-35 35-100 ≥ 100
Chlorophylle a [mg/m3] ≤ 1 1-2.5 2.5-8 8-25 ≥ 25
Teneur maximale en Chlorophylle a [mg/l] ≤ 2.5 2.5-8 8-25 25-75 ≥ 75
Transparence moyenne [m] ≥ 12 6-12 3-6 1.5-3 ≤ 1.5
Transparence minimale [m] ≥ 6 ≥ 3 1.5-3 0.7-1.5 ≤ 0.7  

 
Pour les étangs, la caractérisation de l’état 
trophique est plus difficile à évaluer car les 
critères du Tableau 4.7, valables pour les lacs, 
ne sont pas aussi statiques pour les étangs qui 
ont une dynamique beaucoup plus forte. Il s’est 
donc avéré nécessaire de créer une 
classification de l’état trophique propre aux 
étangs, incluant des variables du sédiment 
(Serrano, com. pers.). Sondergaard et al. 
(2005b) proposent une classification adaptée 
aux lacs peu profonds. Binderheim-Bankay 

(1998) propose pour les petits lacs un indice 
tenant compte de la dynamique du milieu : le 
« silting rate » (taux de sédimentation). Ils 
restent encore à être testés et adaptés aux 
étangs. En l’absence de critères satisfaisant 
indiquant l’état trophique pour les étangs, nous 
avons pris dans notre étude les paramètres à 
disposition mesurés lors des études antérieures, 
c'est-à-dire le phosphore total (TP) et l’azote 
total (TN). Les valeurs ont été combinées en 
tenant compte de la plus mauvaise classe de 
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valeur caractérisant chaque étang, comme 
suggéré par Rimann (2001), de façon à les 
placer dans une classe de trophie distincte (de 
oligotrophe à hypertrophe), En effet, il était 
préférable d’éviter de considérer les trophies P 
et N comme deux indices séparés en raison de 
leurs valeurs parfois diamétralement opposées, 

observées pour un même étang lors de l’étude 
PLOCH (Oertli et al., 2000) et par Rimann 
(2001). La caractérisation de chaque étang 
dans une classe de trophie permet de limiter 
une partie du biais dans le cas d’une fréquence 
d’échantillonnage insuffisante. 
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CHAPITRE 5  
 
 
 

Looking for metrics to assess the trophic state of ponds. 
Macroinvertebrates and Amphibians. 

 
 

Nathalie Menetrey, Lionel Sager, Béat Oertli, and Jean-Bernard Lachavanne. 2005.  
Aquatic Conservation: Marine and Freshwater Ecosystems. 15: 653-664. 

 
 
 
 
Abstract 
 
Ponds are particularly rich habitats and play an essential role in the conservation of aquatic 
biodiversity. Therefore it is necessary to develop a specific method for evaluating their biological 
integrity, and particularly their water quality. Metrics have proved to be efficient for studies on 
running waters. Such an approach would be particularly useful for ponds and therefore needs to be 
tested.  
Eight metrics based on the richness of invertebrates and amphibians and 73 others derived from the 
biological/ecological trait categories linked to Coleoptera, Odonata and Gastropoda were tested for 
their potential as indicators of the trophic state of 94 ponds in Switzerland. The relationships between 
these metrics and the state of water eutrophication were explored.  
Four metrics based on richness responded to excessive nutrient levels in the colline vegetation belt. 
These were: aquatic Coleoptera species richness; the pooled species richness of aquatic Coleoptera, 
aquatic Gastropoda, adult Odonata and Amphibia (COGA); the family-level richness of 
macroinvertebrates and the family-level richness of the combined Megaloptera and Odonata groups 
(MO). At altitudes above 800 m (i.e. montane-subalpine and alpine vegetation belts), two to four other 
metrics were identified as pond water-quality indicators. 
Furthermore, many trait categories were sensitive to excessive nutrient levels. In the colline belt, 13 
out of the 33 metrics derived from the biological/ecological traits responded to an increase in the 
trophic state (i.e. at least one metric for each of the three invertebrate groups tested). However, the 
patterns of the relationships are unclear and further investigations are required to identify and select 
the relevant metrics for an assessment of water quality. 
In conclusion, for the future assessment of pond quality, four metrics derived from richness could be 
taken into consideration. Nevertheless, further investigations are required to identify the 
biological/ecological traits that could be combined with these richness metrics. 
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5.1 Introduction 
The monitoring of water quality and of 
freshwater biodiversity contributes to the 
current focus on the ecological assessment of 
surface water resources (DCE/WFD 
2000/60/EC; Irmer, 2000). In fact, biological 
variables have many advantages over 
conventional physical and chemical analyses: 
they integrate the effects of nutrient variables 
(particularly phosphorus and nitrogen in this 
context) over a long period of time, they are 
economical and they involve a relatively low 
sampling effort. Standardized biological 
methods of assessment exist for running waters 
and for lakes, but do not apply in the specific 
context of small standing water bodies, such as 
ponds (Binderheim-Bankay, 1998; Williams et 
al., 1998, 2004). These methods comprise the 
use of individual taxonomic groups as 
indicators - for example, diatoms, 
macrophytes, invertebrates (Oligochaeta and 
Chironomidae), and fish. Otherwise combined 
method indicators are chosen (e.g. 
biotic/diversity indices, combinations of the 
Ephemeroptera, Plecoptera and Trichoptera 
taxa (EPT), or fish indices).  
Recent biological multi-metric approaches 
(Karr, 1999) offer new monitoring possibilities 
because they integrate multiple dimensions of 
ecological systems into interpretable reference 
measures. In addition, as required by the WFD, 
they allow site assessments using comparisons 
between investigated and reference sites. This 
approach has been developed by Pond 
Conservation in Britain (Biggs et al., 2005) 
who applied this approach to assessing the 
ecological quality of ponds; however, until 
now, this method has been applied only to 
water bodies in Britain.  
Recent research on small standing water bodies 
in Switzerland (Oertli et al., 2000; Rimann, 
2001) has provided a database of 94 ponds 
from which metrics (selected from the 
available literature) could be identified and 
tested for their potential as indicators of pond 
water quality. The present study focuses on 
eutrophication, as this is still considered to be 
one of the major impairments of small standing 
water bodies (Brönmark and Hansson, 2002). 
While eutrophication can be a naturally 
occurring process in ageing lakes and 
estuaries, human activities can accelerate the 

rate at which nutrients enter aquatic 
ecosystems from surrounding catchment areas. 
The aim of the current work was, therefore, to 
identify the metrics that are sensitive to a 
change in the state of water eutrophication, 
regardless of its origin (natural or human). 
Usually, the term ‘metric’ is defined as “a 
biological variable (e.g. taxonomic richness) 
which responds to human impact (e.g. nutrient 
levels, heavy metal levels, presence of road 
runoff, etc.)” (Karr and Chu, 1999). Here, 
however, the term refers to both natural and 
human eutrophication as these two causal 
effects cannot be separated. Potential metrics 
can include aspects of community structure, 
such as species- or family-level richness, as 
well as biological and ecological traits. For 
example, the family-level richness of the 
combined group of Ephemeroptera, Plecoptera 
and Trichoptera (EPT) is well known to be an 
effective indicator of water quality in lotic 
systems (Gaufin and Tarzwell, 1952; Quinn 
and Hickey, 1990; MACS, 1996). The family-
level richness of another combined group, 
Megaloptera and Odonata (MO), was shown to 
be a good indicator of water quality in British 
ponds (Biggs et al., 2000). Biological traits 
have also recently been proved useful 
assessment tools in running water studies 
because they seem unaffected by altitude, 
geology or other site characteristics (Charvet et 
al., 2000, Rawer-Jost et al., 2000, Usseglio-
Polatera et al., 2000).  
Taking these observations into consideration, 
two hypotheses were tested in the present 
study:  

1) Metrics based on species or family-level 
richness are effective indicators for 
showing the effect of eutrophication;  

2) Biological/ecological traits of the three 
taxa considered here (Coleoptera, 
Odonata, Gastropoda) can be used in 
ponds to assess the effect of 
eutrophication.  

Secondary questions considered in this study 
were:  

1) Are all selected metrics relevant for all 
altitudinal vegetation belts ?  

2) Is the family level as relevant as an 
indicator of eutrophication as the species 
level ?  

3) Are the family-level richness of the EPT 
and MO groups also relevant metrics for 
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Swiss ponds ?  

5.2 Material and methods 

5.2.1 Study sites 

 
Figure 5.1 shows the location of the 94 
permanent ponds sampled in the different 
altitudinal vegetation belts in Switzerland. The 
ponds varied in size from 5m2  to 10ha, and all 
were more than 10 years old. 

5.2.2 Methods 

Each pond was sampled once during the 
summer months from 1996 to 2003. Sampling 
techniques and measurements of species 
richness followed the PLOCH method (Oertli 
et al., 2005b). Aquatic invertebrates were 
collected using a small hand-net (rectangular 
frame 14x10cm, mesh size 0.5mm). For each 
sample, the net was swept intensively through 
the preselected dominant habitats for 30s. In all 
cases, the collected material was preserved in 
4% formaldehyde or 70% alcohol and then 
sorted in the laboratory. 

 

 
Figure 5.1 Location of the 94 ponds sampled in Switzerland, showing the altitudinal vegetation belts to 
which each pond belongs: colline (200–800m), montane-subalpine (600–2000m) and alpine (> 1800m).  

Selection criteria based on New (1995) led to 
the choice of four indicator groups which were 
identified to species level: Coleoptera, 
Odonata, Gastropoda and Amphibia (COGA).  
These selected groups :  

- are representative of the surveyed types of 
habitat,  

- are reasonably diverse but with an 
established taxonomic framework,  

- include representation of diverse ecology,  
- are geographically widespread,  
- are accessible and amenable to quantitative 

sampling by standard techniques,  

- are already well studied and have a 
substantial ecological knowledge base (e.g. 
ecological traits, conservation value),  

- are likely to engender political sympathy 
and support. 

Other groups that have proved to be good 
indicators elsewhere (such as EPT in running 
waters or MO in British ponds) were not 
discarded, but were identified at a lower 
taxonomic resolution (family level). These 
groups included EPT, MO, Diptera, Hirudinea, 
Crustacea, Heteroptera, Turbellaria, 
Hydracarina, Hydridae, Arachnida and 
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Bryozoa. 
The taxon “Coleoptera” includes larvae and 
adults, which were, as far as possible, 
identified to species level. When identification 
to species level was not possible (for example, 
for young larval stages) and if the specimen 
was clearly a new taxon for the pond, then a 
letter characterized the species (for example 
species A or species B); this allowed these taxa 
to be taken in account for the calculation of 
species richness.  

The diversity of adult Odonata was assessed 
using a standardized field survey method 
(Oertli et al., 2005b). The amphibian species 
richness data were obtained from an exhaustive 
inventory collected in the past (Borgula et al., 
1994) and made available from the Swiss 
fauna databank (CSCF-KARCH, Neuchâtel, 
Switzerland).  
Eight metrics were linked to species or family 
richness (Table 5.1).  
 

 
Table 5.1 The eight tested metrics linked to species and family richness. 

Species richness Aquatic Coleoptera
Adult Odonata 
Aquatic Gastropoda
Amphibia
Aquatic Coleoptera + adult Odonata + aquatic Gastropoda + Amphibia (COGA)

Family richness Macroinvertebrates
Ephemeroptera + Plecoptera + Trichoptera (EPT)
Megaloptera + Odonata larvae (MO)  

 
Seventy-three other metrics were selected from 
24 biological and nine ecological trait 
categories (adapted by Castella from the traits 
presented for macroinvertebrate genera by 
Tachet et al. (2000)) (Table 5.2). The number 
of metrics tested for each taxonomic group 
varied, depending on the number of trait 
categories represented by the taxa. Therefore, 
26 metrics for Coleoptera, 21 metrics for 
Odonata, and 26 metrics for Gastropoda were 
selected. Each of the metrics was tested for 
each altitudinal vegetation belt. Fuzzy coding 
procedures (Tachet et al., 2000) describe the 
link between the genus groups and each of the 
variables considered. A score was assigned to a 
genus group to describe its affinity to each 
category of every variable, from 0 indicating 
“no affinity” to 5 indicating “high affinity”. 
Then, for each pond, a mean score for the 
community considered was calculated. 
In addition, each pond was characterized by 
environmental and geomorphological data 
including age, area and altitude (Table 5.3). 
Chemical measures of nutrients (phosphorus 
and nitrogen) were taken during winter months 
as described by Oertli et al. (2000) (site details 
are available on request).  

5.2.3 Statistical analysis 

Two preliminary steps were conducted prior to 
the process of selecting metrics. The first step 
involved the separation of the sites according 
to their altitudinal location and trophic state 
(Table 5.4). Thus, Oertli et al. (2000) found 
that altitude was the most important 
environmental factor driving biodiversity in 
Swiss ponds and that variables correlated with 
biodiversity in lowland ponds often differed 
from those important in alpine ponds (Hinden 
et al., 2005, Annexe 13). 
To comply with the standards for member 
countries of the EU, three altitudinal 
vegetation belts were taken into consideration 
based on the classification proposed in the 
WFD: the colline belt (200–800m), the 
montane-subalpine belt (600–2000m) and the 
alpine belt (> 1800m).  
Each site was also classified, according to the 
degree of eutrophication (identified from 
phosphorus and nitrogen content), into one of 
the following four trophic states (OECD, 1982; 
Wetzel, 2001): oligotrophic, mesotrophic, 
eutrophic and hypertrophic. Depending on the 
altitudinal vegetation belt, some of the pond 
subsets were clearly underrepresented and 
were therefore discarded from the statistical 
analyses.  
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Table 5.2 The five selected biological and one ecological traits of aquatic macroinvertebrates with the 
corresponding 33 trait categories (adapted by Castella from the traits presented for macroinvertebrates 
genera by Tachet et al., 2000). 

Biological traits Trait categories
Life cycle duration < 1 year

> 1 year
Potential number of reproduction cycles per year <1

=1
>1

Reproduction isolated eggs, free
isolated eggs, cemented
clutches, cemented or fixed
clutches, free
eggs or clutches, in vegetation (endophytic)
clutches, terrestrial

Food detritus <1 mm
plant detritus > 1 mm
living microphytes
living macrophytes
dead animals > 1 mm
living microinvertebrates
living macroinvertebrates
vertebrates

Feeding habits shredder
scraper
filter-feeder
piercer (plants or animals)
predator (carver/engulfer/swallower)

Ecological traits Trait categories
Substrate flags, boulders, cobbles, pebbles
(preference) gravel

sand
silt
macrophytes
microphytes
twigs, roots
organic detritus, litter
mud  

  
 
Table 5.3 Mean values and ranges of selected variables characterizing the 94 ponds. 
 Mean Median Minimum Maximum 

Altitude 1068 812 210 2757 

Area [m2] 8181 1834 6 96200 

Mean depth [cm] 175 115 26 910 

Maximal depth [cm] 336 210 40 2400 

Age [years] 1586 159 18 4000 

Total nitrogen [mg N/l] 1.8 0.57 0.03 28.0 

Total phosphorus [μP/l] 110 32 2 1400 

Conductivity [μS/cm] 399 431 6 1367 

Hardness [CaCo3 mg/l] 186 182 0.8 884 
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Table 5.4 Number of the sampled ponds per altitudinal belt and trophic state. Subset of ponds marked by 
an asterisk were underrepresented and were therefore discarded from statistical analyses.  

Colline Montane-subalpine Alpine n = total of ponds

Oligotrophic 1* 0* 10 10

Mesotrophic 3* 15 5 20

Eutrophic 16 12 1* 28

Hypertrophic 19 12 0* 31
n  = total of ponds 35 39 15 89  

 
The second preliminary step was to conduct a 
statistical analysis of pond size. Indeed, as area 
has an influence on biodiversity (Oertli et al., 
2002), it was necessary to check that for the 
three altitudinal vegetation belts, pond sizes 
were equally distributed between the four 
trophic classes of ponds. Only in the montane--
subalpine belt was there a significant 
difference in pond size between the eutrophic 
and hypertrophic states (p = 0.002); therefore, 
these datasets were excluded from the 
statistical analysis.  
The process of metric selection consisted of 
testing the significance of the relationships 
between metrics derived from aquatic 
macroinvertebrate assemblages and the state of 
eutrophication for each altitudinal vegetation 
belt. For each metric, differences between 
trophic categories were tested. A 
nonparametric test (Kruskal–Wallis) could be 
performed for the whole of the montane-

subalpine belt, since there were enough ponds 
in each trophic state. In addition, a 
nonparametric Mann–Whitney U-test was 
conducted for each metric and for all 
vegetation belts, in order to analyse differences 
between all pairs of trophic states. 

5.3 Results 

5.3.1 Relationship between richness and 
eutrophication 

Four out of the eight tested richness metrics 
responded negatively to an increase in nutrient 
concentration in the colline vegetation belt. 
These were the species richness of aquatic 
Coleoptera, the pooled species richness of 
aquatic Coleoptera, aquatic Gastropoda, adult 
Odonata and Amphibia (COGA), the family 
richness of macroinvertebrates and the family 
richness of MO (Table 5.5 and Figure 5.2).  

 
 
Table 5.5 Significance of differences in richness between oligotrophic and mesotrophic ponds (1-2), 
mesotrophic and eutrophic ponds (2-3), eutrophic and hypertrophic ponds (3-4) mesotrophic and 
hypertrophic ponds (2-4); nonparametric Mann–Whitney U-test was utilized to test the difference for the 
eight metrics; trophic state is not recorded when there were insufficient data for statistical analysis; n.s. = 
not statistically significant; *p < 0.05,  **p < 0:01; + = positive relationship; - = negative relationship; 
value of p is indicated if near to significance (0.05 < p < 0:10).  

Colline Alpine
Tested metric 3-4 2-3 2-4 1-2
Species richness Aquatic Coleoptera *- *+ 0.051+ n.s.

Adult Odonata n.s. *+ n.s. n.s.
Aquatic Gastropoda n.s. n.s. n.s. 0.079+

Amphibia n.s. n.s. n.s. *+

COGA *- *+ n.s. n.s.
Family richness Macroinvertebrates *- n.s. n.s. n.s.

EPT n.s. n.s. **- 0.063+

MO *- n.s. n.s. n.s.

Montane-Subalpine
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Figure 5.2 Richness metrics (box-plots) for eutrophic and hypertrophic ponds from the colline belt. (a) 
Species richness of aquatic Coleoptera. (b) Species richness of COGA. (c) Family richness of 
macroinvertebrates. (d) Family richness of MO. Each box represents the interquartile distance (25–75%) 
with the horizontal lines indicating the median (continuous) and the mean (dashed). Upper error bars 
indicate the non-outlier maximum. Lower error bars indicate the non-outlier minimum. Circles indicate 
outlier values. For all four metrics, the difference between the eutrophic and hypertrophic ponds is 
significant (p < 0.05, i.e.  Table 5.5). 

At altitudes above 800m (montane-subalpine 
and alpine belts), two to four metrics either 
responded positively or negatively or were 
near the significance level (Table 5.5). 
Furthermore, only some of these metrics were 
the same as the metrics that responded for the 
colline belt.  

5.3.2 Relationship between 
biological/ecological traits and 
eutrophication 

For the colline belt, 13 out of the 33 metrics 
revealed a significant or nearly significant 
relationship with eutrophication for one or 
more of the three taxonomic groups (Table 
5.6). One of these metrics was associated with 
the “potential number of reproductive cycles 
per year” (less than one); three metrics were 
derived from the biological trait 
“reproduction” (free deposition of isolated 
eggs, deposition of cemented or fixed clutches, 
terrestrial clutch deposition); three were 
associated with the trait “food type” (detritus 
51mm, plant detritus  > 1mm, dead animal 
matter > 1mm); two were linked to the trait 
“feeding mode” (shredder, scraper); and four 

were derived from the ecological trait  
“substrate” (flags/bolders/cobbles/pebbles, 
twigs/roots, organic detritus/litter, mud). The 
only metrics that showed no significant 
relationships were the ones derived from the 
life-cycle duration. Considering all of the 
altitudinal vegetation belts, only six of the 33 
metrics were inconsistent in identifying a 
change in the state of eutrophication. 
An examination of the relationships within the 
three taxonomic groups demonstrated that, for 
the Coleoptera, seven out of the 26 metrics 
tested reacted or almost reacted (p = 0.052 to 
0.075) to an increase in eutrophication in the 
colline belt (Table 5.6). This was also the case 
for four of the 21 metrics tested for the 
Odonata (p = 0.05 or = 0.091) and three out of 
the 26 metrics for the Gastropoda (p = 0.05 or 
= 0.084 and 0.095) (Table 5.6). Nevertheless, 
over an altitude of 800m (montane-subalpine 
belt), these results no longer applied. For these 
higher altitudinal vegetation belts, other 
metrics were found to respond to changes in 
nutrient levels, depending on the trophic state 
and the indicator groups considered. 
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Table 5.6 Significance of differences in biological/ecological traits of macroinvertebrates between 
mesotrophic and eutrophic ponds (2-3), eutrophic and hypertrophic ponds (3-4) and mesotrophic and 
hypertrophic ponds (2-4); nonparametric Mann–Whitney U-test was utilized to test the difference for the 
73 metrics; trophic state is not recorded when there were insufficient data for statistical analysis; n.s.  = 
not statistically significant; * p<0.05, ** p< 0.01; + = positive relationship; - = negative relationship; value 
of p is indicated if near to significance (0.05 < p < 0.10).  
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5.4 Discussion 

5.4.1 Relationship between richness and 
eutrophication 

In this study, four metrics based on richness 
(species or family level) were effective 
indicators of excessive nutrient concentration 
for the colline belt. All richness metrics 
demonstrated a decrease between the eutrophic 
and hypertrophic states (Figure 5.2). Assuming 
that eutrophication is a surrogate of 
productivity, the resultant curves conform with 
the second part of the “hump-shaped” pattern 
most often described in the literature for the 
productivity–biodiversity relationship 
(Rosenzweig, 1995; Chase and Leibold, 2002). 
At altitudes above 800m (montane-subalpine 
and alpine belts), another set of richness 
metrics were shown to be effective, which 
integrated only a part of the sensitive metrics 
from lower altitudes. Furthermore, the 
relationships with an increase in nutrients, in 
seven of the eight cases, were positively 
indicative of an increase in the species number. 
This difference with the observed patterns for 
ponds in the colline belt could result from the 
lower trophic state of the ponds at higher 
altitudes. It is possible that for many 
taxonomic groups, the relationship is described 
by the first part of the hump-shaped curve, 
where richness increases with productivity. 
The Coleoptera was the only group whose 
species richness responded to an increase in 
eutrophication for both the colline and the 
montane-subalpine belts. This accords with 
previous studies which have already 
demonstrated that water beetles (particularly 
the families Hydraenidae and Elmidae) are 
considered to be sensitive to eutrophication. 
For example, Guignot (1931–1933) 
demonstrated that, in general, aquatic 
Adephaga prefer good water quality. Garcia-
Criado et al. (1999) and Foster et al. (1992) 
showed that beetle distribution was correlated 
with eutrophication. Cooper et al. (2005) 
showed that trophic status was a key predictor 
of plant species composition and that the 
vegetation community structure significantly 
influences the composition of water beetle 
assemblages. For the Odonata, Gastropoda and 
Amphibia, the relationship between 
eutrophication and species richness was not 

significant for the colline belt. In contrast, the 
relationship was significant for species 
richness when the four groups were pooled 
together (COGA). The Gastropoda were found 
to be insensitive to eutrophication, a surprising 
result considering their great dependency on 
water (adult and reproductive stages in water, 
low mobility and low dispersal). This was 
particularly unexpected in the case of the 
Prosobranch gastropods which are gill 
breathers. It has been confirmed in lake studies 
that Prosobranch species are particularly 
sensitive to oxygen depletion (Clarke, 1979; 
Mouthon, 1992), which is one of the indirect 
consequences of nutrient enrichment. 
Nevertheless, in our study, the Prosobranch 
species (Bythinia tentaculata, Valvata cristata, 
Valvata piscinalis, Viviparus contectus) were 
present in all trophic states, although they were 
more commonly found in mesotrophic or 
eutrophic ponds. Most probably, another 
chemical variable, calcium concentration, 
which is known to be the major chemical 
factor governing the distribution of aquatic 
molluscs (Boycott, 1936; Briers, 2003), had a 
more influential role than eutrophication in this 
study. As the species richness of Coleoptera, 
and of the combined COGA group, both 
clearly responded negatively to a nutrient 
increase (in the colline belt), this underlines 
that rather than using the entire invertebrate 
community, a selection of taxonomic groups 
would be sufficient to assess the effect of 
eutrophication. At altitudes above 800m, 
testing metrics derived from the Chironomidae 
could also be relevant, since chironomids often 
make up a large proportion of the fauna at 
these higher altitudes (Lang and Reymond, 
1996; Kownacki et al., 2000; Hinden et al., 
2005 (Annexe 13)) and are already known to 
be good indicators of eutrophication (Lods-
Crozet & Lachavanne, 1994). 
Two other metrics already shown to be 
sensitive to water quality both in rivers and in 
English pond studies (Biggs et al., 2000) were 
also confirmed as indicators of eutrophication 
in this study: the number of macroinvertebrate 
and MO families (Table 5.5 and Figure 5.2 (c) 
and (d)). Therefore, the use of family-level 
metrics would seem to be as efficient as those 
at the species level, as often described in the 
literature (Biggs et al., 2000). However, this 
was only true between the eutrophic and the 
hypertrophic states, and it is worth noting that 
this relationship did not apply to ponds situated 
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above altitudes of 800m.  
For EPT family richness, known as an efficient 
indicator of water quality in running waters 
(Gaufin and Tarzwell, 1952; Quinn and 
Hickey, 1990; MACS, 1996), there was an 
absence of a relationship with eutrophication in 
the colline belt. This could be explained by the 
summer sampling, an inappropriate period for 
this group, since most larvae would either have 
emerged as adults or be in a very early stage of 
development. As a result, some species were 
probably missed in the sampling process. 
Nevertheless, a clear negative relationship was 
observed for the montane-subalpine and alpine 
belts. 

5.4.2 Relationship between 
biological/ecological traits and 
eutrophication 

Biological traits have until now proved to be 
useful assessment tools for studies on running 
water. Here, in spite of many significant 
relationships with pond eutrophication, there 
were no coherent relationship patterns. The 
relationships that were significant have 
probably an indirect connection with 
eutrophication which could not be identified in 
this study. Furthermore, no trait categories 
were particularly responsive for all three 
indicator groups. It appears that there is a clear 
need for further investigations before using 
traits as indicators of eutrophication. For 
example, trait categories were tested here 
separately for each invertebrate group, while 
for further investigations it would be 
reasonable to test them as a ratio of the whole 
ecosystem, as sometimes suggested in the 
literature (Rawer-Jost et al., 2000). 
Furthermore, instead of looking at each trait 
category separately for each invertebrate 
group, it would be interesting to study, for 
example, the metric “percentage of scrapers” 
for the total invertebrate community of the 
pond. This, however, would be difficult and 
time-consuming in practice, as all the 
invertebrates would have to be determined to 
the genus level. Another point worth 
mentioning is that the traits taken from Tachet 
et al. (2000) are assigned both to adults and 
larvae of the groups considered, and only to 

the genus level. The effectiveness of using 
biological and ecological traits in scientific 
studies is still under investigation; thus, it 
would be worthwhile exploring the tables more 
precisely and making the necessary 
modifications.  

5.4.3 Conclusion 

This study has demonstrated that metrics 
derived from species or family richness are 
relevant for describing the level of 
eutrophication, and can be integrated into a 
future pond assessment method. However, the 
set of metrics to be used for the assessment of 
excessive nutrient levels should differ between 
high-altitude and lowland zones. The metrics 
related to biological/ecological traits 
demonstrated many relationships with 
eutrophication, but for the moment they should 
not be used for an assessment method as 
further investigations are needed to identify 
and select the appropriate metrics. A future 
challenge would be the selection, integration 
and calibration of the relevant metrics, within a 
combined multi-metric index to assess the 
effect of eutrophication.  
The present study focused on the evaluation of 
a single effect, eutrophication (either the 
consequence of human disturbance or the 
natural evolution of the ecosystem). Further 
investigation of the bio-assessment of ponds 
would enable the identification of metrics 
sensitive to other important aspects of 
impairment, such as land use in the buffer zone 
surrounding the water body, or in the wider 
catchment. Additional metrics that account for 
the presence of introduced and invasive species 
and/or fish would also probably help to 
improve the assessment, because of their 
known effects on the biological equilibria in 
ecosystems. This set of metrics would assess 
the quality of the pond (water, environment). 
Coupled with an assessment of biodiversity 
(i.e. identified using the PLOCH method 
(Oertli et al., 2005b)) this would allow the 
development of a general biological 
assessment method for ponds with the purpose 
of re-establishing the conditions for good 
ecological status, as recommended by the 
WFD.
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CHAPITRE 6  
 
 
 

Eutrophication: are mayflies (Ephemeroptera) good bioindicators 
for ponds ? 

 
 

Nathalie Menetrey, Beat Oertli, Michel Sartori, Jean-Bernard Lachavanne. 2008. 
Hydrobiologia. 597: 125-135. 

 
 
 
 
Abstract 
Ephemeroptera larvae are recognized worldwide for their sensitivity to oxygen depletion in running 
waters, and are therefore commonly used as bioindicators in many monitoring programmes. Mayflies 
inhabiting lentic waters, like lakes and ponds, in contrary have been poorly prospected in 
biomonitoring. For this purpose, a better understanding of their distribution in lentic habitats and of 
the relations of species presence with environmental conditions are needed.  
Within this framework, 104 ponds were sampled in Switzerland. The Ephemeroptera are found to be 
an insect order particularly well represented in the ponds studied here (93% of the lowland ponds). 
Nevertheless, in terms of diversity, they are relatively poorly represented (mean species number = 
1.9). Two species dominated: Cloeon dipterum (Baetidae) and Caenis horaria (Caenidae).  
The investigations contributed to the updating of the geographical distribution of the species in 
Switzerland, as many of the observations appear to be from new localities.  
The trophic state of ponds appears here to be important for Ephemeroptera communities. First, there is 
a negative relationship between total phosphorus (TP) concentrations and species richness. Second, the 
presence of Caenis horaria or Cloeon dipterum is dependent on the trophic state. Caenis horaria is 
most closely associated with low levels of TP concentrations, while Cloeon dipterum appears to be 
less sensitive, and is most frequently found in hypertrophic conditions.  
A probable consequence of these relations, is that Baetidae are always present when Caenidae are also 
present. Contrastingly, Baetidae is observed as the only mayflies family present in several ponds.
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6.1 Introduction 
Mayflies are considered as ‘‘keystone’’ species 
and their presence is believed to be an 
important environmental indicator of 
oligotrophic to mesotrophic (i.e. low to 
moderately productive) conditions in running 
waters (Barbour et al., 1999; Bauernfeind & 
Moog, 2000). A high sensitivity of mayfly taxa 
to oxygen depletion, acidification, and various 
contaminants including metals, ammonia and 
other chemicals was demonstrated in both 
observational and experimental studies 
(Hubbard & Peters, 1978; Resh & Jackson, 
1993; Moog et al., 1997; Hickey & Clements, 
1998). Various Biological Indices including 
mayflies to assess water quality have been 
developed over the years (Lenat, 1988; 
Metcalfe, 1989; Kerans & Karr, 1994). 
Subsequently, many of the biological water 
quality assessment methods for streams 
include Ephemeroptera, as for example the 
EPT (Ephemeroptera + Plecoptera + 
Trichoptera) taxa richness (Lenat & Penrose, 
1996) which has been incorporated into studies 
in the United States and in many other 
countries. Other examples include the River 
InVertebrate Prediction and Classification 
System (RIVPACS) for the UK (Wright et al., 
1998) and the « Indice Biologique Global 
Normalise » (IBGN) for France (AFNOR, 
1992). A major EU project with 14 
participating member states entitled STAn-
dardisation of River Classifications (STAR) 
has now been established, which will calibrate 
different biological survey results against 
ecological quality classifications that have to 
be developed for the WFD of 2000 (Furse et 
al., 2006). 
On the contrary, mayflies inhabiting lentic 
waters (e.g. lakes and ponds), have been poorly 
used in biomonitoring programmes (see 
however Madenjian et al., 1998). Nevertheless, 
in such environments, we could expect that 
mayflies also adequately integrate some 
aspects of water quality. Ephemeroptera have 
also other advantages for monitoring: they are 
highly visible, relatively easy to sample and 
are represented by only a few species in such 
habitats, which makes identification easier. In 
Lake Erie, Ephemeroptera are successfully 
used in biomonitoring, following the example 
of a recent study that showed burrowing 
mayfly nymphs (Hexagenia spp.) to be 

associated with an improvement of the 
ecosystem health (Schloesser & Nalepa, 2002). 
In smaller waterbodies like ponds, the water 
quality is rarely assessed. Nevertheless, with 
the implementation of the WFD, such 
procedures will be developed. This is already 
the case in some European states (UK, see 
Biggs et al., 2000; Catalonia, see Boix et al., 
2005; Switzerland, see Menetrey et al., 2005). 
For the purpose of better understanding the 
importance of Ephemeroptera in the 
assessment of water quality in lentic habitats 
and especially in ponds, a better understanding 
is needed of: (i) the distribution of mayflies in 
such habitats; (ii) the relations of species 
presence with environmental conditions. In this 
study, the distribution of mayflies is 
investigated for 104 ponds from Switzerland. 
In a second step, their presence is assessed in 
relation to environmental variables, 
particularly the trophic state indicators (total 
phosphorus (TP), total nitrogen (TN) and 
conductivity). Finally, we will examine 
whether a new metric using Ephemeroptera 
can be proposed for inclusion in rapid 
bioassessments methods for swiss ponds. 

6.2 Materials and methods 

6.2.1 Study area 

Table 6.1 shows the location of the 104 
permanent small water bodies sampled within 
the following four altitudinal vegetation belts 
in Switzerland: colline, montane, subalpine, 
and alpine. They vary in size from 5m2 to 10ha 
(Table 6.2), with a mean depth comprising 
between 15 and 910cm. We will further refer 
to these small water bodies as ‘‘ponds’’, since 
most of them correspond to the criteria of the 
definition of a pond presented by Oertli et al. 
(2005a). Only one third of these ponds are 
known to have a natural origin with an age 
exceeding 4’000 years (last glacial retreat). 
The others, with various ages (1–900 years), 
are artificial, linked to past or present human 
activities (gravel or clay extraction, fish 
production, nature conservation, etc.). The 
range of altitude is from 210 to 2’757m. The 
trophic state varies between oligotrophic and 
hypertrophic (Table 6.1). Additionally, each 
pond was characterized with environmental 
and geo-morphological data (Table 6.2) (site 
details are available on request). 
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Table 6.1 Number of sampled ponds per altitudinal vegetation belt (colline (200–800m), montane (600–
1’400m), subalpine (1’300–2’000m), alpine (> 1’800m)) and trophic state (based on the concentration of 
total phosphorus (TP) and total nitrogen (TN) as described by OECD (1982) and Wetzel (2001).  
 Colline Montane Subalpine Alpine n = total of ponds 

Oligotrophic 1 (1) 1 (1) 1 (1) 11(2) 14 (5) 

Mesotrophic 4 (4) 7 (7) 9 (4) 6 (1) 26 (16) 

Eutrophic 19 (19) 12 (11) 0 (0) 1 (0) 32 (30) 

Hypertrophic 20 (17) 7 (5) 4 (3) 1 (0) 32 (25) 

n = total of ponds 44 (41) 27 (24) 14 (8) 19 (3) 104 (76) 
In brackets: number of ponds of each type containing Ephemeroptera.  
 
Table 6.2 Mean values and ranges of selected variables characterising the 104 ponds. 
 Mean Median Minimum Maximum 

Altitude [m a.s.l.] 1069 733 210 2757 

Area [m2] 8619 2328 6 96200 

Mean depth [cm]  175.5 113 15 910 

Maximal depth [cm]  343 210 40 2400 

Age [years] 1258 68 1 4000 

Total nitrogen (TN) [mg N/l] 1.07 0.55 0.04 8.79 

Total phosphorus (TP) [µg P/l] 65 26 1 611 

Conductivity [µS/cm] 350 360 3 1367 

Hardness [CaCo3 mg/l] 174 175 0.8 884 

Transparence [Snellen, cm] 44 54 3 54 

Number of habitats sampled 4 4 0 9 

Sinuosity of the shoreline 1.5 1.3 1 3.3 

Macrophyte species richness 11 10 0 34 

Macroinvertebrate family richness 19 18 3 44 

 

6.2.2 Sampling 

Each pond was sampled once during the 
summer months (June to early August) from 
1996 to 2005 following the PLOCH method 
(Oertli et al., 2005b). Mayflies were collected 
using a small hand-net (rectangular frame 14 x 
10cm, mesh size 0.5mm). For each sample, the 
net was swept intensively through the pre-
selected dominant habitats for 30s. In all cases, 
the collected material was preserved in either 
4% formaldehyde or 70% alcohol solutions 
and then sorted in the laboratory. 
The physico-chemistry of the water was 
measured during winter and summer months, 

as described by Oertli et al. (2000), by 
establishing a profile using WTW field probes 
down to the deepest point of the pond (to 
measure conductivity, pH and oxygen 
concentration). The transparency was 
additionally recorded from a surface water 
sample using a Snellen tube. Laboratory 
analyses of the content of TP and TN were 
made with winter water samples. TP 
concentrations and TN concentrations were 
then used to classify each pond into one of the 
four following trophic categories: oligotrophic, 
mesotrophic, eutrophic or hypertrophic, as 
described by the OECD (1982) and Wetzel 
(2001). 
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6.2.3 Statistical analyses 

Statistical analyses were performed exclusively 
on 71 out of the 104 ponds from the colline 
and montane vegetation belts. The remaining 
33 ponds from the subalpine and alpine belts 
were excluded from this dataset because of the 
particularity of their mayfly assemblages: only 
11 ponds contained Ephemeroptera (Table 
6.1). In addition, Cloeon dipterum and Caenis 
horaria, the two most abundant species present 
in many lowland ponds, were much less 
common at these altitudes. Indeed, most of the 
mayflies that are present in the subalpine and 
alpine belts were rare species. 
A between-class Principal Component 
Analysis (PCA) was performed to test if there 
was an overall difference between the ponds 
containing Caenidae + Baetidae (33 ponds) and 
those with Baetidae only (31 ponds) for 12 
relevant selected environ-mental and physico-
chemical variables. Three of these variables 
were log-transformed: area, mean depth and 
sinuosity of the shoreline; five were 
transformed in categories: TP, TN, 
conductivity, transparency and altitudinal 
vegetation belt; and the last four were not 
transformed: presence versus absence of fishes, 
% of natural zone surrounding the waterbody, 
% of catchment area and macrophyte species 
richness. 
A non-parametric Mann–Whitney U-test was 
conducted to test if there was a significant 
difference for three trophic state variables 
considered separately (concentrations of TP, 
TN or conductivity) between ponds where 
Cloeon dipterum or Caenis horaria were 
present or absent, respectively. In addition, a 
non-parametric Mann–Whitney U-test was 
performed to analyse the differences in the 
mayfly species richness between groups of 
ponds based upon their trophic state (being 
defined separately by TP, TN or conductivity 
values). 
Furthermore, Generalized Additive Models 
(GAMs) were used to model the occurrence of 
Cloeon dipterum, or of Caenis horaria with the 
purpose of (i) identifying the physico-chemical 
and environmental variables explaining the 
presence of these species in the ponds, and (ii) 
building predictive models of their occurrence. 
GAMs are nonparametric regressions that lead 
to complex response curves, which differ from 
the linear and parabolic responses; therefore, 
non-normally distributed data (including 

binomial distributions) can be modelled. 
GAMs were carried out with S-PLUS software 
using a set of functions developed to perform 
generalized regression analyses and spatial 
predictions (GRASP) (Lehmann et al., 2002). 
After an exploratory stepwise procedure of the 
same twelve selected variables as the ones 
taken for PCA, the least contributive were 
discarded to avoid an over-parameterization of 
the models. This means that the final model 
was built around the five most relevant 
variables: altitude, log of area, TP (expressed 
as four trophic categories), log of mean depth, 
and macrophyte species richness.  
The diagnostic procedure for the GAMs 
included: (1) the most relevant variables 
retained in the two final regression models at P 
= 0.05 level, (2) the contributions of each 
explanatory variable expressed as a deviance 
reduction associated to dropping the variable 
from the model, (3) the percentage of the 
deviance explained by the models, (4) a linear 
correlation ratio (r) between observed and 
predictive values derived from a cross-
validation procedure. 

6.3 Results 

6.3.1 Ephemeroptera species distribution 
in ponds 

Mayflies were found to be present in 76 of the 
104 sampled ponds. Of the 85 species (and 11 
families) of Ephemeroptera present in 
Switzerland, 12 species from five families 
were identified (Table 6.3). This list included 
logically a majority of lentic species; however, 
lotic species were also found to be present (i.e. 
Baetis rhodani, Centroptilum luteolum, 
Ephemera danica and Siphlonurus aestivalis), 
which could be explained by the presence of 
tributaries. The lotic species Baetis alpinus 
was additionally found in one alpine pond, and 
this independently of the presence of a 
tributary. An explanation for the presence of 
lotic species in lentic ecosystem is that in 
alpine ponds, the physico-chemical conditions 
(oxygen, nutrient content, T°C) are similar to 
those observed in streams (Hieber et al., 2005). 
Amongst the 12 identified species, four are 
mentioned in the red list of threathened species 
for Switzerland (Sartori et al., 1994): 
Centroptilum luteolum, Cloeon simile, 
Ephemera danica (all three potentially 
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endangered) and Siphlonurus aestivalis 
(endangered). The finding of Habrophlebia 
fusca was a first for Switzerland, while 
Habrophlebia lauta was observed for the first 
time in the Canton of Graubünden. 
The 28 ponds where Ephemeroptera were 
absent included a set of ponds situated at an 
altitude over 1’410m (22 ponds) or another set 
with hypertrophic conditions (six ponds). 

However, mayflies were not always absent 
from ponds with hypertrophic conditions. 
Baetidae were observed in 26 hypertrophic 
ponds, and of these, 15 ponds also contained 
Caenidae. Likewise, mayflies were not always 
absent from ponds over an altitude of 1’410m: 
nine ponds over 1’410m contained mayflies, 
mostly from the Baetidae or Caenidae families. 

 
Table 6.3 List of the 12 Ephemeroptera species sampled in 104 ponds from Switzerland, with frequency of 
observation and altitudinal range. 

Known (Sartori & 
Landolt, 1999)

Observed 
(our study)

Baetidae Baetis rhodani (Pictet, 1843) lo 2 nd 200-1900 458-910
Baetis alpinus (Pictet, 1843) lo 1 nd 200-2600 2191
Centroptilum luteolum (Müller, 1776) lo 1 4 300-1100 910
Cloeon dipterum (Linné, 1761) le 71 nd 300-1500 210-1855
Cloeon simile Eaton, 1870 le 9 4 300-1000 350-1813

Caenidae Caenis horaria (Linné, 1758) le 34 nd 200-1200 210-1813
Caenis luctuosa (Burmeister, 1839) le 6 nd 300-600 350-725
Caenis robusta Eaton, 1884 le 12 nd 300-500 419-1685

Ephemeridae Ephemera danica Müller, 1764 lo 1 4 200-1200 838
Leptophlebiidae Habrophlebia fusca (Curtis, 1834) lo 2 nd - 425-910

Habrophlebia lauta Eaton, 1884 lo 2 nd 200-1200 930-1907
Siphlonuridae Siphlonurus aestivalis  (Eaton, 1903) lo 1 3 200-800 665

Altitudinal range (m) in SwitzerlandCurrent
(preference)

Number 
of ponds

Red 
list

SpeciesFamilies

 
Red list for Switzerland (Sartori et al., 1994): nd, status not defined; 3 = endangered; 4 = potentially endangered. 
le, lentic taxa; lo, lotic taxa.  
 
When present in a pond, the Ephemeroptera 
community diversity was low (see Table 6.3 
and Figure 6.1) and composed of only a few 
taxa (mean species number = 1.9 and mean 
family number = 1.6). The dominant lentic 
species were Cloeon dipterum (in 93% of the 
ponds containing Ephemeroptera) and Caenis 
horaria (in 45%). In 43% of the cases, ponds 
included only one family, generally the 
Baetidae with, in most of these cases, Cloeon 
dipterum being found alone. Otherwise, there 
was one case each where Cloeon simile was 
found alone or both together with Cloeon 
dipterum. For 55% of the ponds containing 
Ephemeroptera, two families were recorded, 
with Baetidae (Cloeon dipterum) present in all 
cases. One pond included three families. 
Therefore, Baetidae appeared as the most 
common mayfly family to be found in Swiss 
ponds. An interesting observation was that 
Caenidae were only present when Baetidae 
were present (with one exception). However, 
considering the selected environmental and 
physico-chemical variables, these were found 

to have no relevance in differentiating the 
ponds between sites with the presence of both 
Baetidae and Caenidae and sites with Baetidae 
alone. Only 3% of the variability given by the 
between-class PCA could be explained by 
environmental and physico-chemical variables. 
The Monte Carlo P-value was not significant 
for the parameters tested (P = 0.654).  
Out of the 40 ponds containing Caenidae, 
Caenis horaria was found once alone, while in 
most cases (52%, Figure 6.1) its presence was 
associated with the Baetidae family. 
Otherwise, with the presence of Baetidae in 
most cases, Caenis luctuosa was observed 
together with Caenis horaria (12% of cases, 
only once alone). Caenis robusta was 
associated with Caenis horaria (17%) or 
without (13%). Cloeon simile could be 
observed alone, or in combination with Cloeon 
dipterum, and/or Caenis horaria, and/or 
Caenis robusta and/or even Caenis luctuosa. 
But Caenis luctuosa and Caenis robusta were 
never found in the same pond together.  
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Figure 6.1 Distribution of the mayflies among the 76 ponds containing Ephemeroptera. n = number of 
ponds. cahor = Caenis horaria; caluc = Caenis luctuosa; carob = Caenis robusta. The case of ‘‘other 
combinaisons’’ comprises: three ponds with Baetidae + another family than Caenidae, one pond with 
Leptophlebiidae only and one pond with three families: Baetidae, Caenidae and Leptophlebiidae.  

 

6.3.2 Mayflies and eutrophication 

There was no significant difference in the 
values of the trophic state variables 
(concentration of TP, TN or conductivity) 
between the group of ponds with Cloeon 
dipterum (or Caenis horaria) present and the 
group of ponds without the species (Mann–
Whitney U test; P > 0.05, see Table 6.4). 
Nevertheless the relationship between TP and 
Cloeon dipterum was near to being significant 
(P = 0.085).  
 
Table 6.4 Signification (P-values) of the 
differences for three trophic state variables 
between the group of ponds with Cloeon 
dipterum (or Caenis horaria) present and the 
group of ponds without the species (Mann–
Whitney U test). 
Trophic state 
variables  

Cloeon 
dipterum  

Caenis 
horaria  

Total phosphorus 
(TP) [μg P/l]  0.085  n.s.  

Total nitrogen (TN) 
[mg N/l]  n.s.  n.s.  

Conductivity [μS/cm] n.s.  n.s.  
n.s. = not statistically significant (P > 0.05). Value 
of P is indicate if near to significance (0.05 < P < 
0.10). n = 71 ponds (from colline and montane 
vegetation belts). 
 

There was also no significant difference of the 
mayfly species richness present between the 
groups of ponds based upon their trophic state 
(TP, TN or conductivity). However, the 
relationship between eutrophic and 
hypertrophic ponds for TP (Figure 6.2) was 
also almost significant (Mann–Whitney U-test; 
P = 0.096). 

 
Figure 6.2 Differences near level of significance 
(Mann–Whitney U test; P = 0.096) in mayfly 
species richness (box-plots) between groups of 
ponds based upon the trophic state of TP. 
Oligotrophic and mesotrophic box-plots are not 
showed, thus they were no significant difference 
for these trophic states. n = 71 ponds (from 
colline and montane vegetation belts). Each box 
represents the interquartile distance (25–75%) 
with the horizontal lines indicating the median. 
Upper error bars indicate the non-outlier 
maximum. Lower error bars indicate the non-
outlier minimum. 
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Generalised Additive Model regressions were 
calculated for the two most frequent taxa, 
Caenis horaria and Cloeon dipterum. Table 
6.5 presents the most relevant variables (two 
variables for Cloeon dipterum, four for Caenis 
horaria) retained in the two final regression 
models at P = 0.05 level and their relative 
contributions. Cross-validation ratios were 
high for both models, with r above 0.7. 
Consequently, regarding r2 values, more than 
50% of the species’ distribution could be 
explained by the two, respectively the four 
variables retained in the models. The models 
explained between 14.6% and 32.1% of the 
deviance for Cloeon dipterum and Caenis 
horaria respectively. The response curves for 
the variables retained in the models are 
presented in Figure 6.3. Confidence intervals 
were usually wider at both ends of all gradients 

where there were fewer observations. For both 
species, the regression models showed one 
similar trend: the linear positive influence of 
area. This finding indicates that the two species 
were more frequently associated with larger 
sized ponds than with smaller ones. Also for 
both species, the trophic state of the pond was 
a significant variable, although the shape of the 
response curve was different for each species 
explaining that Caenis horaria was mostly 
present in oligotrophic ponds, while Cloeon 
dipterum was associated mainly with eutrophic 
ponds. The model for Caenis horaria 
incorporated two more variables: mean depth 
which showed a complex response curve that 
seemed incoherent; and macrophyte species 
richness which showed a bell-shaped response 
curve: Caenis horaria seemed therefore to be 
associated with species-rich ponds. 

 
 
Table 6.5 Contributions of the explanatory variables and diagnostic parameters for the GAM of Cloeon 
dipterum and Caenis horaria at P = 0.05 level. GAMs included 71 ponds from colline and montane 
vegetation belts. 

Taxon n
Area Total Phosphorus 

(TP)
Mean depth Macrophytes 

species richness
Explained 
deviance [%]

Linear correlation 
ratio (r 2)

Cloeon dipterum 63 5.4 5.5 - - 14.6 0.748
Caenis horaria 29 4.5 2.5 2.5 2.7 32.1 0.716

Diagnostic parametersExplanatory variables

 
n, number of ponds where the species was present. area = loge transformed m2; total phosphorus (TP) = 
transformed into one of the four trophic categories as described by OECD (1982); mean depth = loge 
transformed cm; macrophyte species richness = not transformed.  
 
 

6.4 Discussion 

6.4.1 Ephemeroptera species distribution 
in ponds 

The Ephemeroptera are particularly well 
represented, being observed in 93% of the 
lowland ponds (colline and montane). 
Nevertheless, in terms of species richness, they 
are relatively poorly represented (mean species 
number = 1.9). This is mainly due to the fact 
that most mayflies are adapted to living in 
running waters where the environmental 
conditions are drastically different from those 
of standing waters. Both Caenidae and 
Baetidae families contain some of the most 
resistant species to organic pollution and to 
low levels of oxygen (Macan, 1973; Brönmark 

& Hansson, 2000). Two species dominate our 
data group: Cloeon dipterum and Caenis 
horaria, both of which are known to be very 
resistant to eutrophic conditions (group 6 in 
Soldán et al., 1998, or groups E-G in Kelly-
Quinn & Bracken, 2000). 
Only a few additional mayfly species could 
potentially be observed in Swiss ponds. These 
are :  Leptophlebia marginata, Leptophlebia 
verspertina, Rhithrogena loyolaea (above 
altitude of 2’800m), Ephemera glaucops 
(recently discovered in one location in eastern 
Switzerland); Ecdyonurus sp. (in drift 
conditions or at altitude), Paraleptophlebia 
werneri (elsewhere) and perhaps Arthroplea 
congener (although at present only found in 
Germany and Austria). Interestingly, all these 
species mentioned are rare species and found 
in special conditions. 
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Figure 6.3 Response curves for the variables incorporated in the Generalized Additive Models (GAMs) 
calculated for the presence of (a) Cloeon dipterum and (b) Caenis horaria. The dashed lines are 
approximate 95% confidence intervals around the smooth function lines. area = loge transformed m2; total 
phosphorus (TP) = transformed into one of the four trophic categories as described by OECD (1982); 
mean depth = loge transformed cm; macrophyte species richness = not transformed. Vertical axes are 
scaled according to the dimensionless linear predictor. 

Many of our observations include new 
localities for Switzerland’s Ephemeroptera, 
and therefore will contribute to the updating of 
the geographical distribution of the species 
presented in Sartori & Landolt (1999). 
Furthermore, altitudinal ranges presented by 
these authors will be largely revised, with new 
data for 7 out of the 12 species found in the 
sampled ponds (see Table 6.3). 

6.4.2 Mayflies and eutrophication 

Ephemeroptera species richness has a negative 
relationship with an increase of eutrophication 
(based on TP). Nevertheless, the presence of 
Ephemeroptera species in the studied ponds 
cannot be explained by the trophic state alone, 
since all simple direct relationships between 
the presence of Caenis horaria and Cloeon 
dipterum and the trophic state of water are not 
significant. However, in the model, taking into 
account the other predominant environmental 
variables (i.e. altitude, area, mean depth and 
macrophyte species richness), trophic state, 
based on TP, is significant. The two species 
appear to avoid hypertrophic ponds. Their 

optimum conditions are oligotrophic for 
Caenis horaria and eutrophic for Cloeon 
dipterum. This relationship with trophic 
conditions has already often been 
demonstrated in running water studies. For 
example, in Tachet et al. (2000), the biological 
traits for Caenis sp. indicate that mesotrophic 
conditions are optimal for this genera. 
Contrastingly, Cloeon sp. could be found in 
either mesotrophic or eutrophic habitats. 
Furthermore, Baetidae appears as one of the 
Ephemeropteran families the most tolerant to 
organic pollution. For example, Cloeon 
dipterum is the European species that exhibits 
the greatest saprobic index among mayflies (SI 
= 2.6) making it a characteristic element of β-α 
mesosaprobic conditions. Caenis horaria and 
C. robusta are ranked as less tolerant (SI = 2.2) 
and more confined to β mesosaprobic 
environments (Moog, 1995; Moog et al., 
1997).  
Following these relations, a really interesting 
observation was made on the association of the 
two most common families observed in the 
ponds sampled. Baetidae is observed as the 
only Ephemeroptera family present in several 
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ponds. This is not the case for Caenidae, which 
are found only if Baetidae are already present. 
This particularity has also been observed for 
several sets of water-bodies in the French 
Rhône and Ain floodplains (Castella et al., 
1984, 1991; Castella, 1987). 
The presence of Caenidae alongside Baetidae, 
could be important for bioassessment work. As 
the potential number of mayfly species in such 
environment is normally low (five in general), 
the occurrence of an additional species from 
the Caenidae family may have some 
significance with regard to environmental 
conditions. On the contrary, the presence of 
rare species in ponds seems to depend more on 
special conditions than on trophic states. This 
finding represents an important development 
for the use of Ephemeroptera as bioindicators 
in Switzerland. Therefore, frequently observed 
species like Caenis sp. and Cloeon sp. seem to 
be more suitable to assess the trophic state of 
ponds (as demonstrated in this study). 
The fact that Caenidae are more often absent 
from sampled ponds than Baetidae could be a 
discrepancy in the sampling dates among 
ponds. One hypothesis could be that Caenidae 
were not present in ponds sampled in late 
summer because the adult emergence occurs 
earlier in the season and before the sampling 
session. Caenis sp. shows large variations in 
their life history patterns as demonstrated for 
Caenis luctuosa by Cayrou & Cereghino 
(2003) and for Caenis horaria and Caenis 
luctuosa by Oertli (1992) and Bänziger (2000). 
Nevertheless, the population dynamics 
presented by these authors demonstrate that 
individuals of Caenis sp. are present in the 
water throughout the year (even if their 
repartition in size classes largely varies); This 
being the case, the time of sampling is 
probably not an explanation for the absence of 
this taxa. An alternative explanation could be 
the capacity of dispersion and colonisation 
since it is known that this capacity is greater 
for Baetidae than for Caenidae. Furthermore, 
Cloeon dipterum is relatively well known as a 
pioneering coloniser of new waterbodies and 
of temporary habitats (Sartori & Landolt, 
1999). The explanation of Cloeon dipterum’s 
‘‘success story’’ is to be found in its peculiar 
biology, ecology, and physiology. It is one of 
the rare ovoviviparous species in Europe, with 
females having an unusual life span of about 2 
weeks during which the whole embryonic 

development takes place in the genital ducts 
(Degrange, 1959; Soldán, 1979). Females are 
often found quite far from the waterbody 
where they were born and disperse actively 
towards new habitats, making it a true 
colonizer species. Finally nymphs are 
detritivorous (Brown, 1961; Cianciara, 1980) 
and can afford very low levels of oxygen 
concentration, even anoxia in some conditions 
(Nagell, 1977a, b; Nagell & Fagerström, 1978) 
and seem tolerant to rapid temperature changes 
(McKee & Atkinson, 2000). These traits 
enable Cloeon dipterum to be very successful 
in small ponds where it encounters few 
competitors. In fact, this species is known to be 
relatively independent of environmental 
factors. Another hypothesis is that ponds 
where only Baetidae are present are young 
ponds or temporary ponds. However, this is 
not supported by our data since only 12 of the 
71 ponds containing Baetidae are younger than 
25 years old. Furthermore they are all 
permanent ponds. Therefore, the most likely 
explanation of this singularity is the trophic 
state of ponds as discussed in the previous 
section. 
In conclusion, our study has demonstrated that 
there is a great potential in using mayflies as 
bioindicators for the management of the water 
quality of ponds. Indeed, a relationship with 
the trophic state of ponds is hereby revealed 
for Ephemeroptera species richness and for the 
presence of Caenis horaria and Cloeon 
dipterum. These findings allow us to propose 
two new metrics for the water assessment of 
Swiss ponds: first, the Ephemeroptera species 
richness and second the presence of Caenidae 
associated with Baetidae. Nevertheless, these 
metrics need to be tested before being 
integrated into routine monitoring. 
Furthermore, other investigations must be 
made to confirm the suitability of these pond 
bioindicators for areas outside of Switzerland. 
Moreover, as these two metrics are only based 
on a small number of species, it would be 
necessary to use them in conjunction with 
other metrics to enable accurate assessments. 
Other such metrics, based on species or 
families richness (from macroinvertebrates and 
macrophytes assemblages), are currently in 
development (Hering et al., 2004; Menetrey et 
al., 2005; Furse et al., 2006). These should 
help to put into practice a scientific-based 
management of water quality in ponds as 
required for other waterbodies by the WFD. 
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The CIEPT : a new multimetric index based on 
macroinvertebrates to assess the ecological quality of ponds. 

 
 

Nathalie Menetrey, Beat Oertli and Jean-Bernard Lachavanne. Submitted. 
 
 
 
 
Abstract 
Since ponds are limnologically different from rivers and lakes, and as there is a lack of appropriate 
methods to assess their ecological quality, we propose such a method to assist managers in routine 
biomonitoring of ponds. Within this framework, 146 ponds were sampled in Switzerland and a subset 
of 36 lowland sites were classified along a gradient from reference to degraded sites.  
The site degradation was characterized by seven variables reflecting the pond ecological condition: (i) 
plant communities (macrophyte species richness); (ii) one descriptor of the trophic state (total 
phosphorus and total nitrogen); and (iii) five anthropogenic stressors linked to land use : percentage of 
natural areas within a 50m wide belt, connectivity with other wetlands (1km), percentage of 
agricultural activities and pastures in the catchment area, and inhabited areas.  
A total of 55 candidate metrics linked to macroinvertebrates and amphibians were tested for their 
relationship with the site degradation. The metrics were based on selected and total taxonomic 
richness; intolerance to the site degradations; conservation values, and biological/ecological traits.  
The selection of the metrics to be integrated into an index followed a stepwise procedure. They had to 
fulfil four criteria: 1) significant relationship with at least one of the seven indicators of the pond 
ecological condition; 2) ability to discriminate between reference and degraded sites; 3) Relative 
Scope of Impairment inferior to 1 (low inherent variability of a metric); 4) no redundancy with the 
other metrics used in the index. To produce the index, 18 combinations of the selected metrics were 
tested.  
The final index CIEPT was built with three metrics: the genera richness of Coleoptera (C), combined 
with the macroInvertebrate family richness (I), and the Ephemeroptera, Plecoptera and Trichoptera 
(EPT) family richness. Indeed, the CIEPT responded significantly to the pond ecological condition 
and can furthermore be assessed by managers at reduced cost. Moreover, this index has been tested 
successfully with an external dataset to confirm its suitability in and also outside Switzerland.  
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7.1 Introduction 
The recognition of the important multiple roles 
of small waterbodies (i.e. ponds) is now well 
established. Downing et al. (2006) 
demonstrated that they contribute significantly 
to the global carbon cycle, being more efficient 
than oceans as carbon traps, because of their 
great abundance and high productivity in the 
continental land masses. In addition, ponds 
have many other functions relating to 
education, recreation, economy, hydrology, 
culture and aesthetics (E.P.C.N, 2007). 
Moreover, ponds play an important role in the 
conservation of regional biodiversity, which is 
high when compared to rivers and lakes 
(Williams et al., 2004 ; Angelibert et al., 2006; 
Davies et al., 2008). The protection and 
management of these ecosystems are thus of 
great importance, especially considering that 
the proportion of wetlands loss (including 
ponds) is between 50% and 90%, and that 
consequently the connectivity between them is, 
from day to day, being drastically reduced 
(E.P.C.N, 2007). The Ramsar Convention on 
Wetlands, signed in Iran in 1971, established 
the need for conservation and wise use of all 
types of wetlands and their resources. 
However, small waterbodies like ponds receive 
little protection under national legislations and 
methods for their ecological assessment are 
rare.  
Because ponds are limnologically different 
from lakes (Oertli et al., 2002; Sondergaard et 
al., 2005a), end-users often expressed the need 
to develop standardized biological methods of 
assessment that are specific to ponds, In the 
absence of such methods, they often have to 
use inappropriate tools designed for lakes or 
running waters. Some indexes are starting to 
become available from several regions such as 
the North Iberian Plateau of Spain (Trigal et 
al., 2008), Great Britain (PCTPR, 2002), 
central Apennines of Italy (Solimini et al., 
2008;), and the USA (U.S.EPA., 1998, 2002a; 
Burton et al., 1999; Gernes & Helgen, 1999). 
However, these indexes are only applicable at 
a local scale, because they are based on a 
regional species pool.  
A multimetric approach allows the integration 
of different descriptors of the community by 
combining different types of metrics categories 
(e.g. taxonomic richness, biological traits, cf. 

Karr & Chu, 1999). Therefore, it can 
potentially reflect several effects of human 
impact on different aspects of the structure and 
function of the community. As such, this 
approach provides a more powerful tool for 
assessing freshwater ecosystems than the 
classical methods like multivariates (Fore et 
al., 1996; Karr, 1999), previous biological 
indexes (Yoder & Rankin, 1998), or single 
metrics (Resh et al., 1995 ; Barbour et al., 
1999; Dahl & Johnson, 2004; Ofenböck et al., 
2004). Furthermore, the multimetric approach 
is not geographically restricted, and therefore 
can be applicable to other regions (Reynoldson 
et al., 1997). Multimetric indexes are already 
commonly used in the routine water 
management of lakes (U.S.EPA., 1998 ; 
Blocksom et al., 2002) and running waters 
(Klemm et al., 2003 ; Dahl & Johnson, 2004; 
Hering et al., 2004; Vlek et al., 2004). 
In this study, we aim to develop a multimetric 
index to assess the ecological quality of Swiss 
lowland ponds based on macroinvertebrates 
communities. Special attention is given to the 
development of a cost-effective practical index 
to assist end-users in their routine management 
procedure. In a second step, the index 
proposed is tested on an external set of ponds 
to confirm its suitability in and outside 
Switzerland. 

7.2 Sites, material and methods 
Out of a set of 146 available ponds available to 
conduct the study, twelve ponds were set aside 
to test afterwards the performance of the index. 
Twelve other ponds were discarded from the 
study because they were either too young (< 9 
years old), of a temporary or lotic nature, or 
have missing data. Additionaly, 29 ponds were 
also discarded to avoid too many sites 
representing the same region. Preliminary 
investigations of the 93 remaining ponds 
revealed that, for the montane-subalpine and 
the alpine vegetation belts, none of the tested 
metrics were suitable for integration into a 
multimetric index. This paper focused on the 
development of an index for the colline 
vegetation belt alone (altitude between 200 and 
800m). 

7.2.1 Calibration data set 

Thirty-six calibration Swiss lowland ponds, 
situated in the colline vegetation belt, were 
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selected to construct the index (Figure 7.1). 
These sites varied in size from 60m2 to 6ha 

with a mean depth from 0.5m to 9m (Table 
7.1). 

 
 

 
Figure 7.1 Location of the 36 Swiss calibration and the 19 tested lowland sites. Out of the 19 tested sites, 
ten were situated in Switzerland and nine in « la Dombes » (France).  

 

Table 7.1 Mean values and ranges of selected 
variables characterising the 36 calibration sites. 

Mean Median Minimum Maximum

Altitude
473 470 210 665

Area [m2]
9650 4930 66 58065

Maximal 
depth [cm] 242 215 55 920
Mean 
depth [cm] 147 114 26 706

Age [years] 610 64 9 4000
 

 

7.2.2 Tested data set 

Additionally, two independent datasets not 
used to construct the index were used to test 
the performance of the multimetric index. The 
first set consisted of ten lowland sites from 
Switzerland, representative of the same mean 
sizes and depths as the 36 calibration sites 
(Table 7.1). The second set of nine sites was 
sampled on a different area, in France (60km 
from the Swiss border, cf. Figure 7.1). The 
French sites were larger than the calibration 

sites, with a size varing from 5ha to 40ha, a 
mean depth from 0.1m to 1.5m, and an altitude 
from 200 to 350m. 

7.2.3 Sampling and identification of the 
fauna 

Each pond was sampled once during the 
summer (June to early August), between 1996 
and 2006, following the standardized method 
PLOCH (Oertli et al., 2005b). Aquatic 
invertebrates were collected using a small 
hand-net (rectangular frame 14 x 10cm, mesh 
size 0.5mm). For each sample, the net was 
swept intensively through the preselected 
dominant habitats for 30 seconds. In all cases, 
the collected material was preserved in 70% 
alcohol and then sorted in the laboratory. 
Coleoptera, Gastropoda and Ephemeroptera 
were identified to species level. All the other 
macroinvertebrates present in the net sweep 
samples were identified to the family level. 
The Odonata were assessed during two 
sampling days (at the end of spring and end of 
summer) on one-third of the shore length. The 
abundance of each species was recorded. The 
amphibian species richness data were obtained 
from exhaustive inventories conducted by 
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volunteers with a method described in Schmidt 
(2004); these data were analysed and managed 
by the CSCF and the KARCH (Neuchâtel, 
Switzerland). Since species and genera 
richness were obtained through heterogeneous 
sampling effort (except for amphibians), the 
Jackknife richness estimator was used to 
correct this bias (Burnham and Overton, 1979).  
The French sites were assessed using an 
adaptation of the standardized method 
PLOCH, because of their greater average area 
and their lower habitat diversity in comparison 
to the Swiss ponds. In practice, the two most 
dominant mesohabitats were assessed (20cm in 
front of the emergent vegetation) and the 
numbers of samples were between 6 and 12, 
proportionally with the pond area.  

7.2.4 Defining the pond ecological 
condition of the 36 calibration sites 

Pond ecological condition was defined to 
identify reference and degraded sites. 
Approximately one hundred biological, 
environmental and physico-chemical variables 
were measured, as described by Oertli et al. 
(2005) and Menetrey et al. (2005, 2008). From 
these, a subset of seven pertinent variables was 
used to describe the site degradation with 
regard to the ecological status of ponds. The 
selected variables comprised: one descriptor of 
plant communities (macrophyte species 
richness, see definition in Table 7.2), one 
descriptor of the trophic state (total phosphorus 
and nitrogen (PN)), and five anthropogenic 
stressors linked to land use : percentage of 
natural areas within a 50m wide belt, 
connectivity with other wetlands (1km), 
percentage of agricultural activities and 
pastures in the catchment area, and inhabited 
areas.  
The richness of plant communities was 
assessed during summer months (most often in 
July) by the PLOCH method (Oertli et al., 
2005b). The number of quadrates (0.5 x 0.5m) 
was calculated depending on the surface area 

of the ponds and equally distributed along 
transects regularly spaced and perpendicular to 
the longest axis of the pond. Presence or 
absence of species was recorded in each 
quadrat. Laboratory analyses of the content of 
total phosphorus and total nitrogen were made 
with winter water samples. The percentage of 
natural areas within a 50m wide belt was 
delimited in the field following the 
standardized typology of habitats from Delarze 
et al. (1998). The catchment area of the ponds 
was defined with ArcView using a Digital 
Elevation Model of Switzerland with a cell 
size of 25m provided by the FOT (MNT 25). 
Land use (agriculture, pasture) in the 
catchment and inhabited areas of the ponds 
were extracted from grids with a cell size of 
1ha obtained from the SFSO (GEOSTAT).  
For each of the seven variables, the ponds were 
scored from five (high ecological status) to one 
(bad ecological status). The class intervals of 
each variable were determined by the equal 
distribution of the sites within the five classes 
(Table 7.2) An exception was made with the 
trophic state, where the predefined classes 
given by OECD (1982) and Wetzel (2001) 
were translated into the five-classes of pond 
ecological status. The same was applied to the 
variable “inhabited areas”, where categories 
were also predefined by GEOSTAT. For the 
variable “Percentage of pasture in the 
catchment area”, only two classes were defined 
because of the presence of many extreme 
values (i.e. no pastures for the majority of 
ponds, or superior to 30% for the other ponds). 
The final pond ecological condition was 
determined from the average score of the seven 
variables. This score allowed the classification 
of the sites along a gradient from the best to 
the worst available sites. In a second phase, 
along this gradient of 36 sites, eight reference 
and nine degraded sites were defined, validated 
from expert knowledge (Figure 7.1). The other 
19 sites were classified in an intermediate 
group (Appendix 7.1). 
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Table 7.2 Description of the five-classes (from high to bad) and the corresponding scores (from 5 to 1) 
assigned to each pond for determining pond ecological condition. The pond condition was based on seven 
variables related to biological conditions, water chemistry, and land-use. 
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Additionally, as area has an influence on 
biodiversity (Oertli et al., 2002) and therefore 
on the metrics, it was necessary to check that 
pond sizes were equally distributed between 
the reference and degraded sites. This was 
indeed found to be the case, since no 
significant differences were observed between 
the two sets (Mann-Whitney test for two 
independent samples with p = 0.24).  

7.2.5 Defining the pond ecological 
condition of the 19 tested sites 

The procedure was the same as the one 
developed for the calibration ponds. However, 
for the nine French sites, only four out of the 
seven variables were available (the trophic 
state, percentage of natural areas within a 50m 
wide belt, connectivity with other wetlands 
(1km), percentage of agricultural activities in 
the catchment area).  
Out of the 19 test sites classified along the 
gradient from the best to the worst available 
sites, seven were selected to be incorporated 
into one reference sites, and six degraded sites 
(Figure 7.1). The other sites were classified in 
an intermediate group (Appendix 7.1). 

7.2.6 Identification of candidate metrics 

A total number of 55 potential metrics 
representing various aspects of the 
macroinvertebrates and amphibians ecological 
communities were selected from: 1) the 
literature available on lentic ecosystems, 
(Hicks, 1997 ; U.S.EPA., 1998 ; Anderson & 
Vondracek, 1999; Burton et al., 1999; Gernes 
& Helgen, 1999; Rader et al., 2001 ; PCTPR, 
2002; Williams et al., 2002; Solimini et al., 
2008; Trigal et al., 2008;), 2) our previous 
studies (Oertli et al., 2000 ; Menetrey et al., 
2005; 2008); 3) by expert knowledge. The 
metrics were tested for their potential to 
respond to site degradation (Table 7.3). They 
were based on selected and total taxonomic 
richness, intolerance to the site degradations, 
conservation values, and biological/ecological 
traits. 
Taxonomic richness - The number of taxa 
within the selected taxonomic groups was 
calculated at species and/or genera level for 
Coleoptera, Odonata, Gastropoda, Amphibia, 
Ephemeroptera or combined together (COGA). 
Additionally, other metrics were calculated at 

the family level: the total number of the 
macroinvertebrates families, the 
Ephemeroptera combined with Plecoptera and 
Trichoptera (EPT), the Megaloptera combined 
with the Odonata larvae (MO); and 
Ephemeroptera combined with Trichoptera and 
Odonata larvae (ETO). The “Indice de 
Biodiversité des Etangs et Mares” (IBEM), a 
Swiss lowland pond biodiversity index, was 
also tested as a candidate metric (Angelibert et 
al. & Indermuehle et al., submitted). The 
IBEM takes into account the pooled genera 
richness of Macrophytes, Coleoptera, Odonata, 
Gastropoda, and the species richness of 
Amphibia (MyCOGA).  
Intolerance to the site degradations - The 
presence or absence of the Caenidae 
(Ephemeroptera family) on the sites was 
recorded. Additionally, a relative richness was 
calculated, representing the ratio of the number 
of the non-insect families to the total number 
of the macroinvertebrates families.  
Conservation values - A conservation value 
was calculated separately for Coleoptera, 
Odonata, Gastropoda, Amphibia, or as a 
combined value (COGA). The conservation 
value is a score defining the rank of each 
species according to its degree of threat in 
Switzerland, as described in the national Red 
List (Duelli, 1994; Gonseth & Monnerat, 2002; 
Schmidt & Zumbach, 2005). The conservation 
value per site of the species assemblage is the 
sum of the scores of all species present (see 
Oertli et al.(2002) for details).  
Biological/Ecological traits - Additionally, 
other metrics linked to 21 biological and 
ecological trait categories were selected. Our 
previous study (Menetrey et al., 2005), 
demonstrated that they depend on the number 
of the trait categories available for each 
taxonomic group. As a result, 9 metrics for 
Coleoptera, 13 metrics for Odonata and 11 
metrics for Gastropoda were selected. A fuzzy 
coding approach was used to describe the link 
between the genera groups and each of the 
variables considered. A score was assigned to a 
genera group to describe its affinity to each 
category of every variable, from zero 
indicating “no affinity” to five indicating “high 
affinity” (Tachet et al., 2000). Then, for each 
pond, a mean score for the group considered 
was calculated. 
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Table 7.3 The 55 tested metrics linked to several aspects of the structure and functioning of 
macroinvertebrates and amphibians communities used in lentic ecosystems.  

Categories

Metrics

Taxonomic richness

Species richness Coleoptera; Odonata; Gastropoda; Amphibians; 
Ephemeroptera; and Menetrey et al., 2005, 2008 

the pooled Coleoptera + Odonata + Gastropoda + 
Amphibia (COGA) Menetrey et al., 2005

Genera richness Coleoptera; Odonata; Gastropoda; and Burton et al., 1999; Gernes and Helgen, 1999
the pooled Coleoptera + Odonata + Gastropoda + 
Amphibia (COGA) Menetrey et al., 2005

Family richness Macroinvertebrates; U.S.EPA, 1998; Burton et al., 1999; PCTPR, 2002; Menetrey 
et al., 2005

Ephemeroptera + Plecoptera + Trichoptera (EPT); PCTPR, 2002; Menetrey et al., 2005 

Megaloptera + Odonata (MO); PCTPR, 2002; Menetrey et al., 2005

Ephemeroptera + Trichoptera + Odonata (ETO) U.S.EPA, 1998; Solimini et al., 2008

Pond biodiversity index 
(IBEM)

The pooled Macrophytes + Coleoptera + Odonata 
+ Gastropoda + Amphibia (MyCOGA) Angélibert et al., submitted; Indermuehle et al., submitted

Intolerance to the site 
degradations

Relative richness Non-insects / Macroinvertebrates U.S.EPA, 1998
Presence or absence Caenidae Anderson et Vondracek, 1999; Menetrey et al., 2008

Conservation values

Conservation value Coleoptera; Odonata; Gastropoda; Amphibians; 
and Oertli et al., 2000

the pooled Coleoptera + Odonata + Gastropoda + 
Amphibia (COGA) Menetrey et al., 2005

Biological and 
ecological traits

Life cycle duration
<=1 year Odonata; Gastropoda Menetrey et al., 2005
> 1 year Odonata; Gastropoda Menetrey et al., 2005

Potential number of 
reproduction cycles per 

year
 <1 Odonata Menetrey et al., 2005
 >1 Odonata Menetrey et al., 2005
 = 1 Odonata Menetrey et al., 2005
 >=1 Odonata Menetrey et al., 2005

Mode of reproduction
clutches, terrestrial Coleoptera; Odonata Menetrey et al., 2005

other Coleoptera; Odonata Menetrey et al., 2005
Food

herbivore Gastropoda Menetrey et al., 2005
detritivore Gastropoda Menetrey et al., 2005

herbivore-detritivore Coleoptera Menetrey et al., 2005
predator Coleoptera Menetrey et al., 2005

Feeding habits
shredder Coleoptera; Gastropoda U.S.EPA, 1998; Menetrey et al., 2005 

scraper Coleoptera; Gastropoda U.S.EPA, 1998; Menetrey et al., 2005; Solimini et al., 2008 

filter-feeder Gastropoda U.S.EPA, 1998; Menetrey et al., 2005
other Gastropoda Menetrey et al., 2005

Resistance form
yes Odonata this study

none Odonata this study

Substrate (preferendum)

mineral Coleoptera; Odonata; Gastropoda Menetrey et al., 2005
organic    Coleoptera; Odonata; Gastropoda Menetrey et al., 2005
vegetal Coleoptera; Odonata; Gastropoda Menetrey et al., 2005

Major taxonomic groups Author(s)

 
Gastropoda and Ephemeroptera are represented by aquatic specimens. Coleoptera are represented by aquatic 
adults and larvae. Odonata are represented by adults, except for MO and ETO where the larvae are taken into 
consideration. The biological and ecological traits are adapted from the traits presented for the macroinvertebrate 
genera level by Tachet et al. (2000). 
 



  67

7.3 Data analysis 

7.3.1 Selection of the relevant metrics 

A stepwise procedure was followed to evaluate 
the effectiveness of a given metric to be 
integrated into a multimetric index, as 
described by U.S.EPA. (1998, 2002a), Barbour 
et al. (1999), or Hering et al. (2006), and 
successfully applied by many authors (e.g. 
Blocksom et al. (2002), Klemm et al. (2003), 
Bohmer et al. (2004), Ofenböck et al. (2004), 
Baptista et al. (2007), Solimini et al. (2008).  
Four criteria are to be evaluated in the 
following order:  

1) Relationship with indicators of the 
pond ecological condition,  

2) Discriminatory power,  
3) Relative scope of impairment (RSI),  
4) Redundancy.  

Relationship with indicators of the pond 
ecological condition - The same seven 
variables used to characterise the pond 
ecological condition were tested separately in 
this section. The relationships between the 55 
metrics and each of the seven variables were 
tested using a regression analysis for the 
quantitative variable (macrophytes species 
richness). A non-parametric test (Kruskal-
Wallis) was performed for the other six 
qualitative variables. The metrics showing a 
significant relationship with at least one 
variable were retained. 
Discriminatory power - The discriminatory 
power of a metric is its ability to distinguish 
between reference and degraded ponds. This 
can be revealed using box-and-whisker plots. 
For any given metric, a strong discriminatory 
power is shown when the interquartile (IQ) 
ranges of the metric distribution (from 
reference, respectively degraded sites) have 
minimal or no overlap. This indicates that both 
medians are outside this interquartile range 
overlap (Barbour et al., 1996; U.S.EPA., 1998; 
Blocksom et al., 2002). Additionally, these 
results were confirmed by using a Mann-
Whitney U-test. 
Relative scope of impairment - RSI is an 
indication of the inherent variability of a given 
metric. A highly variable metric is not useful 
because it will have a low discriminatory 
power between reference and degraded sites 

(Barbour et al., 1996). By using only the 
values from the reference ponds, the RSI was 
calculated for each metric as: RSI = (IQ)/(qa-
qb); where qa and qb are the percentile values of 
the metric distribution. For metrics that 
decrease with site degradation a = 25 and b = 0 
(minimum); while for metrics that increase 
with degradation, a = maximum and b = 75 
(Barbour et al., 1996; U.S.EPA., 1998). 
Metrics with an RSI greater than one were 
excluded from further consideration.  
Redundancy - To avoid redundant metrics 
into a multimetric index, a Spearman 
correlation test was finally performed on the 
retained metrics. Metrics that were highly 
correlated (Spearman r > 0.7) were not 
combined together. 

7.3.2 Index development 

Each remaining metric was transformed into a 
unitless score. As the method of scoring can 
affect the performance of the index, we 
previously evaluated different methods of 
scoring metrics (Blocksom, 2003). A trisection 
discrete scoring method was finally chosen 
using the 95th percentile of the entire 
distribution of the 36 available sites. U.S.EPA. 
(1998), Karr and Chu (1999), and Hering et al. 
(2006) also recommended this scoring method 
for cases where true reference conditions are 
difficult to determine or where there are too 
few reference sites (i.e. less than 5-10 
samples).  
Metric values from 0 (or the lowest possible 
value) to the 95th percentile were trisected. 
This meant that values in the top one-third 
received a five (representing the reference 
values), values in the middle third received a 
three (lower condition), and values in the 
bottom third received a one (the greatest 
deviation from the reference value). The 95th 
percentile value was taken to avoid using 
outliers. The scores of the selected metrics 
were summed and then divided by the 
maximum score, so that the index value ranged 
from 0.2 to 1. For example, if three metrics 
were taken into consideration for their 
aggregation into the index, then the maximum 
score would be 15 and thus the maximum 
score of the index would be one.  
All possible combinations of the retained 
metrics were considered, whereby avoiding 
having the redundant metrics together. 
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7.3.3 Selection of the final multimetric 
index 

The best combination of the selected metrics to 
be retained for building the index was made by 
two tests.  
First, the percentage of the sites correctly 
classified by each combination was compared 
to the classification calculated by the seven 
variables reflecting the pond ecological 
condition to evaluate the appropriateness of 
each combination. For that, the range of the 
index was subdivided into the same 
“reference” and “degraded” categories. As 
suggested by U.S.EPA (1998), the 25th 
percentile of the reference site’s index 
distribution was selected as the criterion for the 
minimum value of the index representing 
reference conditions. Using the 25th percentile 
was a good compromise, as it takes into 
account natural variability and excludes 
unknown impairments and extreme outliers 
(Barbour et al., 1996; Hering et al., 2006). 
Thus, index values above the 25th percentile of 
reference sites were classified as “reference” 
sites. On the other hand, index values under the 
75th percentile of degraded sites were defined 
as “degraded” sites. The index values 
occurring between these boundaries were 
defined as “intermediate” sites. Additionally, 
the discrimination efficiency (DE) of the index 
was calculated. The DE is the percentage of 
the degraded sites showing values lower than 
the 25th. percentile of reference values for 
decreasing metrics, and higher than the 75th 
percentile for increasing metrics, respectively. 
Second, as the aim of this study was the 
application of this index by end-users for 
routine management procedures, an important 
criterion in the selection of the index was the 
evaluation of its costs. For that, field and 
laboratory work were calculated in hours for 
an average pond, from a surface area of 
approximately 5000m2. Finally, the 
combination that correctly classified the 
highest number of ponds with the lowest cost 
was marked as the multimetric index. 

7.3.4 Testing the performance of the 
index  

An external dataset (i.e. different from the one 
used to build the index), composed by seven 
reference and degraded sites out of the 19 
available test sites, was taken to assess the 

performance of the index. The percentage of 
the sites correctly classified in comparison to 
the classification calculated by the seven 
variables was also evaluated. 

7.4 Results 

7.4.1 Selection of the relevant metrics 

Following the stepwise procedure, six metrics 
were selected for their incorporation into the 
multimetric index (Table 7.4). These were: 
Coleoptera genera richness; COGA genera 
richness; macroinvertebrate family richness; 
EPT family richness; IBEM; and Conservation 
value of Coleoptera. They significantly 
discriminated references sites from degraded 
sites; they showed a significant relationship 
with at least one indicator of the pond 
ecological condition (Table 7.5), and had an 
RSI of less than one. They all decreased as 
disturbance increased (Figure 7.2). Among 
these six relevant metrics, few pairs of metrics 
were highly correlated (Spearman r > 0.7, see 
Table 7.6) and considered redundant: (1) The 
Coleoptera genera richness with: the COGA 
genera richness (r = 0.84), the IBEM (r = 
0.72), and the Conservation value of 
Coleoptera (r = 0.79); (2) The COGA genera 
richness with the IBEM (r = 0.86). 

7.4.2 Index development 

The medians, the IQ, the minimum and the 
maximum of the six selected metrics are 
shown in Figure 7.2. The ranges of scores are 
shown in Table 7.7. The metrics described the 
references sites with values equal or higher 
than: 13.1 for the Coleoptera genera richness 
(median=17.1), 32.5 for the COGA genera 
richness (median=41.2), 32.2 for the 
macroinvertebrate family richness 
(median=37), 4.3 for EPT family richness 
(median=5), 0.68 for the IBEM (median=0.75), 
and 22 for the Conservation value of 
Coleoptera (median=23.5). The degraded sites 
showed values lower than: 9 for the Coleoptera 
genera richness (median = 3.6), 24 for the 
COGA genera richness  (median=23.9), 26 for 
the macroinvertebrate family richness 
(median=19), 3 for the EPT family richness 
(median=3), 0.56 for the IBEM (median=0.52), 
and 14 for the Conservation value of 
Coleoptera (median=5). 
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Table 7.4 Results of the stepwise procedure (four criteria) for the selection of the relevant metrics.  

Categories Groups 1) Relationship with indicators 
of the pond condition

2) Discriminatory 
power

3) RSI 4) Redundancy

Metrics
Taxonomic richness 

aquatic Coleoptera yes **- 1.80 -
adult Odonata yes *- 6.25 -
aquatic Gastropoda yes n.s. - -
Amphibians no n.s. - -
COGA yes **- 1.10 -
Ephemeroptera yes *- 1.00 -
aquatic Coleoptera yes **- 0.77 yesa

adult Odonata yes *- 4.00 -
aquatic Gastropoda no n.s. - -
COGA yes **- 0.86 yesab

macroinvertebrates yes **- 0.63 no
EPT yes *- 0.86 no
MO yes n.s. - -
ETO yes *- 1.43 -

Pond biodiversity index (IBEM) MyCOGA yes **- 0.61 yesab

Intolerance to the site degradations
Relative richness Non-insects / Macroinvertebrates no n.s. - -

Presence or absence Caenidae no n.s. - -
Conservation values

aquatic Coleoptera yes *- 0.89 yesa

adult Odonata yes 0.0504- 5.36 -
aquatic Gastropoda no n.s. - -
Amphibians no n.s. - -
COGA yes **- 1.17 -

Biological and ecological traits
Life cycle duration

<=1 year Odonata no n.s. - -
Gastropoda no n.s. - -

> 1 year Odonata no n.s. - -
Gastropoda no n.s. - -

Potential number of reproduction 
cycles per year

 <1 Odonata no n.s. - -
 >1 Odonata no n.s. - -
 = 1 Odonata yes *+ 0.45 no
 >=1 Odonata no 0.0616.+ 0.51 no

Mode of reproduction
clutches, terrestrial Coleoptera no *- 0.8 -

Odonata yes n.s. - -
other Coleoptera no n.s. - -

Odonata no n.s. - -
Food

herbivore Gastropoda no n.s. - -
detritivore Gastropoda no n.s. - -

herbivore-detritivore Coleoptera no n.s. - -
predator Coleoptera no n.s. - -

Feeding habits
shredder Coleoptera no 0.0653.+ 0.60 no

Gastropoda no n.s. - -
scraper Coleoptera no *- 0.8 -

Gastropoda yes n.s. - -
filter-feeder Gastropoda no n.s. - -

other Gastropoda yes n.s. - -
Resistance form

yes Odonata no n.s. - -
none Odonata yes n.s. - -

Substrate (preferendum)
mineral Coleoptera no n.s. - -

Odonata no n.s. - -
Gastropoda no n.s. - -

organic    Coleoptera no n.s. - -
Odonata no n.s. - -
Gastropoda no n.s. - -

vegetal Coleoptera no 0.0766.+ 0.70 no
Odonata yes 0.0561.+ 1.84 no
Gastropoda yes n.s. - -

Conservation value

Species richness

Genera richness

Family richness

Selection criteria

 
A relationship with the site degradation is noted if there is at least one significant difference between the metrics 
and one of the seven variables selected (see 7.5 for details). For the Discriminatory power (see Figure 7.2), n.s. = 
not statistically significant; * p < 0.05 , ** p < 0.01 ; + positive relationship; - = negative relationship; value of P 
is indicated if near to significance (0.05 < p < 0.10). RSI is calculated only for metrics having a significant 
discriminatory power (worse when >1; see explanations in the text). Selected metrics are in bold. Metrics are 
considered redundant if highly correlated with other metrics (r > 0.7, P < 0.05). a=correlation between Coleptera 
genera richness and : COGA genera richness, IBEM, and the conservation value of Coleoptera; b=correlation 
between COGA genera richness and IBEM (see Table 7.6 for details). 
 



  70

Table 7.5 Significance of the relationship between the six selected metrics and the seven variables reflected 
the pond ecological condition tested separately.  

Macrophyte 
species 
richness

Trophic 
state of PN

Natural 
areas within 
a 50 meters 
wide belt

Connectivity 
with other 
wetlands 
(1 km)

Agricultural 
activities 

in the 
catchment 

area

Pastures in 
the 

catchment 
area

Inhabited 
areas

Coleoptera genera 
richness *** 0.05 n.s. n.s. n.s. n.s. n.s.

COGA genera 
richness *** n.s. * n.s. n.s. n.s. n.s.

Macroinvertebrate 
family richness *** * n.s. n.s. n.s. n.s. n.s.

EPT family 
richness ** 0.06 n.s. n.s. 0.09 n.s. n.s.

IBEM *** n.s. n.s. n.s. n.s. n.s. n.s.
Conservation 
value of 
Coleoptera *** * n.s. n.s. n.s. n.s. n.s.  

A regression analysis was performed for the quantitative variable (macrophyte species richness of plant 
community). A nonparametric test (Kruskal-Wallis) was performed for the other six qualitative variables. n.s. = 
not statistically significant; * p < 0.05 , ** p < 0.01, ***p < 0.001; value of P is indicated if near to significance 
(0.05 < p < 0.10). 
 
Table 7.6 List of pairwise Spearman correlations among the six selected metrics.  

Coleoptera 
genera richness 

COGA genera 
richness 

Macro-
invertebrate 

family richness

EPT family 
richness IBEM

COGA genera richness 
0.84

Macroinvertebrate 
family richness 0.61 0.65

EPT family richness
0.28 0.33 0.56

IBEM
0.72 0.86 0.58 0.23

Conservation value of 
Coleoptera 0.79 0.58 0.44 0.05 0.58  

High correlations are in bold (r > 0.7, P < 0.05). 
 

7.4.3 Selection of the final multimetric 
index 

Eighteen combinations were tested (Table 7.8). 
Regarding the calibration sites, the percentage 
of the sites correctly classified in comparison 
to the classification calculated by the seven 
variables varied from 76% (two to three 
combined metrics) to 88% (two to three 
combined metrics). Three metric combinations 
had the highest number of sites correctly 
classified (15 out of the 17 calibration sites): 
the CIEPT (Coleoptera genera richness (C) + 
macroInvertebrate family richness (I) + EPT 
family richness (EPT)); the IEPTB 
(Macroinvertebrate family richness (I) + EPT 

family richness (EPT) + IBEM (B)); and the 
COGAEPT (COGA genera richness + EPT 
family richness). They all performed well in 
discriminating between degraded and reference 
sites (p < 0.01 for the CIEPT and the 
COGAEPT, and p < 0.001 for the IEPTB). 
Additionally, the Discrimination Efficiency 
(DE) was also good: 89% of the degraded sites 
scored below the 25th percentile of the original 
reference sites for the three above indexes.  
Regarding the cost-effectiveness, the CIEPT 
was without doubt obtained at reduced costs, 
with 22 hours of field and laboratory work. In 
comparison, the IEPTB needed 54 hours, and 
respectively 33 hours for the COGAEPT. 
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Figure 7.2 Box-and-Whisker plots of each of the six relevant metrics, showing their ability to discriminate 
between degraded (deg) and reference (ref) sites. Range bars show maximum and minimum of non-
outliers; boxes are interquartile ranges (25-75% percentiles); small squares are medians; dots are outliers. 

 
Table 7.7 Scores of the six selected metrics, according to the trisection discrete scoring method (U.S.EPA., 
1998). 

Metrics 5 3 1

Coleoptera genera richness ≥13.2 9-13.19 <9

COGA genera richness ≥32.5 24-32.49 <24

Macroinvertebrates family 
richness ≥32.2 26-32.19 <26

EPT family richness ≥4.3 3-4.329 <3

IBEM ≥0.68 0.56-0.679 <0.56

Conservation value of 
Coleoptera ≥22 14-21.9 <14

Scores

 
Metric values from 0 (or the minimum possible value) to the 95th percentile are trisected; values in the top one-
third receive a 5 (representing the reference values), values in the middle third receive a 3 (lower condition), and 
values in the bottom third receive a 1 (the greatest deviation from the expected value). 
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Table 7.8 Index testing showing the eighteen possible combinations of metrics performed on the 
calibration and on the tested sites.  

Name Metric combination

17 Swiss calibration sites 7 test sites
IEPTVB macroInvertebrates family richness + 

EPT family richness + 
conservation Value of Coleoptera + 
IBEM

82 86 60

COGAIEPTV COGA genera richness + 
macroInvertebrates family richness + 
EPT family richness + 
conservation Value of Coleoptera 

76 86 43

CIEPT Coleoptera genera richness + 
macroInvertebrates family richness + 
EPT family richness 

88 86 22

COGAIV COGA genera richness + 
macroInvertebrates family richness +
conservation Value of Coleoptera 

76 57 43

COGAEPTV COGA genera richness +  
EPT family richness + 
conservation Value of Coleoptera 

82 86 40

IVB macroInvertebrates family richness +
conservation Value of Coleoptera + 
IBEM

82 71 57

EPTVB EPT family richness + 
conservation Value of Coleoptera + 
IBEM

82 86 54

IEPTB macroInvertebrates family richness + 
EPT family richness + 
IBEM

88 100 54

EPTB EPT family richness + 
IBEM 82 100 51

CEPT Coleoptera genera richness + 
EPT family richness 82 71 19

CI Coleoptera genera richness + 
macroInvertebrates family richness 82 71 22

COGAI COGA genera richness + 
macroInvertebrates family richness 82 100 36

COGAEPT COGA genera richness +  
EPT family richness 88 100 33

COGAV COGA genera richness +
conservation Value of Coleoptera 76 57 37

IV macroInvertebrates family richness +
conservation Value of Coleoptera 82 71 25

IB macroInvertebrates family richness +
IBEM 82 100 54

EPTV EPT family richness + 
conservation Value of Coleoptera 82 86 22

VB conservation Value of Coleoptera + 
IBEM 82 57 51

B IBEM 82 100 48

% of sites correctly classified by the 
index in comparison to the classification 

calculated by the seven variables 
reflecting the pond ecological condition

Costs 
(in hours)

 
The selected combination marked as the index is in bold. The costs were evaluated by field and laboratory work 
(displacements not included). They are calculated for an average pond with an area of 5000m2. 
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7.4.4 Performance of the index 

The CIEPT index correctly classified six out of 
the seven test sites (Table 7.8) and showed a 
significant correlation with the pond ecological 
condition (p = 0.001, Figure 7.3). If 
considering only the water quality reflected by 
the trophic status, a similar pattern was 
observed for eutrophication (p = 0.03, Figure 
7.4). 
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Figure 7.3 Distribution of the CIEPT index 
among the pond ecological condition (the seven 
variables combined together). The relationship is 
significant with p = 0.001. n = 33 sites. 

The CIEPT index had a range value of under 
0.6 for degraded sites (75th percentile), 
between 0.6 and 0.85 for intermediate sites and 
over 0.85 for reference sites (25th percentile, 
Table 7.9). 
If taking into account the available Swiss sites 
(calibration and tested sites), 55% of the sites 
are considered degraded by the index. As for 
the rest, 19% are classified as reference sites, 
and 26% are classified as intermediate sites 
(Figure 7.5).  

7.5 Discussion 

7.5.1 Pertinence of the three metrics 
combined in the CIEPT index 

The Coleoptera genera richness was retained as 
a relevant metric for integration into the 
CIEPT index. Water beetles are generally 
considered a suitable group to assess the 
environmental conditions of ponds (Foster et 

al., 1992 ; Bilton et al., 2006). They comprise 
a great number of species, are taxonomically 
stable, are ecologically well understood 
(Burmeister, 1939; Klausnitzer, 1996), occur in 
a broad range of habitat types (Sanchez-
Fernandez et al., 2006), and exhibit high 
functional diversity including predators, 
herbivores and detritivores (Tachet et al., 
2000). They have been shown to be effective 
indicators of spatial and temporal changes in 
aquatic systems (Bournaud et al., 1992; 
Richoux, 1994 ; Eyre et al., 2006 ; Carron et 
al., 2007). Coleoptera were found to give 
effective contribution for the assessment of the 
ecological quality in British ponds at the 
family level (PCTPR, 2002). 
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Figure 7.4 Box-and-Whisker plots of the 
distribution of the CIEPT index among the 
trophic state of PN where om = oligotrophic + 
mesotrophic state; e = eutrophic state; h = 
hypertrophic state. (a) Range bars show 
maximum and minimum of non-outliers; boxes 
are interquartile ranges (25-75% percentiles); 
small squares are medians; dots are outliers. The 
Kruskal-Wallis test gives a significant difference 
(p = 0.03). 

 
Table 7.9 Categories for the numerical values of 
the CIEPT index, and their definition for 
lowland ponds in Switzerland. 

CIEPT index 
scores

Definition

> 0.85 Highly comparable to reference sites
0.6-0.85 Defined as intermediate sites
< 0.6 Comparable to degraded sites  
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Degraded 
55%

Reference
19%

Intermediate
26%

 
Figure 7.5 Ecological quality of the Swiss lowland ponds (n = 42, including calibration and test sites), 
assessed with the CIEPT index. The CIEPT index has a range value of under 0.6 for degraded sites, 
between 0.6 and 0.85 for intermediate sites and over 0.85 for reference sites.  

The macroinvertebrate family richness was 
retained as a metric relevant for integration 
into the multimetric index. This metric is a 
primary component of ecological integrity and 
is already known to be useful when integrated 
into multimetric indexes in lotic ecosystems 
(Karr and Chu, 1999, Ofenböck et al., 2004 ; 
Baptista et al., 2007). In lentic ecosystems, this 
metric was effective for assessing 
environmental degradation in canals (PCTPR, 
2002). Macroinvertebrate richness (to genera) 
was also identified by Solimini et al. (2008) as 
an effective metric for assessing Appenninic 
mountain ponds in central Italy. 
The EPT family richness was also retained in 
the CIEPT index. Even if Plecoptera are 
generally poorly represented in ponds, they are 
nevertheless relevant for being integrated into 
the EPT family richness metric. Indeed, as the 
values of EPT family richness are low in ponds 
(one to six families), an additional family of 
Plecoptera could significantly increased the 
value of the EPT. Furthermore, the combined 
group of EPT taxa is already well known to be 
an effective indicator of water quality in lotic 
systems (Rosenberg and Resh, 1993; Lenat and 
Penrose, 1996) and has therefore been included 
in many multimetrics indexes (e.g. Fore et al., 
1996 ; Bohmer et al., 2004 ; Dahl & Johnson, 
2004 ; Ofenböck et al., 2004; Applegate et al., 
2007 ; Baptista et al., 2007). It is also retained 
in canals assessment (PCTPR, 2002). As 
demonstrated in Menetrey et al. (2008), there 
is a great potential in using Ephemeroptera as 

bioindicators of pond water quality. 
Nevertheless, it seemed more appropriate to 
use the combined EPT family richness rather 
than the Ephemeroptera species alone (The 
RSI was better for the combined EPT metric 
(RSI = 0.86) than for Ephemeroptera species 
richness (RSI = 1)). 

7.5.2 Use of biological and ecological 
traits in lentic ecosystems as 
relevant metrics 

Biological/ecological traits were not useful as 
indicators in our study and were therefore not 
appropriate for their integration into the index. 
Only one out of the 32 metrics tested satisfied 
the four criteria recommended by U.S.EPA. 
(1998). It was the trait “Potential number of 
reproduction cycles per year = 1 for the 
Odonata”. Despite the potential of this metric 
in terms of its discriminatory power, its RSI 
and its relationship with indicators of the pond 
ecological condition (Table 7.4), details from 
the datasets revealed the homogeneity amongst 
the genera present. This metric was therefore 
not selected.  
The percentage of shredders and percentage of 
scrapers were shown to be effective on rivers 
(Resh et al., 1995 ; Usseglio-Polatera et al., 
2001 ; Dolédec et al., 2006 ; Baptista et al., 
2007;), and lakes (U.S.EPA., 1998), although 
Fore et al. (1996) reported their variable 
response to human impacts. In this study, both 
metrics for Coleoptera significantly (or almost 
significantly, see Table 7.4) discriminated the 
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degraded from the reference sites and had a 
low RSI. Nevertheless, these two metrics 
didn’t satisfy all the criteria recommended by 
U.S.EPA. (1998) and were therefore not 
selected in the final index. 
Several reasons could explain why the 
biological/ecological traits were not relevant 
here. All the macroinvertebrates do not always 
feed according to their appointed functional 
feeding groups, therefore using different 
strategies either at one time or during different 
life stages (i.e. larvae and adult Coleoptera are 
not differentiated in Tachet et al. (2000)). 
Otherwise, the taxonomic identification is not 
sufficiently precise (the traits from Tachet et 
al. (2000) are assigned only to the genus level). 
Probably the most important consideration is 
that the traits were obtained here from a small 
representation of the community (Coleoptera, 
Odonata and Gastropoda taxa). It would be 
more relevant to obtain the traits for the whole 
community. For example, the shredders 
include a large proportion of Trichoptera. 
However, their inclusion was not possible in 
our study, because the identification for this 
taxonomic group was performed to the family 
level only. 

7.5.3 General consideration about the 
CIEPT index 

The CIEPT index incorporated two different 
combinations of the same categories of 
metrics, i.e. the family richness of the 
macroinvertebrates and the EPT family 
richness. Moreover, the EPT family richness is 
a part of the calculation of the 
macroinvertebrate family richness. Despite 
their close relation, these two metrics are not 
highly redundant (Spearman r = 0.56), and 
they were sensitive to different types of 
variables indicating the pond ecological 
condition, following the recommendations of 
Karr and Chu (1999).  
Coleoptera genera richness, macroinvertebrate 
family richness, and EPT family richness 
showed a strongly negative significant 
relationship with the vegetation richness (p < 
0.00001 and p < 0.01, Table 7.5). In fact, this 
was the case for all of the metrics selected in 
the index. Thus, the alteration of the habitat, 
reflected by the loss in vegetation species 
richness, seemed to be the most important 
factor explaining the loss of the 
macroinvertebrate community. The other 

predominant stressor that significantly 
negatively influenced macroinvertebrate 
family richness was the increase of the trophic 
state (p = 0.04). For EPT, a relationship with 
the trophic state or with the percentage of 
agricultural activities in the catchment area 
was near to being significant (0.05 < p < 0.10). 
For the Coleoptera genera richness, a 
relationship was also near significance with the 
trophic state (p = 0.05). Consequently, this 
study showed the importance of taking into 
account different metrics when building a 
bioassessment method to evaluate the 
ecological quality of the ponds, because they 
showed varying responses to the pond 
ecological condition (Table 7.5).  
The most relevant combination of the 
appropriate metrics to add into the index 
consisted of three out of the four available 
metrics combinations. This shows that the 
selection of the best combination didn’t 
include the maximal number of metrics. This 
finding contradicted the observation of Karr 
and Chu (1999), who suggested that an index 
with the largest number of metrics will tend to 
be less variable. Furthermore, the three metrics 
selected belonged to taxonomic richness 
categories, showing that in this study, the 
richness metrics were more suitable than 
metrics from the other categories to be 
integrated into the final index. Although 
richness metrics are generally sensitive to 
natural variability and seasonality, and thus are 
influenced by the period of sampling (Bilton et 
al., 2006), the combination of three different 
metrics diminishes this effect and thus 
increases the robustness of the multimetric 
index. 

7.5.4 The CIEPT index reflected the pond 
ecological condition 

The CIEPT index values responded to a 
gradient of the pond ecological condition 
(Figure 7.3). If regarding only the water 
quality, the index showed a significant 
decrease with an increase in the trophic state 
(Figure 7.4). In fact, among the site 
degradation, eutrophication is still one of the 
major problems in Swiss ponds. Although all 
successional stages are potentially valuable 
habitats (Williams et al., 1999; Biggs et al., 
2005), the number of hypertrophic ponds is 
disproportionate in comparison to the other 
earlier stages. At low altitude, it was observed 
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that more than half of the ponds are 
hypertrophic (Appendix 7.1). If no reversal 
process happens (e.g. protection with buffer 
strips, human management or creation of new 
ponds), the number of pristine ponds will 
decline dramatically.  

7.5.5 Application of the index CIEPT 

This multimetric index CIEPT was developed 
to evaluate the ecological quality (which 
integrates water quality) of ponds. It aims to 
help end-users to define decision priorities 
(protection, restoration) in their water surface 
routine management procedure, as required for 
legal purposes. This index is one tool for the 
management of ponds. Indeed, a pond with a 
low CIEPT index value (classified as 
degraded), could nevertheless include rare or 
endangered species (Hunter, 2001). 

7.6 Conclusion 
The CIEPT index is a robust index which will 
assist end-users in providing a practical tool 
for measuring the ecological quality of lowland 

ponds particularly useful for developping 
standard routine management. The 
combination of the genera richness of 
Coleoptera (C), the macroInvertebrate family 
richness (I), and the EPT family richness 
(EPT) were defined as the best relevant metrics 
for building the CIEPT index.  
The index CIEPT is able to discriminate 
between two classes, i.e. the best and the worst 
available sites; it responded to a gradient of the 
site degradation and was successfully tested on 
an external dataset to assess its performance.  
The advantages of this multimetric index are 
its replicated sampling design, its facility of 
use (determination of the fauna/flora to genera 
or family level only) and its cost-effectiveness. 
Additionally, it fullfils the WFD requirements 
in terms of the procedure, establishment of 
references conditions, and standardisation of 
the sampling method.  
A future challenge would be sampling more 
sites in order to allow the adjustments and 
refinements of the CIEPT index into five 
categories, as recommended by the WFD. 
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Appendix 7.1 Classification of the sites along a gradient from the worst to the best available sites.  
Sites Macrophytes 

species 
richness

Trophic 
state of 

PN

Natural 
area within 
a 50 meters 

wide belt

Connectivity 
with other 
wetlands 

(1 km)

Agricultural 
activities 

in the 
catchment 

area

Pastures in 
the 

catchment 
area

Inhabited 
area

Average
Score

Final 
classification 

(Expert opinion)

CIEPT 
index

A* - 1 1 5 2 - - 2.25 degraded 0.47
B* - 1 1 4 3 - - 2.25 degraded 0.33
AG0303 1 1 3 2 1 5 3 2.29 degraded 0.33
NE0058 3 1 1 2 1 5 3 2.29 degraded 0.47
LU0077 1 1 3 1 3 5 3 2.43 degraded 0.60
VD0093 1 1 2 4 2 5 2 2.43 degraded 0.20
GE0049* 4 1 1 1 2 5 3 2.43 degraded 0.60
C* - 1 1 5 3 - - 2.50 degraded 0.33
D* - 1 1 5 3 - - 2.50 degraded 0.20
E* - 1 1 5 3 - - 2.50 degraded 0.47
BE0065 2 1 3 1 1 5 5 2.57 degraded 0.33
JU7000 3 1 4 1 1 5 3 2.57 degraded 0.20
VS0050 1 1 1 4 2 5 4 2.57 degraded 0.20
ZG0043 1 1 2 2 3 5 4 2.57 degraded 0.60
GE0044* 2 3 1 2 2 5 3 2.57 intermediate -
GE0028 2 1 2 3 1 5 5 2.71 intermediate 0.47
F* - 1 3 5 2 - - 2.75 intermediate 0.33
AG0931 5 1 2 2 1 5 4 2.86 degraded 0.87
SH003b 3 1 2 2 5 5 3 3.00 intermediate 0.20
GE0045* 5 1 3 2 2 5 3 3.00 intermediate -
G* - 1 1 5 5 - - 3 intermediate 0.20
H* - 1 1 5 5 - - 3 intermediate 0.20
AG0305 1 3 4 2 4 5 3 3.14 intermediate 0.33
LU0512 4 1 3 5 1 5 3 3.14 intermediate 0.60
TI0026 1 3 3 3 4 5 3 3.14 intermediate -
VD0101 2 1 4 4 3 5 3 3.14 intermediate 0.47
GE0047* 2 3 3 3 3 5 3 3.14 intermediate -
AG0307 1 4 4 1 5 5 3 3.29 intermediate 0.33
BS0010 4 3 3 2 3 5 3 3.29 intermediate 0.33
GE0041 2 3 2 3 5 5 3 3.29 intermediate 0.60
SO0083 2 1 4 3 5 5 3 3.29 intermediate 0.60
RRTP04* 3 4 2 4 3 5 3 3.43 intermediate 0.47
BL0114 3 1 4 4 2 5 5 3.43 intermediate 0.20
JU8400 2 1 5 4 4 5 3 3.43 intermediate 0.33
LU0331 4 1 4 5 2 5 3 3.43 intermediate 0.47
BE0010 5 4 1 1 5 5 3 3.43 reference 1.00
BER009* 5 3 4 1 3 5 3 3.43 reference 0.73
VD022b 1 1 5 4 3 5 5 3.43 intermediate 0.20
JU8700 4 1 4 4 2 5 5 3.57 intermediate 0.73
LU0013 5 3 4 4 1 5 3 3.57 intermediate 0.73
LU0434 4 3 4 1 4 5 4 3.57 intermediate 0.47
JU9998* 4 1 5 1 5 5 4 3.57 intermediate 0.47
GE0010 5 4 4 1 4 5 3 3.71 reference 1.00
LU0033 3 3 5 5 2 5 3 3.71 intermediate 0.33
TG0034 4 3 4 4 3 5 3 3.71 reference 1.00
VD0078 4 3 5 3 1 5 5 3.71 reference 0.87
I* - 1 4 5 5 - - 3.75 intermediate 0.20
BE0524 5 3 5 1 3 5 5 3.86 reference 0.87
SG0140 4 3 4 3 5 5 3 3.86 reference 0.33
FR9999* 2 4 5 1 5 5 5 3.86 intermediate 0.47
FRFO02* 5 3 5 1 5 5 5 4.14 intermediate 0.73
VD9999* 5 3 5 3 5 5 3 4.14 intermediate 0.47
JU7501 5 3 5 5 4 5 3 4.29 intermediate 0.73
GE0048 5 4 5 5 4 5 3 4.43 reference 0.87
AG0461 5 5 5 5 5 5 4 4.86 reference 1.00  
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8.1 Une nouvelle méthode d’évaluation 
de la qualité écologique des étangs 
de Suisse : l’indice multimétrique 
CIEPT 

8.1.1 Elaboration de l’indice CIEPT 

Cette thèse de doctorat a permis de proposer un 
nouvel indice multimétrique d’évaluation de la 
qualité écologique des étangs de Suisse basé 
sur les macroinvertébrés. Les différentes étapes 
qui ont conduit à l’élaboration de cet indice, 
dénommé CIEPT, sont résumées dans le 
Tableau 8.1. 

8.1.2 Pertinence de l’utilisation des 
macroinvertébrés dans l’index 
CIEPT 

Le fort pouvoir indicateur des 
macroinvertébrés, dont les diverses espèces 
présentent une grande variété de réponses à la 
pollution organique (d’origine naturelle ou 
anthropique), a maintes fois été démontré dans 
les rivières et les lacs (voir Rosenberg & Resh, 
1993 ; Karr & Chu, 1999). Dans les milieux 
stagnants, il est admis que la grande majorité 
des macroinvertébrés sont généralement 
adaptés à des conditions plutôt eutrophes et ne 
sont donc pas à priori sensibles à une 
augmentation de la charge en nutriments 
(Macan, 1973 ; Tachet et al., 2000).  
Or, les résultats de notre étude ont montré que 
plusieurs des métriques testées basées sur des 
groupes taxonomiques particuliers (coléoptères 
et gastéropodes aquatiques, odonates adultes, 
éphémères), voire sur l’ensemble de la 
communauté (nombre de familles de 
macroinvertébrés) s’avèrent sensibles non 
seulement à la qualité de l’eau (voir ch. 5), 
reflétée par l’état trophique (mesurée par les 
concentrations de phosphore total et azote 
total), mais aussi à la qualité écologique 
globale (voir ch. 7). La qualité écologique dans 
ce travail est issue de la combinaison de sept 
paramètres indiquant l’état du système (points 
1 et 2) ou traduisant des facteurs de pression 
sur l’écosystème d’origine anthropique liés à 
l’utilisation du sol (points 3 à 7) :  

1) l’étude des communautés végétales : 
richesse spécifique en macrophytes,  

2) l’état trophique basé sur les 
concentrations en nutriments 
(phosphore total et azote total). 

3) le pourcentage d’environnement 
naturel dans un rayon de 50m,  

4) la connectivité à d’autres plans d’eau 
dans un rayon de 1km,  

5) le degré d’urbanisation (statistiques 
communales),  

6) le pourcentage d’agriculture dans le 
bassin versant,  

7) le pourcentage de pâturages dans le 
bassin versant,  

Il a été montré que, par rapport aux études 
d’évaluation de la qualité des lacs qui utilisent 
les communautés des macroinvertébrés 
benthiques des zones profondes (chironomidés, 
vers oligochètes, et mollusques) (Wiederholm, 
1980b ; Mouthon, 1993; Verneaux et al., 
2004 ; AFNOR, 2005; Rossaro et al., 2007), 
des métriques basées sur des groupes 
taxonomiques autres s’avèrent particulièrement 
intéressantes à considérer, en particulier, le 
nombre de genres de coléoptères aquatiques 
(C) et le nombre de familles de 
macroInvertébrés (I) (chapitre 7). De plus, le 
nombre de familles d’Ephéméroptères, 
Plécoptères et Trichoptères (EPT), utilisé 
fréquemment pour l’évaluation des milieux 
d’eau courante, a aussi été retenu comme 
métrique pertinente pour l’évaluation des 
étangs. Ce nombre a donc été intégré dans 
l’indice multimétrique final CIEPT que nous 
proposons. Il est à noter que le choix des 
taxons CIEPT est en accord avec les 
préférences émises par les services cantonaux 
en Suisse des secteurs environnements et/ou 
des eaux consultés lors de notre enquête sur le 
choix des groupes indicateurs qu’ils 
souhaitaient voir intégrer pour l’évaluation des 
étangs. En effet, plus de 40% d’entre eux ont 
proposé les coléoptères, les éphémères, les 
plécoptères, les trichoptères et les mollusques 
(question 4, Annexe 5). Lors de l’enquête, il 
apparaît en effet que ce sont les groupes les 
plus choisis après les diatomées (75%) et à 
égalité avec les macrophytes (42%) (Figure 
8.1). Les réponses au questionnaire ont aussi 
mis en évidence l’importance de prendre en 
compte des métriques intégrant plusieurs 
groupes taxonomiques car ils réagissent de 
manière différente et complémentaire aux 
perturbations du milieu, que ce soit par rapport 
à la qualité de l’eau (ch. 5) ou à la qualité 
écologique globale de l’étang (ch. 7).. 
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Tableau 8.1 Schéma des différentes étapes qui ont conduit à l’élaboration de l’indice CIEPT 

Tri et détermination selon Oertli et al. (2005) 

Ch. 5.2.2; ch. 7.2.3, et Annexe 19

Liste taxonomique

Ajustement taxonomique
avec estimateur Jacknife

(Burnham & Overton, 1979) 

Ch. 7.2.3

Echantillonnage standardisé des 
macroinvertébrés selon Oertli et al. (2005) 

Ch. 5.2.2; ch. 7.2.3, et Annexe 19

Classification des étangs en 
écorégions

Ch. 4.3.1; ch. 5.2.3, et Annexe 18

Etablissement des conditions de 
référence

Ch. 4.3.2 

Identification et choix des métriques

Ch. 7.2.6, Table 7.2

Calcul de l’indice multimétrique 
selon U.S.EPA (1998 et 2002a)

Ch. 7.3.2, Table 7.6

Relevé des paramètres 
environnementaux et physico-

chimiques selon Oertli et al. (2005) 

Ch. 7.2.4

Sélection de sites de calibration

Ch. 1; ch. 5.2.3; ch. 7.2.1, Fig. 7.1

Sélection des métriques pertinentes
selon U.S.EPA (1998 et 2002a)

Ch. 7.3.1, Table 7.3

Interprétation

Ch. 7.5 et ch. 8

Sélection de l’indice multimétrique CIEPT 

Ch. 7.3.3, Table 7.7

Classification des sites selon un 
gradient de qualité écologique

Ch. 4.3.3, ch. 7.2.4; Table 7.1; 
Appendix 7.1

Sélection de sites tests

Ch. 7.2.2; Ch. 7.3.4

Test de validation de l’indice

Ch. 7.3.4, Table 7.7

Tri et détermination selon Oertli et al. (2005) 

Ch. 5.2.2; ch. 7.2.3, et Annexe 19

Tri et détermination selon Oertli et al. (2005) 

Ch. 5.2.2; ch. 7.2.3, et Annexe 19

Liste taxonomique

Ajustement taxonomique
avec estimateur Jacknife

(Burnham & Overton, 1979) 

Ch. 7.2.3

Ajustement taxonomique
avec estimateur Jacknife

(Burnham & Overton, 1979) 

Ch. 7.2.3

Echantillonnage standardisé des 
macroinvertébrés selon Oertli et al. (2005) 

Ch. 5.2.2; ch. 7.2.3, et Annexe 19

Echantillonnage standardisé des 
macroinvertébrés selon Oertli et al. (2005) 

Ch. 5.2.2; ch. 7.2.3, et Annexe 19

Classification des étangs en 
écorégions

Ch. 4.3.1; ch. 5.2.3, et Annexe 18

Classification des étangs en 
écorégions

Ch. 4.3.1; ch. 5.2.3, et Annexe 18

Etablissement des conditions de 
référence

Ch. 4.3.2 

Etablissement des conditions de 
référence

Ch. 4.3.2 

Identification et choix des métriques

Ch. 7.2.6, Table 7.2

Identification et choix des métriques

Ch. 7.2.6, Table 7.2

Calcul de l’indice multimétrique 
selon U.S.EPA (1998 et 2002a)

Ch. 7.3.2, Table 7.6

Calcul de l’indice multimétrique 
selon U.S.EPA (1998 et 2002a)

Ch. 7.3.2, Table 7.6

Relevé des paramètres 
environnementaux et physico-

chimiques selon Oertli et al. (2005) 

Ch. 7.2.4

Relevé des paramètres 
environnementaux et physico-

chimiques selon Oertli et al. (2005) 

Ch. 7.2.4

Sélection de sites de calibration

Ch. 1; ch. 5.2.3; ch. 7.2.1, Fig. 7.1

Sélection de sites de calibration

Ch. 1; ch. 5.2.3; ch. 7.2.1, Fig. 7.1

Sélection des métriques pertinentes
selon U.S.EPA (1998 et 2002a)

Ch. 7.3.1, Table 7.3

Sélection des métriques pertinentes
selon U.S.EPA (1998 et 2002a)

Ch. 7.3.1, Table 7.3

Interprétation

Ch. 7.5 et ch. 8

Interprétation

Ch. 7.5 et ch. 8

Sélection de l’indice multimétrique CIEPT 

Ch. 7.3.3, Table 7.7

Sélection de l’indice multimétrique CIEPT 

Ch. 7.3.3, Table 7.7

Classification des sites selon un 
gradient de qualité écologique

Ch. 4.3.3, ch. 7.2.4; Table 7.1; 
Appendix 7.1

Classification des sites selon un 
gradient de qualité écologique

Ch. 4.3.3, ch. 7.2.4; Table 7.1; 
Appendix 7.1

Sélection de sites tests

Ch. 7.2.2; Ch. 7.3.4

Sélection de sites tests

Ch. 7.2.2; Ch. 7.3.4

Test de validation de l’indice

Ch. 7.3.4, Table 7.7

Test de validation de l’indice

Ch. 7.3.4, Table 7.7
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Figure 8.1 Résultats de l’enquête menée auprès des services cantonaux de protection de l’environnement 
et/ou des eaux de Suisse en relation avec la question 4 : “Quels groupes biologiques souhaiteriez-vous 
utiliser pour évaluer les étangs ?” (n = 18; choix multiples possibles). 

8.1.3 Pertinence de l’intégration des traits 
biologiques/écologiques dans un 
indice d’évaluation écologique des 
étangs 

L’utilisation des traits biologiques et 
écologiques représente un outil extrêmement 
intéressant pour la bioindication. En effet, 
Charvet (1999) a montré qu’ils apparaissent à 
la fois robustes face à la variabilité altitudinale, 
ou géologique, ainsi qu’à la variabilité 
saisonnière des communautés et face à l’effort 
d’échantillonnage, mais qu’ils étaient aussi 
sensibles au facteur pollution. Dans notre 
étude, nous avons montré que, à l’étage 
collinéen, 13 métriques sur les 33 testées 
réagissent à la qualité de l’eau (ch. 5). Seules 
les métriques dérivant de la catégorie « durée 
du cycle vital » n’ont montré aucune relation 
significative. De même, si l’on considère tous 
les étages de végétation (collinéen, 
montagnard/subalpin et alpin), seules 6 
métriques sur les 33 n’ont montré aucune 
relation significative.  
Cependant, les métriques dérivant des traits 
n’ont pas été retenus dans la construction de 
l’indice multimétrique car aucune ne répondait 
aux quatre critères de sélection finale des 
métriques comme recommandé par l’U.S.EPA 
(1998) (voir ch. 7). Il serait toutefois pertinent 
de se pencher plus en détail sur l’utilisation des 
traits dans l’évaluation écologique des étangs, 
car dans ce travail, nous avons limité l’étude 
des traits à un échantillon représentatif de la 
population seulement (Coleoptera, Odonata et 

Gastropoda). Il serait pertinent de prendre en 
compte l’ensemble de la communauté, en 
testant les traits par groupe fonctionnel sur les 
taxas totaux, comme déjà suggéré dans la 
littérature (Rawer-Jost et al., 2000). Par 
exemple, une métrique comme le pourcentage 
de broyeurs, qui s’est révélée pertinente dans 
de nombreuses études effectuées sur les 
rivières (Resh et al., 1995; Usseglio-Polatera, 
2001 ; Dolédec et al., 2006 ; Baptista et al., 
2007) ou en lac (U.S.EPA., 1998), mais aussi 
dans notre étude (ch. 5 et 7), devrait intégrer la 
communauté des trichoptères qui représentent 
pour une large part la proportion des broyeurs 
présents dans un étang. Malheureusement, cela 
n’a pas pu se faire dans le cadre de ce travail 
car l’utilisation des traits (Tachet et al., 2000) 
nécessite une détermination au genre (cf. ch. 
5). Or, l’identification de ce groupe n’a été 
effectuée qu’à la famille dans la précédente 
étude PLOCH. 

8.1.4 Limites d’application de l’indice 
CIEPT d’évaluation de la qualité 
écologique des étangs 

8.1.4.1 Nombre de campagnes et période 
d’échantillonnage 

Dans le cadre de notre étude, une seule 
campagne d’échantillonnage pour les étangs de 
plaine a été effectuée entre mi-mai et mi-
septembre, et ceci pour deux raisons :  
• le temps à disposition étant limité, il a été 

choisi de se focaliser plutôt sur l’acquisition 
de données d’un maximum de sites possibles 
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afin d’augmenter la fiabilité du 
développement de la méthode d’évaluation 
de ces milieux. En effet, il avait déjà été 
montré par Oertli et al. (2000), que les 
étangs présentent un caractère 
« individualiste » marqué d’un point de vue 
typologique,  

• techniquement, afin de pouvoir intégrer les 
données des étangs de l’étude PLOCH et afin 
que ces données soient comparables, le 
protocole d’échantillonnage selon l’étude 
PLOCH a été utilisé (Oertli et al., 2005b).  

Selon l’étude PLOCH, un compromis a été 
trouvé pour déterminer la période 
d’échantillonnage la plus propice afin de 
récolter le maximum d’espèces (et plus 
particulièrement en ce qui concerne les 
coléoptères et gastéropodes). Cependant, la 
méthode d’échantillonnage PLOCH ne 
convient pas forcément pour l’étude des larves 
d’éphémères et de trichoptères vu les 
variabilités saisonnières importantes dans le 
cycle de vie de certains invertébrés (Clifford, 
1982; Resh & Rosenberg, 1984) qui entraînent 
l’absence de nombreuses espèces lors des 
prélèvements estivaux (Oertli, 1992 ; Pulfer, 
1998 ; Bänziger, 2000). Une étude exhaustive 
du cortège des espèces d’un site nécessiterait 
une récolte de données répétées à différentes 
périodes au cours de l’année, comme 
recommandé par exemple dans le cadre de 
l’évaluation des milieux lotiques pour l’IBGN 
(AFNOR, 1992).  
La période d’échantillonnage la plus propice 
pour les larves de trichoptères sont les mois de 
janvier à mai (Pulfer, 1998), et avant fin mai 
pour les éphémères avant leur période 
d’émergence (Oertli, 1992 ; Bänziger, 2000). 
Par exemple, Cloeon dipterum, Caenis 
luctuosa et Caenis horaria présentent un cycle 
de vie de deux générations par an avec les 
dernières émergences de la génération d’hiver 
qui ont lieu vers la fin du mois de mai pour 
Cloeon dipterum (Oertli, 1992), à partir de fin 
mai et jusqu’à fin juin pour Caenis horaria 
(Oertli, 1992 ; Bänziger, 2000), voire jusqu’à 
début juillet pour Caenis luctuosa (Bänziger, 
2000).  
Cependant, ces études ont montré par ailleurs 
que les éphémères sont néanmoins présents 
durant toute l’année dans le plan d’eau, du fait 
d’un chevauchement des différentes 
générations. Des jeunes larvules de ce groupe 
étant déjà observées avant la fin de 

l’émergence des adultes, les espèces sont donc 
recensées dans les échantillons, mais sont 
souvent de tailles hétérogènes et présentes en 
abondances très variables. Comme la 
détermination se fait au niveau de la famille ou 
du genre pour les groupes retenus, cela ne pose 
pas problème, d’autant plus que la méthode 
proposée n’a pas comme but un inventaire 
exhaustif de toute les espèces présentes. En 
outre, le fait d’utiliser une combinaison 
multiple de métriques augmente la robustesse 
de l’indice, comme l’ont mis en évidence 
Maloney & Feminella (2006). 

8.1.4.2 L’indice CIEPT : un outil d’évaluation 
écologique des étangs collinéens 

L’indice CIEPT développé ici est applicable à 
l’évaluation écologique des étangs de plaine 
(étage collinéen d’altitude inférieure à 800m), 
mais pas à ceux qui sont situés à des altitudes 
plus élevées. 
Les étangs des étages montagnards, subalpins 
et alpins (> 600m d’altitude) fonctionnent 
différemment des étangs de plaine et possèdent 
une faune en partie spécifique (Oertli et al., 
2000 ; Hinden, 2004). Les relations entre la 
biodiversité et les paramètres 
environnementaux se révèlent être très 
différentes entre les étangs collinéens et les 
étangs situés à des altitudes plus élevées (cf. 
Annexe 13, Hinden et al. (2005)). De même, 
nous avons montré qu’un indice multimétrique 
utilisant des métriques basées sur des groupes 
taxonomiques différents doit être développé 
pour chaque étage de végétation (cf. ch. 5). 
Aux étages supérieurs à 600m, deux à quatre 
autres métriques ont été identifiées comme 
indicatrices de la qualité de l’eau. De même, 
pour la mise au point d’une méthode 
d’évaluation de la qualité écologique, les 
métriques pertinentes sélectionnées à l’étage 
collinéen ne se sont pas révélées pertinentes 
pour les autres étages (cf. ch. 7).  
Il est donc nécessaire d’adapter la méthode et 
de développer un indice de qualité écologique 
spécifique pour évaluer les étangs 
montagnards, subalpins et alpins. Pour des 
raisons de limite de temps, la priorité a été 
mise ici sur l’étage collinéen en tenant compte 
des souhaits des services cantonaux (32% ont 
proposé les étangs collinéens, respectivement 
11% pour les étangs montagnards, 14% pour 
les étangs subalpins, et 7% pour les étangs 
alpins. Cependant, 36% des services n’ont pas 
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répondu à cette question ; ce qui pourrait 
signifier qu’ils n’avaient pas de préférences). 

8.1.4.3 Autres critères pour la classification 
des étangs alpins 

A l’étage alpin (> 1800m), aucun site dégradé 
n’a pu être mis en évidence en utilisant les sept 
paramètres de qualité écologique. D’autres 
facteurs pourraient être explorés afin de 
distinguer des sites dégradés, ces milieux 
subissant des dégradations d’origine 
anthropique différentes de ceux de plaine. Par 
exemple, la présence de poissons, le pH ou la 
distinction entre les stades trophiques 
oligotrophes/mésotrophes se sont avérés 
représentatifs de la dégradation d’origine 
anthropique, comme montré par Hinden et al. 
(2005, cf. Annexe 13). Malgré l’exploration de 
ces paramètres, le nombre restreint de sites 
dégradés n’a pas permis dans cette étude de 
faire les tests adéquats. 

8.1.4.4 Identification de nouvelles métriques 
pour l’évaluation de la qualité 
écologique des étangs aux étages de 
végétation supérieurs à 800m 
d’altitude : utilisation des larves de 
chironomidés.  

En ce qui concerne la mise au point d’une 
méthode d’évaluation écologique des étangs 
des étages de végétation supérieurs à 800m 
d’altitude, les larves de chironomidés 
pourraient être des bioindicateurs pertinents 
malgré le fait que leur détermination est plus 
complexe que pour les autres macroinvertébrés 
et nécessite l’appel à un spécialiste. En effet, 
ils présentent de nombreux avantages (voir 
Berg (1995) ; Cranston (1995) ; Lang & Lods-
Crozet (1997) ; Kownacki et al. (2000)) :  
• ils représentent les groupes taxonomiques les 

plus diversifiés et les plus abondants en 
comparaison des autres macroinvertébrés,  

• ils constituent la majeure partie de 
l’abondance totale de la macrofaune des 
milieux d’eau stagnante, 

• ils se développent sur et dans tous les types 
de substrats à toutes les profondeurs, 

• les adultes ailés colonisent les milieux très 
rapidement,  

• ils couvrent une large variété des groupes 
fonctionnels (mangeurs de sédiments fins, 
broyeurs herbivores ou détritivores, 
racleurs/brouteurs, filtreurs, perceurs, 

prédateurs), 
• ils constituent une part importante de la 

nourriture de certains poissons,  
• tous les stades de développement sont 

identifiables dans le benthos, contrairement 
aux oligochètes par exemple dont le stade 
immature est impossible à déterminer, 

• ils répondent plus rapidement aux 
changements de la qualité de l’eau que les 
oligochètes car ils se nourrissent à la surface 
du sédiment (collecteurs d’algues, 
détritivores), 

• ils incluent des espèces sensibles à des 
pollutions différentes.  

Ainsi, il a été montré par Hinden (2004), 
Indermuehle & Oertli (2007), et Oertli et al. 
(2008c) que les étangs alpins de Macun dans le 
canton des Grisons n’hébergent que huit taxons 
(coléoptères, trichoptères, diptères, 
sphaeriidae, oligochètes, bryophytes et plantes 
supérieures) qui ne sont pas très diversifiés et 
peu abondants. Seuls les diptères (comprenant 
les chironomidés), bien adaptés aux conditions 
de l’étage alpin, sont globalement les plus 
abondants et diversifiés, comme cela a aussi 
été mis en évidence en lac par Lang & 
Reymond (1996), Kownacki et al. (2000), 
Marchetto et al. (2004), ou Fureder et al. 
(2006).  
Les chironomidés se sont déjà avérés efficaces 
pour mettre en évidence des changements 
environnementaux à ces altitudes élevées. Par 
exemple, Robinson et al. (2007) ont montré 
que la composition en taxa des chironomidés 
était différente dans les rivières et les lacs 
alpins entre deux bassins présentant des 
caractéristiques physico-chimiques différentes. 
Solimini et al. (2008) utilisent la richesse en 
taxa des chironomidés dans un indice 
d’évaluation de la qualité écologique des 
étangs de montagne. En outre, Lods-Crozet & 
Lachavanne (1994), ainsi que Boggero et al. 
(2006), ont mis en évidence plusieurs facteurs 
environnementaux déterminant la répartition 
des chironomidés, comme l’altitude, la 
température, le pH et les conditions trophiques. 
Tous ces résultats montrent que les 
chironomidés constituent un groupe de choix 
pour l’évaluation des étangs d’altitude.  

8.2 Test de validation de l’indice 
CIEPT 

Une étape importante dans le développement 
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d’un nouvel indice est sa validation. L’indice 
global d’évaluation de la qualité écologique 
des étangs CIEPT a été testé avec succès sur 
un set d’étangs externes (ch. 7). L’indice a en 
effet classé 86% des sites correctement, en 
comparaison de la classification de l’état 
écologique des étangs issue de la combinaison 
de sept paramètres indiquant l’état du système 
ou traduisant des facteurs de pression sur 
l’écosystème d’origine anthropique (ch. 7). 
Le set d’étangs externe comprenait non 
seulement des sites situés en Suisse, mais aussi 
des sites situés dans la région de Lyon 
(Dombes, France voisine). L’utilisation de 
l’indice dans une autre région est donc 
prometteuse, et confirme l’utilité de l’approche 
multimétrique pour le développement de la 
méthode. En effet, les résultats obtenus mettent 
en évidence que cette approche n’est pas 
restreinte régionalement contrairement aux 
autres méthodes plus classiques élaborées par 
le passé (voir ch. 3). 

8.3 Implications pratiques pour 
l’évaluation écologique et le 
biomonitoring des étangs  

8.3.1 Prise en compte des besoins des 
gestionnaires 

L’enquête réalisée auprès de l’OFEV ainsi 
qu’auprès des 50 services cantonaux de 
protection de la nature et de l’environnement 
et/ou des eaux de Suisse (60% de réponse pour 
les services de la nature et 70% pour les 
services de l’environnement et/ou des eaux) a 
permis de réunir des informations utiles qui ont 
été prises en compte dans le cadre de 
l’évaluation de la nouvelle méthode 
d’évaluation proposée.  
Plus de 75% des services consultés ont 
collaboré concrètement à ce travail en 
proposant la prise en compte de sites 
intéressants dans l’échantillonnage 
complémentaire à effectuer. Trois cantons ont 
aussi pris en charge les analyses chimiques des 
échantillons d’eau (Lucerne, Genève, Vaud). 

8.3.2 Utilité de l’indice CIEPT pour les 
gestionnaires 

L’indice CIEPT est facile d’accès et 
d’utilisation de par la simplicité de sa mise en 
œuvre. Il comporte de nombreux avantages :  

• le protocole d’échantillonnage est 
standardisé (Oertli et al., 2005b, cf. Annexe 
19). Il permet ainsi la comparaison de 
l’évolution des données dans le cadre d’une 
évaluation écologique d’un étang particulier 
à un moment donné et au cours du temps 
dans le cadre d’un biomonitoring (suivi d’un 
milieu). Il permet aussi la comparaison 
spatiale de plusieurs milieux, au niveau 
d’une entité régionale : réserve naturelle, 
canton ou Suisse ; 

• la détermination des macroinvertébrés est 
accessible aux non-spécialistes, au niveau de 
la famille seulement, ou au genre pour les 
coléoptères. Les récentes publications 
concernant par exemple les coléoptères 
(Carron, 2005, 2008) donnent une liste 
révisée des espèces présentes en Suisse. Une 
clé de détermination a été élaborée et est 
disponible chez le même auteur (Carron, 
document interne du LEBA, non publié) ; 

• le coût est peu élevé. La durée nécessaire à 
l’évaluation d’un étang de 5000m2 est du 
même ordre de grandeur que le calcul d’un 
IBGN pour une station en rivière (environ 
20h) puisqu’il demande 22 heures de terrain 
et laboratoire, déplacements non compris, cf. 
ch. 7) ; 

• l’indice, basé selon un protocole bien défini, 
est facile d’accès et à calculer (pour les 
détails de la construction de l’indice, voir ch. 
7, résumé dans le Tableau 8.1). 

8.3.3 Intégration de l’index CIEPT dans 
la stratégie de protection des eaux en 
Suisse 

Les outils d’évaluation de la qualité écologique 
des étangs font actuellement défauts en Suisse 
et la valeur des quelques méthodes utilisées à 
l’étranger est restreinte aux régions 
biogéographiques où elles ont été créées. 
Ainsi, les gestionnaires (administrations 
cantonales ou communales ou leurs 
mandataires) ont-ils recours à l’utilisation de 
méthodes d’évaluation inadaptées spécifiques 
aux rivières et aux lacs, ou à des méthodes 
d’inventaire exhaustives sur un nombre limité 
de groupes, malheureusement peu appropriées 
pour des comparaisons spatiales (au niveau de 
la région) ou temporelles (biomonitoring). 
Un des objectifs opérationnel de ce travail était 
de répondre aux besoins, attentes et souhaits 
des gestionnaires afin de mettre en place une 
méthode qui puisse être appliquée dans le 
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cadre de l’évaluation ou du monitoring de la 
qualité écologique des étangs.  
L’indice CIEPT proposé constitue donc un 
instrument important de mise en œuvre de la 
législation sur la protection des eaux et du 
suivi des écosystèmes aquatiques au niveau 
cantonal et national (application de la LEaux et 
OEaux). Il permet de définir des priorités 
d’action afin de proposer des mesures de 
gestion adéquates à la conservation et au 
maintien de ces milieux en tant que réservoir 
de biodiversité aquatique.  
Le suivi de l’évolution de ces milieux est de 
première importance, si l’on souhaite éviter 
des dommages irréversibles sur la biodiversité 
aquatique. Il est actuellement admis que les 
zones mises sous protection ne suffisent pas à 
elles seules à sauvegarder la biodiversité.  
L’indice de qualité écologique élaboré dans ce 
travail permet aussi de répondre à la stratégie 
du maintien de la biodiversité en Suisse (LPN 
et OPN) puisque celle-ci dépend directement 
d’une bonne qualité écologique du milieu. En 
effet, les eaux de surface doivent avoir au 
minimum un bon état écologique pour protéger 
la faune et la flore indigènes, ainsi que leur 
diversité biologique spécifique à ce type de 
milieu (selon OFEV et DCE). A l’étage 
collinéen, la biodiversité (richesse 
taxonomique moyenne par étang) est 
significativement plus élevée pour un lot mixte 
de 43 étangs (bon et très bon) que pour celle 
d’un lot 34 étangs plus uniforme (moyen, 
médiocre, mauvais) (p < 0.05 pour tous les 
groupes, Mann-Whitney U-test, Figure 8.2).  
Les seules exceptions sont les gastéropodes 
aquatiques (p = 0.09) et les amphibiens (p = 
0.25). Pour ce dernier groupe, les résultats sont 
difficiles à interpréter, car plus des 2/3 des 
étangs pris en considération pour cette étude 
font partie des sites d’importance nationale 
pour la reproduction des amphibiens, ce qui 
pourrait biaiser les résultats obtenus. Quand 
aux gastéropodes, il semblerait que la qualité 
écologique ne soit pas un critère déterminant 
pour leur présence sur les sites. 
La bonne qualité écologique des étangs, en 
Suisse ou au niveau mondial, est donc une 
richesse à préserver absolument, que ce soit 
d’un point de vue anthropocentriste (épuration 
et régulation des eaux superficielles, 
approvisionnement en eau pour l’arrosage, 

incendies) ou naturaliste (maintien de la 
biodiversité). 

8.3.4 Les odonates adultes et les 
amphibiens : indicateurs 
inappropriés pour l’évaluation 
écologique des étangs ? 

Parmi les différents groupes pris en compte 
dans cette étude et qui n’ont pas été retenus 
dans l’indice multimétrique final, il apparaît 
important de discuter de deux groupes cibles, 
les odonates adultes et les amphibiens, de par 
l’intérêt qu’ils représentent pour le grand 
public et parce que les services du secteur 
nature ont montré un intérêt particulier à les 
utiliser dans l’évaluation écologique routinière 
des étangs, contrairement d’ailleurs aux 
services chargés de la qualité des eaux (Figure 
8.1). En effet, 92% d’entre eux porte un intérêt 
plus particulièrement aux amphibiens et 67% 
aux odonates (Figure 8.3, et question 4, 
Annexe 5).  
Cet intérêt est à mettre en relation avec les 
deux Listes Rouges (LR) des espèces 
menacées de Suisse qui les concernent : 
• sur 20 espèces ou complexes d’espèces 

d’amphibiens présentes en Suisse, 70% 
figurent dans la LR des espèces menacés de 
Suisse (Schmidt & Zumbach, 2005); 

• sur 72 espèces de libellules indigènes de la 
faune suisse, 36% figurent dans la LR des 
espèces menacées de Suisse (Gonseth & 
Monnerat, 2002). 

Il apparaît que les services de l’environnement 
et/ou des eaux sont logiquement davantage 
intéressés par les groupes déjà reconnus 
comme indicateurs de la qualité des eaux alors 
que les services de la nature ciblent leurs 
préférences sur les espèces en relation avec le 
degré de menace des divers groupes et la perte 
de biodiversité. 
Les résultats de ce travail suggèrent que le 
simple échantillonnage des amphibiens et/ou 
des odonates adultes sur un site donné ne 
permet pas d’effectuer une évaluation 
écologique du milieu (cf. ch. 7). Oertli (2008a, 
2008b) a montré que les odonates ne sont 
jamais utilisés seuls dans les méthodes 
d’évaluation de la qualité écologique du milieu 
et les données les concernant sont plutôt 
combinées avec celles des assemblages de 
macroinvertébrés.  
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Figure 8.2 Richesse taxonomique moyenne par étang en Suisse : nombre de familles de macroinvertébrés, 
et d’espèces pour certains groupes (coléoptères, gastéropodes, macrophytes, odonates). (n = 43 étangs bon, 
très bon (B); n = 34 étangs moyens, médiocre et mauvais (M)). Les étangs ont été classés selon la 
combinaison des sept paramètres indicateurs de l’état écologique (cinq classes ont été considérées avec des 
échelles égales, où les étangs « bons » et « très bons » ont été définis avec un score supérieur à 3.43, cf. 
chapitre 7, Appendix 7.1). Les rectangles représentent l’écart interquartile (25-75% percentiles). Les 
moustaches donnent les valeurs limitrophes (maximum et minimum). Les valeurs éloignées (outliers) sont 
marquées individuellement par des points. Les médianes sont représentées par les traits en gras 
horizontaux.  

Dans cette étude, seule la combinaison des 
métriques liées aux coléoptères aquatiques, aux 
odonates adultes, aux gastéropodes aquatiques 
et aux amphibiens (COGA) et la même 
combinaison pour l’indice de biodiversité 
IBEM1 se sont avérées des métriques 
pertinentes pour mettre en évidence une 
différence significative entre les sites dégradés 
et les sites de référence. Ces deux métriques 
n’ont pourtant pas été retenues dans la 
construction de notre indice multimétrique car 

                                                      
1 Méthode disponible sous 
http://campus.hesge.ch/ibem/ 

l’utilisation d’autres groupes biologiques 
comme les macroinvertébrés se révèle moins 
coûteuse, notamment par le fait que 
l’échantillonnage des odonates et des 
amphibiens nécessitent environ 5h 
supplémentaires pour l’échantillonnage des 
odonates, respectivement 6h pour les 
amphibiens (déplacements sur les sites non 
compris), en plus de l’échantillonnage des 
macroinvertébrés.  
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Figure 8.3 Résultats de l’enquête menée auprès des services de protection de la nature de Suisse relative à 
la question 4 : “Quels groupes biologiques souhaiteriez-vous utiliser pour évaluer les étangs ?” (n = 14; 
Choix multiples possibles). 

Dans ce travail, seules les larves d’odonates 
ont finalement été prises en compte dans 
l’indice proposé (au niveau de la famille). 
Toutefois, l’interprétation des données et des 
résultats relatifs aux amphibiens sont à prendre 
avec précaution comme mentionné au chapitre 
précédent. Des investigations supplémentaires 
sur ce groupe après le rajout de sites 
supplémentaires seraient de nature à éclairer ce 
point. 

8.3.5 Différences entre l’indice 
multimétrique CIEPT et l’IBEM 

Il apparaît important de bien différencier ces 
deux indices car leurs objectifs sont différents. 
En effet, la méthode développée pour l’indice 
CIEPT présente des similitudes avec l’IBEM, 
mais s’en distingue à la fois dans son contenu 
(métriques prises en compte) et dans son 
objectif : 
• l’IBEM vise essentiellement à évaluer 

globalement la biodiversité d’un étang par 
une classe de qualité (Angelibert et al. & 
Indermuehle et al., submitted). En ce sens, il 
répond aux éléments requis par la 
Convention sur la biodiversité et dans le 
cadre de la loi fédérale sur la protection de la 
nature et du paysage (LPN),  

• l’indice CIEPT quand à lui vise à donner une 
image plus intégrée et plus complète du 
milieu, en ce sens qu’il prend en 
considération non seulement l’intégralité des 

facteurs structuraux et fonctionnels de 
l’écosystème dans son ensemble, mais aussi 
qu’il permet d’intégrer différents types de 
perturbation en prenant en compte plusieurs 
catégories de métriques.  

Cependant, dans le cadre d’une évaluation de 
la qualité écologique, l’IBEM pourrait être 
utilisé en combinaison avec d’autres métriques 
comme présenté dans la Table 7.8 du chapitre 
7. Le IEPTB par exemple, qui combine le 
nombre de familles de macroInvertébrés (I), le 
nombre de familles d’Ephéméroptères, de 
Plécoptères et de Trichoptères (EPT) et 
l’IBEM (B), s’est montré tout aussi performant 
que le CIEPT (Figure 8.4). Il n’a cependant pas 
été retenu car son coût était beaucoup plus 
élevé (54h de terrain et laboratoire, 
déplacements non compris) contre 22h pour le 
CIEPT (Figure 8.5). Par contre, le IEPTB 
pourrait être appliqué dans le cas où un IBEM 
est de toute façon prévu ou a déjà été effectué. 
Il est à noter que dans un but de conservation 
des espèces classées sur la liste rouge 
(application de la LPN et OPN), une liste 
exhaustive d’espèces animales s’avère 
nécessaire. En effet, un milieu classé comme 
dégradé par le CIEPT peut néanmoins abriter 
des espèces menacées à valeur patrimoniale 
(Hunter, 2001), comme cela a été démontré 
pour des étangs hypertrophes de plaine qui 
comportaient une richesse spécifique pauvre et 
hébergeaient néanmoins des espèces menacées 
(Rimann, 2001). 
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Figure 8.4 Sélection de trois combinaisons de métriques parmi les 18 testées. C = le nombre de genres de 
coléoptères aquatiques ; I = nombre de familles de macroInvertébrés ; EPT = le nombre de familles 
d’Ephéméroptères, de Plécoptères et de Trichoptères ; B = IBEM ( n = 24 étangs). 
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Figure 8.5 Coût en heures (travail de terrain et de laboratoire, déplacements non compris) des trois 
combinaisons de métriques. C = le nombre de genres de coléoptères aquatiques ; I = nombre de familles de 
macroInvertébrés ; EPT = le nombre de familles d’Ephéméroptères, de Plécoptères et de Trichoptères ; 
B= IBEM ( n = 24 étangs). 
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8.4 Mise en conformité avec la 
Directive Cadre Européenne 
(DCE) 

Le développement de l’indice CIEPT s’est 
basé en grande partie sur les recommandations 
de la DCE :  
• prise en compte d’éléments de qualité 

biologique (voir Tableau 2.1), 
• standardisation de la méthode développée 

(selon Annexe V de la DCE, point 1.3.6), 
• détermination des écorégions et types de 

masses d'eau de surface (voir Annexe 18), 
• recommandations concernant l’établissement 

des conditions de références (Annexe V de la 
DCE; point 1.2), 

• classification de l’état écologique des eaux 
définie en 5 classes d’état écologique allant 
de « très bon » à « mauvais » (cf. ch. 4, 
Tableau 4.6). 

L’indice CIEPT a été divisé pour le moment en 
trois classes d’état écologique (cf. ch. 7, Table 
7.9), en utilisant d’un côté les meilleurs sites à 
disposition, définis comme étangs de 
« référence », de l’autre les plus mauvais sites 
disponibles, définis comme étangs 

« dégradés », et en plaçant le reste des sites 
dans une classe intermédiaire, et ceci en raison 
du peu de sites étudiés (36 étangs de plaine au 
total). Une division en cinq classes d’état 
écologique selon la DCE est cependant 
toujours possible (cf. ch. 4, Tableau 4.6, « très 
bon », « bon », « moyen », « médiocre », et 
« mauvais ») mais doit se faire avec prudence. 
Dans ce but, et afin d’affiner l’indice, nous 
suggérons sur la base de nos résultats un 
échantillonnage supplémentaire de sites.  
La comparaison de l’indice multimétrique 
CIEPT proposé ici, basé sur les 
macroinvertébrés, avec l’indice macrophyte 
développé en parallèle par Sager (2009 ; 
submitted) permettrait de confirmer leur 
robustesse. La combinaison de ces deux 
indices permettrait peut-être de pouvoir 
attribuer une seule valeur représentant la 
qualité écologique globale des étangs et de 
pouvoir établir une classification plus fine en 
cinq catégories répondant ainsi aux 
recommandations de la DCE. Il répondrait en 
plus à une autre exigence de la DCE, celle 
d’utiliser plusieurs paramètres biologiques 
dans l’évaluation de la qualité écologique, et 
notamment l’utilisation des macroinvertébrés 
et les macrophytes (voir Tableau 2.1 du ch. 2.).
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Uffiker Moos (Canton de Lucerne, août 2003. Altitude 498m) 
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La prise en compte sur le même plan d’une 
gestion durable et intégrale des eaux de surface 
est ancrée dans la législation de la Suisse et de 
nombreux autres pays, ainsi que, pour 
l’Europe, dans la Directive Cadre sur l’Eau. 
Dans le cadre des études réalisées sur la qualité 
des eaux de surface, il est apparu la nécessité 
d’élaborer de nouvelles méthodes d’évaluation 
de la qualité écologique des étangs qui 
prennent en compte à la fois des aspects 
physico-chimiques, hydro-morphologiques, et 
biologiques. En effet, les étangs sont des 
écosystèmes à la structure et au mode de 
fonctionnement différents de ceux des grands 
lacs et des rivières pour lesquels des 
méthodologies d’évaluation ont déjà été 
développées, mais qui ne sont pas adaptées 
pour ce type d’écosystème. En outre, il s’avère 
que les quelques méthodes élaborées pour les 
zones humides ou les étangs n’ont de 
pertinence que pour les régions 
biogéographiques où elles ont été 
élaborées (Espagne, Grande-Bretagne, Italie, 
Etats-Unis). 
L’approche multimétrique a été choisie dans 
cette étude pour l’élaboration d’une méthode 
d’évaluation de la qualité écologique car elle 
s’avère plus performante que les méthodes 
classiques (voir ch. 3). Cette approche se base 
sur le développement d’un indice intégrant des 
variables multiples (métriques), sensibles à 
différents types de dégradation d’origine 
anthropique et témoignant de la diversité et du 
fonctionnement écologique du milieu. Il s’agit 
par ce biais de caractériser l’impact des 
activités humaines sur les organismes et les 
communautés aquatiques par l’étude à la fois 
de l’habitat et des assemblages biologiques. La 
comparaison des résultats des mesures avec 
des valeurs de référence permet alors de 
conclure si les différences sont significatives 
en terme de perturbation du milieu. 
Dans le cadre de la définition de l’état de 
référence, la prise en compte de l’intégrité 
écologique de l’écosystème se fait par des 
paramètres reflétant la structure et le 
fonctionnement de l’écosystème dans son 
ensemble. Elle est évaluée dans ce travail par 
la combinaison de sept paramètres dont deux 
indiquant l’état du système (richesse spécifique 
en macrophytes  et concentrations en 
phosphore total/azote total), et cinq traduisant 
des facteurs de pression sur l’écosystème 
d’origine anthropique liés à l’utilisation du sol 

(pourcentage d’environnement naturel dans un 
rayon de 50m autour des étangs, connectivité à 
d’autres plans d’eau dans un rayon de 1km, 
degré d’urbanisation, pourcentage 
d’agriculture et de pâturages dans le bassin 
versant). 
Basée sur les données réunies à partir de 146 
étangs répartis sur l’ensemble du territoire 
Suisse (Jura, Plateau, Pré-Alpes et Alpes) et à 
toutes les altitudes (210-2757m), une nouvelle 
méthode standardisée et euro-compatible 
d’évaluation de la qualité écologique 
spécifique aux étangs de Suisse a pu être mise 
au point à l’aide des peuplements de 
macroinvertébrés. Le développement d’une 
telle méthode constitue un instrument 
important pour la mise en œuvre de la 
législation sur la protection des eaux et du 
suivi de l’état écologique des étangs au niveau 
cantonal et national. 
Cette méthode présente des similitudes avec 
l’IBEM, mais s’en distingue à la fois dans son 
contenu (métriques prises en compte) et dans 
son objectif. Alors que l’IBEM vise 
essentiellement à évaluer globalement la 
biodiversité d’un étang, l’indice CIEPT vise à 
donner une image plus intégrée et plus 
complète de l’état des étangs, en ce sens qu’il 
prend en considération non seulement 
l’intégralité des facteurs structuraux et 
fonctionnels de l’écosystème dans son 
ensemble, mais aussi qu’il permet d’intégrer 
différents types de perturbation en prenant en 
compte plusieurs catégories de métriques.  
L’indice multimétrique CIEPT proposé 
comprend le nombre de genre de Coléoptères 
(C), combiné au nombre de familles de 
macroInvertébrés totales du plan d’eau (I), et 
au nombre de familles d’Éphéméroptères, de 
Plécoptères et de Trichoptères (EPT). Ainsi, a-
t-il été montré dans ce travail que par rapport 
aux méthodes d’évaluation de la qualité des 
lacs qui utilisent les communautés des 
macroinvertébrés benthiques des zones 
profondes (chironomidés, vers oligochètes, et 
mollusques), des métriques basées sur des 
groupes taxonomiques autres s’avèrent 
particulièrement intéressantes à considérer, 
surtout en combinaison.  
L’indice CIEPT permet de discriminer les sites 
de référence des sites dégradés et montre une 
réponse significative à un gradient de 
dégradation de la qualité écologique du milieu. 
Il a été testé avec succès sur de nouveaux sites, 
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situés en Suisse et dans la région de Lyon 
(Dombes, France voisine). Le CIEPT est un 
indice facile d’utilisation grâce à un protocole 
standardisé bien défini et le niveau de 
détermination est la famille ou le genre pour 
les coléoptères. De plus son coût est 
raisonnable, du même ordre de grandeur que le 
calcul d’un IBGN pour une station en rivière 
puisqu’il demande 22 h de terrain et 
laboratoire. Il permet de donner une mesure de 
la qualité écologique de l’écosystème étudié, 
pour en évaluer l’état ou afin de pouvoir en 
surveiller l’évolution et permettre son 
amélioration ou son maintien.  
Cependant, l’application de l’indice CIEPT 
reste limité à l’évaluation des étangs de plaine 
de l’étage collinéen (altitude inférieure à 
800m). Pour le développement d’un indice 
élaboré aux étages de végétation supérieurs à 
800m, aucune des métriques testées ne s’est 
révélée pertinente, exception faite de la 
richesse spécifique en coléoptères pour l’étage 
montagnard-subalpin. Il s’avère donc 
nécessaire d’adapter la méthode et de 
développer un indice d’évaluation de la qualité 
écologique spécifique pour chaque étage de 
végétation et utilisant des métriques basées sur 
des groupes taxonomiques différents. Dans ce 
sens, l’utilisation des chironomidés pour le 

développement de l’indice aux étages de 
végétation supérieurs, s’avère prometteur. 
L’échantillonnage de sites supplémentaires 
permettrait d’affiner l’indice afin de 
développer une classification en cinq 
catégories comme recommandé par la DCE. 
L’addition de nouveaux sites permettrait aussi 
de confirmer l’applicabilité de l’indice en 
Suisse et dans d’autres régions 
biogéographiques aux caractéristiques 
semblables. 
La comparaison de l’indice multimétrique 
CIEPT proposé ici, basé sur les 
macroinvertébrés, avec l’indice macrophyte 
développé en parallèle par Sager (2009 ; 
submitted), permettrait de confirmer leur 
robustesse. De plus, la combinaison de ces 
deux indices permettrait peut-être de pouvoir 
attribuer une seule valeur représentant la 
qualité écologique globale des étangs et de 
pouvoir établir une classification plus fine en 5 
catégories répondant ainsi à la DCE. Il 
répondrait en plus à une autre exigence de la 
DCE qui recommande d’utiliser plusieurs 
paramètres biologiques dans l’évaluation de la 
qualité écologique, et notamment l’utilisation 
des macroinvertébrés et des macrophytes (cf. 
Tableau 2.1 du ch. 2.). 
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Annexe 1. Lettre envoyée à 50 services cantonaux de protection de la nature et de l’environnement et/ou 
des eaux le 7 avril 2003 accompagnée d’un questionnaire à remplir (présenté en Annexe 3) afin 
d’identifier l’état actuel de la surveillance des petits plans d’eau en Suisse et d’identifier les intérêts et 
besoins des gestionnaires. Français. 
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Annexe 2. Lettre envoyée à 50 services cantonaux de protection de la nature et de l’environnement et/ou 
des eaux le 7 avril 2003, accompagnée d’un questionnaire à remplir (présenté en Annexe 4) afin 
d’identifier l’état actuel de la surveillance des petits plans d’eau en Suisse et d’identifier les intérêts et 
besoins des gestionnaires. Allemand. 
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Annexe 3. Questionnaire envoyé à 50 services cantonaux de protection de la nature et de l’environnement 
et/ou des eaux le 7 avril 2003 accompagnant la lettre présentée en afin d’identifier l’état actuel de la 
surveillance des petits plans d’eau en Suisse et d’identifier les intérêts et besoins des gestionnaires. 
Français.  
Questionnaire relatif à l'élaboration d'une méthode d'évaluation de la qualité biologique de l’eau des 
étangs. 
Définition : est considéré comme étang toute pièce d'eau libre d'une surface inférieure à 7ha (selon 
UICN), cette appellation regroupe donc des milieux allant des mares aux petits lacs. 
 
1. Englobez-vous les étangs dans la gestion et la surveillance des eaux de surface ?  
□ Non    □ Oui    □ Partiellement  
Si oui, de quelle manière ?  
…………………………………………………………………………………………………… 
Si non, comptez-vous intégrer le monitoring des étangs dans la surveillance des eaux de surface?  
□ Oui, à court terme  □ Oui, à long terme  □ Non  
Remarque(s) :  
……………………………………………………………………………………………………  
2. Portez-vous un intérêt plus particulier aux étangs situés à certains étages de végétation ?  
□ Oui    □ Non  
Si oui, à quels étages de végétation ? (choix multiples possible)  
□ Collinéen  □ Montagnard  
□ Subalpin  □ Alpin  
Remarque(s) : 
……………………………………………………………………………………………………  
3. Aux étangs de quelle taille êtes vous intéressés ? (choix multiples possible)  
□ Petits (< 100 m²)  □ Moyens (100 m²-2ha)  □ Grands (> 2ha)  
Remarque(s) :  
……………………………………………………………………………………………………  
4. Quels groupes biologiques souhaiteriez-vous utiliser pour évaluer les étangs ? (choix multiples 
possible)  
□ Macrophytes   □ Trichoptères   □ Amphibiens   □ Diatomées  
□ Coléoptères   □ Poissons   □ Ephéméroptères  □ Odonates  
□ Oiseaux   □ Plécoptères   □ Mollusques   □ Autres (les citer ci-  
dessous)  
……………………………………………………………………………………………………  
5. Connaissez-vous et/ou gérer-vous des sites que vous aimeriez intégrer dans la procédure 
d'évaluation?  
□ Oui    □ Non    □ A définir  
Sites d'intérêt :  
…………………………………………………………………………………………………… 
6. Sur quel type d'étangs seriez-vous intéressés à appliquer cette méthode d'évaluation? (choix 
multiples possible)  
□ Existants   □ Revalorisés   □ Nouvellement crées  
Remarque(s) : 
……………………………………………………………………………………………………  
7. Quelle qualité des eaux visez-vous pour les étangs ? Sous-entendu, en fonction de quelle affectation 
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ou usage? (choix multiples possible)  
□ Paysage   □ Navigation   □ Abreuvoir   □ Détente, loisirs  
□ Biodiversité   □ Pêche   □ Eau potable   □ Irrigation, incendie  
□ Recherche   □ Baignade   □ Education   □ Autres (les citer ci-  
dessous)  
……………………………………………………………………………………………………  
8. Pouvons-nous vous recontacter pour envisager une collaboration, comme par exemple l'intégration 
dans notre étude d'étangs suscitant un intérêt particulier de votre part?  
□ Oui    □ Non  
Si oui, pourriez-vous nous indiquer s’il vous plait le nom et les coordonnées de la personne de contact:  
……………………………………………………………………………………………………  
Remarque(s) :  
…………………………………………………………………………………………………… 
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Annexe 4. Questionnaire envoyé à 50 services cantonaux de protection de la nature et de l’environnement 
et/ou des eaux le 7 avril 2003 accompagnant la lettre présentée en afin d’identifier l’état actuel de la 
surveillance des petits plans d’eau en Suisse et d’identifier les intérêts et besoins des gestionnaires. 
Allemand. 
Fragebogen für die Einbau einer biologischen Methode um den Wasserzustand der kleinen stehenden 
Gewässern der Schweiz zu überwachen. 
 
Definition : Weiher = alle kleine stehende Gewässer (von Tümpel bis kleinen Seen) unter 7 Hektaren 
(nach IUCN). 
 
Fassen Sie die Weiher zusammen mit der Verwaltung und Überwachung der Oberflächengewässer ? 
□ Nein   □ Ja    □ Teilweise 
Wenn ja, in welcher Weise ? 
………………………………………………………………………………………………… 
Wenn nein, werden Sie die Monitoring der Weiher in die Überwachung der Oberflächengewässer 
integrieren ? 
□ kurzfristiges Ja  □ langfristiges Ja  □ Nein 
Bemerkung(en) : 
………………………………………………………………………………………………… 
Haben Sie mehr Interesse in Weihern, die in einer gewissen Vegetationsetage liegen ? 
□ Ja    □ Nein 
Wenn ja, in welchen folgenden Vegetationsetagen ? (vielfältige Antworten möglich) 
□ Kollin   □ Montan 
□ Subalpin   □ Alpin 
Bemerkung(en): 
……………………………………………………………………………………………… 
An welchen Weihergrössen haben Sie mehr Interesse ? (vielfältige Antworten möglich) 
□ Kleinen (< 100 m2) □ Mitteln (100 m2-2 Hektaren) □ Grossen (>2 Hektaren) 
Bemerkung(en): 
………………………………………………………………………………………………… 
Welche biologische Gruppe werden Sie besser benützen falls Sie die Monitoring der kleinen 
stehenden Gewässer überwachen ? (vielfältige Antworten möglich) 
□ Makrophyten  □ Köcherfliegen (Trichoptera) □ Amphibien 
□ Diatomeen  □ Käfer (Coleoptera)  □ Fische 
□ Eintagsfliegen (Ephemeroptera)   □ Libellen (Odonata) 
□ Vögel  □ Steinfliegen (Plecoptera) □ Weichtiere (Mollusken) 
Andere: 
………………………………………………………………………………………………… 
Kennen Sie oder überwachen Sie Weiher die Sie gern in unsere Methode integrieren möchten ? 
□ Ja   □ Nein   □ Zu definieren 
Interessenstandorte: 
………………………………………………………………………………………………… 
Am Welchen Typen von Weihern werden Sie besser interessiert, denen wir in unserer Methodeeinbau 
hineinbringen ? (vielfältige Antworten möglich) 
□ Bestehende Weiher □ Revitalisierte Weiher  □ Neu gegraben Weiher 
Bemerkung(en): 
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………………………………………………………………………………………………… 
Welche Wasserqualität in Richtung Zuweisung oder Benutzung sehen Sie für die Weiher vor ? 
(vielfältige Antworten möglich) 
□ Landschaft □ Schifffahrt  □ Kuhtränke  □ Freizeit 
□ Biodiversität □ Fischerei  □ Trinkwasser  □ Bewässerung, Feuer 
□ Forschung □ Schwimmen  □ Ausbildung 
Anderes: 
………………………………………………………………………………………………… 
Wäre es möglich, dass wir uns in Verbindungen setzen, um zum Beispiel ein oder mehrere Weiher in 
unseren Methodeeinbau zu integrieren auf denen Sie Interesse haben? 
□ Ja     □ Nein 
Wenn ja, können Sie bitte die Adresse der Kontaktperson hier eingeben : 
………………………………………………………………………………………………… 
Bemerkung(en): 
………………………………………………………………………………………………… 
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Annexe 5. Résultats de l’enquête menée en 2003 auprès de 32 offices cantonaux de protection de la nature 
et de l’environnement et/ou des eaux.  

Questions LES 2 SECTEURS ENVIRONNEMENT NATURE
quest_1_a  oui 7.14% 0.00% 15.38%
quest_1_b  non 53.57% 38.89% 71.43%
quest_1_c  partiel 39.29% 61.11% 7.14%
non répondu 3.44% 0.00% 7.14%

quest_1_d  oui_c_t 8.70% 6.25% 10.00%
quest_1_e  oui_l_t 21.74% 31.25% 10.00%
quest_1_f  non 69.57% 62.50% 80.00%
non répondu 20.68% 11.11% 28.57%

quest_2_a  oui 39.29% 33.33% 46.15%
quest_2_b  non 60.71% 66.67% 53.85%
non répondu 3.44% 0.00% 7.14%

quest_2_c  col 32.14% 27.78% 38.46%
quest_2_d  mont 10.71% 5.56% 23.08%
quest_2_e  sub 14.29% 11.11% 15.38%
quest_2_f  alpin 7.14% 5.56% 7.69%

quest_3_a  p 33.33% 18.75% 50.00%
quest_3_b  m 77.78% 68.75% 91.67%
quest_3_c  g 59.26% 75.00% 41.67%
non répondu 7% 11.11% 14.28%

quest_4_a  mac 47.83% 41.67% 50.00%
quest_4_e  amphi 52.17% 16.67% 91.67%
quest_4_i  tricho 39.13% 50.00% 25.00%
quest_4_b  diato 39.13% 75.00% 0.00%
quest_4_f  coleo 21.74% 41.67% 0.00%
quest_4_j  poissons 30.43% 33.33% 33.33%
quest_4_c  ephe 21.74% 41.67% 0.00%
quest_4_g  odo 52.17% 33.33% 66.67%
quest_4_k  oiseaux 13.04% 8.33% 25.00%
quest_4_d  pleco 21.74% 41.67% 0.00%
quest_4_h  moll 26.09% 50.00% 0.00%
quest_4_l  autres 0.00% 0.00% 0.00%
non répondu 20.68% 33.33% 14.28%

quest_5_a  oui 35.71% 41.18% 30.77%
quest_5_b  non 35.71% 35.29% 38.46%
quest_5_c  a_definir 32.14% 23.53% 38.46%
non répondu 3.44% 5.55% 7.14%

quest_6_a  exist 86.96% 92.86% 80.00%
quest_6_b  revalo 39.13% 28.57% 50.00%
quest_6_c  nouv 34.78% 21.43% 50.00%
non répondu 20.68% 22.22% 28.57%

quest_7_a  paysage 63.64% 91.67% 36.36%
quest_7_d  nav 0.00% 0.00% 0.00%
quest_7_g  abreuv 4.55% 8.33% 0.00%
quest_7_j  loisirs 27.27% 50.00% 0.00%
quest_7_b  biodiv 95.45% 91.67% 100.00%
quest_7_e  peche 31.82% 50.00% 18.18%
quest_7_h  eau_potable 4.55% 8.33% 0.00%
quest_7_k  irrigation 0.00% 0.00% 0.00%
quest_7_c  recherche 4.55% 8.33% 0.00%
quest_7_f  baignade 13.64% 25.00% 0.00%
quest_7_i  educ 4.55% 8.33% 0.00%
quest_7_l  autres 0.00% 0.00% 0.00%
non répondu 24.13% 33.33% 21.40%

quest_8_a  oui 75.00% 82.35% 69.23%
quest_8_b  non 25.00% 17.65% 30.77%
non répondu 3.44% 5.55% 7.14%  
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Annexe 6. Publication de Indermuehle et al., 2004. 
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Annexe 7. Caractéristiques des 146 étangs pris en compte dans cette étude. 
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Annexe 8 Liste des espèces, genres ou familles de Coléoptères (selon le niveau de détermination atteint) 
présentes dans les 146 étangs de Suisse. 

Etage de végétation Famille Espèce code larve/adulte
Collinéen Dytiscidae Acilius sp.  acysp l
Collinéen Dytiscidae Acilius sulcatus  (Linnaeus, 1758) acsul a/l
Collinéen Dytiscidae Agabus bipustulatus  (Linnaeus, 1767) agbip a/l
Collinéen Dytiscidae Agabus chalconotus  (Panzer, 1796) agcha a
Collinéen Dytiscidae Agabus nebulosus  (Forst., 1771) agneb a
Collinéen Dytiscidae Agabus sp.  agasp l
Collinéen Dytiscidae Agabus sturmi  (Gyllenhal, 1808) agstu a
Collinéen Hydrophilidae Anacaena globulus  (Paykull, 1798) anglo a
Collinéen Hydrophilidae Anacaena limbata  (Fabricius, 1792) anlim a
Collinéen Hydrophilidae Anacaena lutescens  (Stephens, 1829) anlut a
Collinéen Hydrophilidae Berosus sp. bersp a/l
Collinéen Chrysomelidae indéterminé   chind a
Collinéen Dytiscidae Coelambus impressopunctatus  (Schall., 1783) coimp a
Collinéen Hydrophilidae Coelostoma orbiculare  (Fabricius, 1775) coorb a
Collinéen Dytiscidae Colymbetes fuscus  (Linnaeus, 1758) cofus a/l
Collinéen Dytiscidae Copelatus haemorrhoidalis  (Fabricius, 1787) cohae a
Collinéen Dytiscidae Cybister lateralimarginalis   (Geer, 1774) cylat l
Collinéen Dytiscidae Cybister sp. cybsp a
Collinéen Helodidae Cyphon sp.  cypsp a/l
Collinéen Chrysomelidae Donacia sp.  donsp a
Collinéen Dryopidae Dryops sp.  drysp a/l
Collinéen Dytiscidae juvenile  dyjuv l
Collinéen Dytiscidae Dytiscus cf. circumflexus   Fabricius, 1801 dycfc l
Collinéen Dytiscidae Dytiscus marginalis  Linnaeus, 1758 dymar a
Collinéen Dytiscidae Dytiscus sp.  dytsp a/l
Collinéen Elmidae Elmis sp. elmis a
Collinéen Hydrophilidae Enochrus coarctatus  (Gredler, 1863) encoa a
Collinéen Hydrophilidae Enochrus melanocephalus  (Ol., 1792) enmel a
Collinéen Hydrophilidae Enochrus ochropterus  (Marsham, 1802) enoch a
Collinéen Hydrophilidae Enochrus quadripunctatus  (Hbst., 1797) enqua a
Collinéen Hydrophilidae Enochrus sp.  enosp a/l
Collinéen Hydrophilidae Enochrus testaceus  (Fabricius, 1801) entes a
Collinéen Dytiscidae Graphoderus cinereus  (Linnaeus, 1758) grcin a/l
Collinéen Dytiscidae Graphoderus sp.  graps a/l
Collinéen Dytiscidae Graptodytes granularis  (Linnaeus, 1767) grgra a
Collinéen Dytiscidae Graptodytes pictus  (Fabricius, 1787) grpic a
Collinéen Dytiscidae Graptodytes sp.  grasp l
Collinéen Curculionidae Grypus brunnirostris   F. grbru a
Collinéen Dytiscidae Guignotus pusillus  (Fabricius, 1781) gupus a
Collinéen Gyrinidae Gyrinus distinctus   Aubé, 1836 gydis a
Collinéen Gyrinidae Gyrinus paykulli  Ochs, 1927 gypay a
Collinéen Gyrinidae Gyrinus substriatus  Stephens, 1828 gysub a
Collinéen Gyrinidae Gyrinus suffriani  Scriba, 1855 gysuf a
Collinéen Haliplidae Haliplus confinis  Stephens, 1828 hacon a
Collinéen Haliplidae Haliplus flavicollis  Sturm, 1834 hafla a
Collinéen Haliplidae Haliplus fulvicollis  Er., 1837 haful l
Collinéen Haliplidae Haliplus fulvus  (Fabricius, 1801) hafuv a
Collinéen Haliplidae Haliplus heydeni  Wehncke, 1875 hahey a
Collinéen Haliplidae Haliplus immaculatus  Gerhardt, 1877 haimm a
Collinéen Haliplidae Haliplus laminatus  (Schall., 1783) halam a
Collinéen Haliplidae Haliplus lineatocollis  (Marsham, 1802) halin a
Collinéen Haliplidae Haliplus obliquus  (Fabricius, 1787) haobl a
Collinéen Haliplidae Haliplus rubidus  Perris, 1857 harub a
Collinéen Haliplidae Haliplus ruficollis  (Geer, 1774) haruf a/l
Collinéen Haliplidae Haliplus sp.  halsp l
Collinéen Haliplidae Haliplus wehnckei  Gerhardt, 1877 haweh a
Collinéen Hydrophilidae Helochares lividus  (Forst., 1771) heliv a
Collinéen Hydrophilidae Helochares obscurus  (Müll., 1776) heobu a
Collinéen Hydrophilidae Helochares punctatus  Shp., 1869 hepun a
Collinéen Hydrophilidae Helochares sp.  helsp a/l
Collinéen Helodidae indéterminé heind a/l
Collinéen Hydrophilidae Helophorus cf. discrepans   Rey, 1885 hecfd a
Collinéen Hydrophilidae Helophorus sp.  heosp a
Collinéen Dytiscidae Hydaticus continentalis  Balfour-Browne hycon l
Collinéen Dytiscidae Hydaticus seminiger   (Geer, 1774) hysem a
Collinéen Hydraenidae Hydraena assimilis  Rey, 1885 hyass a
Collinéen Hydraneidae Hydraena sp. hydra a
Collinéen Hydrophilidae Hydrobius fuscipes  (Linnaeus, 1758) hyfus a/l
Collinéen Hydrophilidae Hydrochara caraboides  (Linnaeus, 1758) hycai a
Collinéen Hydrochidae Hydrochus carinatus   Germar, 1824 hycar a
Collinéen Hydrochidae Hydrochus elongatus  (Schall., 1783) hyela a
Collinéen Dytiscidae Hydroglyphus geminus Hypus a
Collinéen Dytiscidae Hydroglyphus pusillus Hydpu a
Collinéen Hydrophilidae indéterminé hyind a/l
Collinéen Hydrophilidae Hydrophylus  sp.  hyrsp a
Collinéen Dytiscidae Hydroporus angustatus  Sturm, 1835 hyanu a
Collinéen Dytiscidae Hydroporus erythrocephalus  (Linnaeus, 1758) hyery a
Collinéen Dytiscidae Hydroporus incognitus  Shp., 1869 hyinc a
Collinéen Dytiscidae Hydroporus palustris  (Linnaeus, 1761) hypal a
Collinéen Dytiscidae Hydroporus sp.  hydsp l
Collinéen Dytiscidae Hydrovatus clypealis  Sharp, 1876 hycly a
Collinéen Dytiscidae Hydrovatus cuspidatus  (Kunze, 1818) hycus a/l
Collinéen Dytiscidae Hydrovatus sp. hyvsp l
Collinéen Dytiscidae Hygrotus decoratus  (Gyllenhal, 1810) hydec a
Collinéen Dytiscidae Hygrotus inaequalis  (Fabricius, 1777) hyina a/l
Collinéen Dytiscidae Hygrotus sp.  hygsp l
Collinéen Dytiscidae Hyphydrus ovatus  (Linnaeus, 1761) hyova a/l
Collinéen Dytiscidae Ilybius ater  (Geer, 1774) ilate a/l
Collinéen Dytiscidae Ilybius fenestratus  (Fabricius, 1781) ilfen a
Collinéen Dytiscidae Ilybius fuliginosus  (Fabricius, 1792) ilful a/l
Collinéen Dytiscidae Ilybius sp.  ilysp l
Collinéen Hydrophilidae juveniles   hydju l
Collinéen Hydrophilidae Laccobius bipunctatus  Fabricius, 1775 labip a
Collinéen Hydrophilidae Laccobius minutus  (Linnaeus, 1758) lamiu a
Collinéen Hydrophilidae Laccobius sp.  lacsp a/l
Collinéen Dytiscidae Laccophilus hyalinus  (Geer, 1774) lahya a
Collinéen Dytiscidae Laccophilus minutus  (Linnaeus, 1758) lamin a/l
Collinéen Dytiscidae Laccophilus poecilus lapon a
Collinéen Dytiscidae Laccophilus sp.  laosp a/l
Collinéen Dytiscidae Laccophilus variegatus   (Germar, 1812) lavar a
Collinéen Elmidae Limnius volckmari limvo a
Collinéen Noteridae Noterus clavicornis  (Geer, 1774) nocla a/l
Collinéen Noteridae Noterus crassicornis  (Müll, 1776) nocra a
Collinéen Noteridae Noterus sp.  notsp l
Collinéen Elmidae Oulimnius tuberculatus outub a
Collinéen Haliplidae Peltodytes rotundatus  Aubé, 1836 perot a
Collinéen Haliplidae Peltodytes sp. pelsp l
Collinéen Dytiscidae Platambus maculatus  (Linnaeus, 1758) plmac a
Collinéen Chrysomelidae Plateumaris sp.  plasp a
Collinéen Dytiscidae Rhantus grapii rhagr a
Collinéen Dytiscidae Rhantus sp.  rhasp l
Collinéen Elmidae Riolus cupreus ricup a
Collinéen Elmidae Riolus subviolaceus risub a
Collinéen Helodidae Scirtes sp.  scisp a/l
Collinéen Dytiscidae Yola bicarinata  (Latreille, 1804) yobic a  
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étage de végétation Famille Espèce code larve/adulte
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Acilius sp.  acysp l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Acilius sulcatus  (Linnaeus, 1758) acsul a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Agabus bipustulatus  (Linnaeus, 1767) agbip a/l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Agabus chalconotus  (Panzer, 1796) agcha a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Agabus sp.  agasp l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Agabus sturmi  (Gyllenhal, 1808) agstu a/l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Agabus uliginosus  (Linnaeus, 1761) aguli a
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Anacaena globulus   (Paykull, 1798) anglo a
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Anacaena limbata   (Fabricius, 1792) anlim a
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Anacaena lutescens  (Stephens, 1829) anlut a
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Coelostoma orbiculare  (Fabricius, 1775) coorb a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Colymbetes fuscus  (Linnaeus, 1758) cofus l
Montagnard-Subalpin Helodidae Cyphon sp.  cypsp l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Deronectes latus  (Stephens, 1829) delat a/l
Montagnard-Subalpin Chrysomelidae Donacia sp.  donsp a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Dytiscidae juvenile  dyjuv l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Dytiscus marginalis  Linnaeus, 1758 dymar a/l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Dytiscus sp.  dytsp l
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Enochrus cf. ochropterus  Marsh encfo a
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Enochrus coarctatus   (Gredler, 1863) encoa a
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Enochrus sp.  enosp a
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Enochrus testaceus  (Fabricius, 1801) entes a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Graphoderus cinereus  (Linnaeus, 1758) grcin l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Graphoderus zonatus  (Hoppe, 1795) grzon l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Graptodytes pictus  (Fabricius, 1787) grpic a
Montagnard-Subalpin Haliplidae Haliplus confinis  Stephens, 1828 hacon a/l
Montagnard-Subalpin Haliplidae Haliplus fulvus   (Fabricius, 1801) hafuv a
Montagnard-Subalpin Haliplidae Haliplus heydeni  Wehncke, 1875 hahey a
Montagnard-Subalpin Haliplidae Haliplus laminatus  (Schall., 1783) halam a
Montagnard-Subalpin Haliplidae Haliplus lineatocollis  (Marsham, 1802) halin a
Montagnard-Subalpin Haliplidae Haliplus obliquus  (Fabricius, 1787) haobl a/l
Montagnard-Subalpin Haliplidae Haliplus ruficollis  (Geer, 1774) haruf a/l
Montagnard-Subalpin Haliplidae Haliplus sp.  halsp a/l
Montagnard-Subalpin Haliplidae Haliplus wehnckei  Gerhardt, 1877 haweh a
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Helochares obscurus   (Müll., 1776) heobu a
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Helochares sp.  helsp a/l
Montagnard-Subalpin Helodidae indéterminé heind a/l
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Helophorus sp.  heosp a/l
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Hydrobius fuscipes  (Linnaeus, 1758) hyfus a/l
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Hydrophilidae indéterminé hyind l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Hydroporus incognitus  Shp., 1869 hyinc a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Hydroporus memnonius  Nicol., 1822 hymem a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Hydroporus palustris  (Linnaeus, 1761) hypal a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Hydroporus sp.  hydsp l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Hygrotus inaequalis   (Fabricius, 1777) hyina a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Hygrotus sp.  hygsp l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Hyphydrus ovatus  (Linnaeus, 1761) hyova a/l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Ilybius  fenestratus / fuliginosus  Ilffl l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Ilybius ater  (Geer, 1774) ilate a/l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Ilybius fenestratus  (Fabricius, 1781) ilfen a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Ilybius fuliginosus  (Fabricius, 1792) ilful a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Ilybius sp.  ilysp l
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae juveniles   hydju l
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Laccobius minutus  (Linnaeus, 1758) lamiu a
Montagnard-Subalpin Hydrophilidae Laccobius sp.  lacsp a/l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Laccophilus minutus  (Linnaeus, 1758) lamin a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Laccophilus sp.  laosp l
Montagnard-Subalpin Curculionidae Leiosoma reflexum  Panz. leref a
Montagnard-Subalpin Noteridae Noterus clavicornis  (Geer, 1774) nocla a
Montagnard-Subalpin Noteridae Noterus crassicornis  (Müll, 1776) nocra a
Montagnard-Subalpin Noteridae Noterus sp.  notsp l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Oreodytes sanmarki  (Sahlberg, 1826) orsan a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Platambus maculatus  (Linnaeus, 1758) plmac a
Montagnard-Subalpin Chrysomelidae Plateumaris sp.  plasp a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Potamonectes assimilis  (Paykull, 1798) poass a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Rhantus latitans  Shp., 1882 rhlat a
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Rhantus sp.  rhasp l
Montagnard-Subalpin Helodidae Scirtes sp.  scisp l
Montagnard-Subalpin Dytiscidae Stictotarsus duodecimpustulatus   (Fabricius, 1792) stduo a/l
Alpin Dytiscidae Acilius sulcatus  (Linnaeus, 1758) acsul a/l
Alpin Dytiscidae Agabus bipustulatus  (Linnaeus, 1767) agbip a/l
Alpin Dytiscidae Agabus erichsoni  Gemm.Har., 1868 ageri a
Alpin Dytiscidae Agabus sp.  agasp a
Alpin Chrysomelidae indéterminé   chind a
Alpin Hydrophilidae Helophorus glacialis  Villa, 1833 hegla a
Alpin Hydrophilidae Helophorus sp.  heosp a
Alpin Dytiscidae Hydroporus foveolatus  Heer, 1839 hyfov a/l
Alpin Dytiscidae Hydroporus incognitus  Shp., 1869 hyinc a
Alpin Dytiscidae Hydroporus memnonius  Nicol., 1822 hymem a/l
Alpin Dytiscidae Hydroporus nivalis  Heer, 1839 hyniv a
Alpin Dytiscidae Hydroporus palustris   (Linnaeus, 1761) hypal a
Alpin Dytiscidae Hydroporus sp.  hydsp a
Alpin Dytiscidae Potamonectes griseostriatus  (Geer, 1774) pogri a/l
Alpin Dytiscidae Stictotarsus sp. sttsp a  
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Annexe 9 Liste des espèces, genres ou familles d’Odonates (selon le niveau de détermination atteint) 
présents dans les 146 étangs de Suisse.  

Etage de végétation Famille Espèce code adulte/immature/exuvies/ponte/
accouplement/larve/0(rien)

Collinéen Aeshnidae Aeshna affinis  Van der Linden 1820 aeaff a/l
Collinéen Aeshnidae Aeshna cyanea  Mueller 1764 aecya a/im/ex/pt/ac/l
Collinéen Aeshnidae Aeshna grandis  Linnaeus 1758 aegra a/pt/ac/l
Collinéen Aeshnidae Aeshna isosceles  Mueller 1767 aeiso a/ex/l
Collinéen Aeshnidae Aeshna juncea  Linnaeus 1758 aejun a
Collinéen Aeshnidae Aeshna mixta  Latreille 1805 aemix a/ex/pt/ac/l
Collinéen Aeshnidae Aeshna sp.  aessp a/l
Collinéen Aeshnidae Anax imperator  Leach 1815 animp a/ex/pt/ac/l
Collinéen Aeshnidae Anax parthenope  Selys 1839 anpar a
Collinéen Aeshnidae Brachytron pratense  Mueller 1764 brpra a/ex/l
Collinéen Aeshnidae indéterminé aesch ex/l
Collinéen Calopterygidae Calopteryx splendens splendens  Harris 1782 casps a
Collinéen Calopterygidae Calopteryx virgo meridionalis Selys 1873 cavim a
Collinéen Calopterygidae Calopteryx virgo virgo (L. 1758) caviv a
Collinéen Calopterygidae Calopteryx sp.  calsp a
Collinéen Coenagrionidae Cercion lindenii  Selys 1840 celin a
Collinéen Coenagrionidae Ceriagrion tenellum  Villers 1789 ceten a
Collinéen Coenagrionidae Coenagrion hastulatum  Charpentier 1825 cohas a
Collinéen Coenagrionidae Coenagrion puella  Linnaeus 1758 copue a/im/pt/ac/l
Collinéen Coenagrionidae Coenagrion pulchellum  Van der Linden 1825 copul a/l
Collinéen Coenagrionidae Coenagrion sp.  coesp l
Collinéen Coenagrionidae Enallagma cyathigerum  Charpentier 1840 encya a/ac/l
Collinéen Coenagrionidae Erythromma najas   Hansemann 1823 ernaj a/l
Collinéen Coenagrionidae Erythromma viridulum  Charpentier 1840 ervir a/pt/ac/l
Collinéen Coenagrionidae Erythromma sp.  erysp a
Collinéen Coenagrionidae Ischnura elegans  Van der Linden 1820 isele a/im/ex/pt/ac/l
Collinéen Coenagrionidae Ischnura pumilio   Charpentier 1825 ispum a/im/l
Collinéen Coenagrionidae Pyrrhosoma nymphula  Sulzer 1776 pynym a/im/ex/pt/ac/l
Collinéen Coenagrionidae indéterminé coena a/l
Collinéen Cordulegastridae Cordulegaster bidentatus  Selys 1843 cobid a
Collinéen Cordulegastridae Cordulegaster boltonii  Donovan 1807 cobol a
Collinéen Corduliidae Cordulia aenea  Linnaeus 1758 coaen a/im/ex/pt/l
Collinéen Corduliidae Epitheca bimaculata  Charpentier 1825 epbim a/im/ex
Collinéen Corduliidae Somatochlora flavomaculata  Van der Linden 1825 sofla a
Collinéen Corduliidae Somatochlora metallica  Van der Linden 1825 somet a/ex/pt/l
Collinéen Corduliidae indéterminé cordu a
Collinéen Gomphidae Gomphus pulchellus  Selys 1840 gopul a/im/ex
Collinéen Gomphidae Gomphus vulgatissimus  Linnaeus 1758 govul a
Collinéen Gomphidae Onychogomphus forcipatus forcipatus Linnaeus 1758 onfof a
Collinéen Lestidae indéterminé lesti l
Collinéen Lestidae Lestes barbarus  Fabricius 1798 lebar a
Collinéen Lestidae Lestes sponsa  Hansemann 1823 lespo a/l
Collinéen Lestidae Lestes virens  Charpentier 1825 levie a/l
Collinéen Lestidae Lestes viridis   Van der Linden 1825 levir a/pt/ac/l
Collinéen Lestidae Lestes sp.  lessp l
Collinéen Lestidae Sympecma fusca  Van der Linden 1820 syfus a/l
Collinéen Libellulidae Crocothemis erythraea  Brulle 1832 crery a/im/ac/l
Collinéen Libellulidae Leucorrhinia pectoralis  Charpentier 1825 lepec a
Collinéen Libellulidae Libellula depressa  Linnaeus 1758 lidep a/im/ex/pt/l
Collinéen Libellulidae Libellula fulva  Mueller 1764 liful a/ex/pt/ac/l
Collinéen Libellulidae Libellula quadrimaculata  Linnaeus 1758 liqua a/im/ex/pt/ac/l
Collinéen Libellulidae Libellula sp. libsp l
Collinéen Libellulidae Orthetrum albistylum  (Selys, 1848) oralb a/im/ex/pt/ac/l
Collinéen Libellulidae Orthetrum brunneum  (Fonscolombe, 1837) orbru a/ex/l
Collinéen Libellulidae Orthetrum cancellatum  (Linnaeus, 1758) orcan a/im/ex/pt/ac/l
Collinéen Libellulidae Orthetrum coerulescens  (Fabricius, 1798) orcoe a
Collinéen Libellulidae Sympetrum danae  Sulzer 1776 sydan a
Collinéen Libellulidae Sympetrum depressiusculum  Selys 1841 sydep a
Collinéen Libellulidae Sympetrum fonscolombii  Selys 1840 syfon a/ex/pt/ac/l
Collinéen Libellulidae Sympetrum pedemontanum  Allioni 1766 syped a
Collinéen Libellulidae Sympetrum sanguineum  Mueller 1764 sysan a/im/ex/pt/ac/l
Collinéen Libellulidae Sympetrum striolatum  Charpentier 1840 systr a/im/ex/pt/ac/l
Collinéen Libellulidae Sympetrum vulgatum  Linnaeus 1758 syvul a/im/l
Collinéen Libellulidae Sympetrum sp.  symsp a/l
Collinéen Libellulidae indéterminé libel l
Collinéen Platycnemididae Platycnemis pennipes   Pallas 1771 plpen a/im/ex/pt/ac/l
Montagnard-Subalpin Aeshnidae Aeshna cyanea  Mueller 1764 aecya a/im/ex/pt/ac/l
Montagnard-Subalpin Aeshnidae Aeshna grandis  Linnaeus 1758 aegra a/ex/pt/ac/l
Montagnard-Subalpin Aeshnidae Aeshna juncea  Linnaeus 1758 aejun a/im/ex/pt/ac/l
Montagnard-Subalpin Aeshnidae Aeshna mixta  Latreille 1805 aemix a/ac/l
Montagnard-Subalpin Aeshnidae Aeshna sp.  aessp l
Montagnard-Subalpin Aeshnidae Anax imperator  Leach 1815 animp a/ex/pt/ac/l
Montagnard-Subalpin Aeshnidae indéterminé aesch ex/l
Montagnard-Subalpin Calopterygidae Calopteryx splendens splendens  Harris 1782 casps a
Montagnard-Subalpin Calopterygidae Calopteryx virgo virgo  (L. 1758) caviv a
Montagnard-Subalpin Calopterygidae Calopteryx sp.  calsp a
Montagnard-Subalpin Coenagrionidae Coenagrion hastulatum  Charpentier 1825 cohas a/im
Montagnard-Subalpin Coenagrionidae Coenagrion puella  Linnaeus 1758 copue a/im/pt/ac/l
Montagnard-Subalpin Coenagrionidae Enallagma cyathigerum  Charpentier 1840 encya a/im/ex/pt/ac/l
Montagnard-Subalpin Coenagrionidae Erythromma najas  Hansemann 1823 ernaj a/ac/l
Montagnard-Subalpin Coenagrionidae Erythromma viridulum   Charpentier 1840 ervir a
Montagnard-Subalpin Coenagrionidae Ischnura elegans  Van der Linden 1820 isele a/im/pt/ac/l
Montagnard-Subalpin Coenagrionidae Pyrrhosoma nymphula  Sulzer 1776 pynym a/im/pt/ac/l
Montagnard-Subalpin Coenagrionidae indéterminé coena a/l
Montagnard-Subalpin Cordulegastridae Cordulegaster bidentatus  Selys 1843 cobid a
Montagnard-Subalpin Cordulegastridae Cordulegaster boltonii  Donovan 1807 cobol a
Montagnard-Subalpin Corduliidae Cordulia aenea   Linnaeus 1758 coaen a/im/ex/l
Montagnard-Subalpin Corduliidae Somatochlora alpestris  Selys 1840 soalp a
Montagnard-Subalpin Corduliidae Somatochlora metallica  Van der Linden 1825 somet a/pt/ac/l
Montagnard-Subalpin Corduliidae Somatochlora sp.  somsp a
Montagnard-Subalpin Corduliidae indéterminé cordu a
Montagnard-Subalpin Lestidae Lestes dryas   Kirky 1890 ledry a
Montagnard-Subalpin Lestidae Lestes sponsa  Hansemann 1823 lespo a/im/pt/ac  
Montagnard-Subalpin Lestidae Lestes viridis  Van der Linden 1825 levir a/pt/ac  
Montagnard-Subalpin Lestidae Sympecma fusca  Van der Linden 1820 syfus a
Montagnard-Subalpin Libellulidae Leucorrhinia dubia   Van der Linden 1825 ledub a
Montagnard-Subalpin Libellulidae Libellula depressa  Linnaeus 1758 lidep a/im/ac/l
Montagnard-Subalpin Libellulidae Libellula quadrimaculata   Linnaeus 1758 liqua a/pt/ac
Montagnard-Subalpin Libellulidae Orthetrum cancellatum  (Linnaeus, 1758) orcan a/pt/ac
Montagnard-Subalpin Libellulidae Sympetrum danae  Sulzer 1776 sydan a/im/pt/ac
Montagnard-Subalpin Libellulidae Sympetrum fonscolombii  Selys 1840 syfon a
Montagnard-Subalpin Libellulidae Sympetrum sanguineum  Mueller 1764 sysan a/l
Montagnard-Subalpin Libellulidae Sympetrum striolatum  Charpentier 1840 systr a/l
Montagnard-Subalpin Libellulidae Sympetrum vulgatum  Linnaeus 1758 syvul a/pt/ac
Montagnard-Subalpin Libellulidae Sympetrum sp.  symsp a/l
Montagnard-Subalpin Platycnemididae Platycnemis pennipes  Pallas 1771 plpen a/im/ex/pt/ac/l
Alpin Aeshnidae Aeshna juncea  Linnaeus 1758 aejun a/im/ex/pt/ac/l
Alpin Aeshnidae Aeshna sp.  aessp l
Alpin Aeshnidae Anax imperator  Leach 1815 animp a
Alpin Aeshnidae indéterminé aesch a/l
Alpin Coenagrionidae Enallagma cyathigerum  Charpentier 1840 encya a
Alpin Coenagrionidae indéterminé coena l
Alpin Corduliidae Somatochlora alpestris  Selys 1840 soalp a
Alpin Corduliidae Somatochlora sp.  somsp l
Alpin Lestidae Lestes sponsa  Hansemann 1823 lespo a
Alpin Libellulidae indéterminé libel ex  
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Annexe 10 Liste des espèces, genres ou familles de Gastéropodes (selon le niveau de détermination atteint) 
présents dans les 146 étangs de Suisse. 

Etage de végétation Famille Espèce code
Collinéen Acroloxidae Acroloxus lacustris  (Linnaeus, 1758) aclac
Collinéen Bithyniidae Bithynia tentaculata  (Linnaeus, 1758) biten
Collinéen Ferrissiidae Ferrissia wautieri  (Mirolli, 1960) fewau
Collinéen Lymnaeidae Galba truncatula  (O.F. Müller, 1774) gatru
Collinéen Lymnaeidae Lymnaea stagnalis   (Linnaeus, 1758) lysta
Collinéen Lymnaeidae Radix auricularia  (Linnaeus, 1758) raaur
Collinéen Lymnaeidae Radix ovata  (Draparnaud, 1805) raova
Collinéen Lymnaeidae Radix ovata/peregra  radop
Collinéen Lymnaeidae Radix peregra  (O.F. Müller, 1774) raper
Collinéen Lymnaeidae Stagnicola corvus  (Gmelin, 1791) stcor
Collinéen Lymnaeidae Stagnicola sp. stasp
Collinéen Physidae Aplexa hypnorum   (Linnaeus, 1758) aphyp
Collinéen Physidae Physella acuta  (Draparnaud, 1805) phacu
Collinéen Physidae Physella heterostropha (Say, 1817) phhet
Collinéen Physidae Physella sp.  physp
Collinéen Planorbidae Anisus leucostoma   (Millet, 1813) anleu
Collinéen Planorbidae Anisus spirorbis   (Linnaeus, 1758) anspi
Collinéen Planorbidae Anisus vortex   (Linnaeus, 1758) anvor
Collinéen Planorbidae Bathyomphalus contortus (Linnaeus, 1758) bacon
Collinéen Planorbidae Gyraulus albus   (O.F. Müller, 1774) gyalb
Collinéen Planorbidae Gyraulus crista  (Linnaeus, 1758) gycri
Collinéen Planorbidae Gyraulus parvus  (Say, 1817) gypar
Collinéen Planorbidae Gyraulus sp. gysp
Collinéen Planorbidae Hippeutis complanatus (Linnaeus, 1758) hicom
Collinéen Planorbidae Planorbarius corneus (Linnaeus, 1758) plcor
Collinéen Planorbidae Planorbis carinatus  O.F. Müller, 1774 plcar
Collinéen Planorbidae Planorbis planorbis  (Linnaeus, 1758) plpla
Collinéen Planorbidae Planorbis sp. plsp
Collinéen Planorbidae Segmentina nitida  (O.F. Müller, 1774) senit
Collinéen Valvatidae Valvata cristata  O.F. Müller, 1774 vacri
Collinéen Viviparidae Viviparus contectus   (Millet, 1813) vicon
Montagnard-Subalpin Acroloxidae Acroloxus lacustris   (Linnaeus, 1758) aclac
Montagnard-Subalpin Bithyniidae Bithynia tentaculata   (Linnaeus, 1758) biten
Montagnard-Subalpin Ferrissiidae Ferrissia wautieri  (Mirolli, 1960) fewau
Montagnard-Subalpin Lymnaeidae Galba truncatula  (O.F. Müller, 1774) gatru
Montagnard-Subalpin Lymnaeidae Lymnaea stagnalis  (Linnaeus, 1758) lysta
Montagnard-Subalpin Lymnaeidae Radix auricularia   (Linnaeus, 1758) raaur
Montagnard-Subalpin Lymnaeidae Radix ovata  (Draparnaud, 1805) raova
Montagnard-Subalpin Lymnaeidae Radix peregra   (O.F. Müller, 1774) raper
Montagnard-Subalpin Lymnaeidae Stagnicola sp. stasp
Montagnard-Subalpin Planorbidae Anisus leucostoma  (Millet, 1813) anleu
Montagnard-Subalpin Planorbidae Anisus spirorbis  (Linnaeus, 1758) anspi
Montagnard-Subalpin Planorbidae Bathyomphalus contortus (Linnaeus, 1758) bacon
Montagnard-Subalpin Planorbidae Gyraulus albus  (O.F. Müller, 1774) gyalb
Montagnard-Subalpin Planorbidae Gyraulus crista  (Linnaeus, 1758) gycri
Montagnard-Subalpin Planorbidae Gyraulus laevis  (Alder, 1838) gylae
Montagnard-Subalpin Planorbidae Gyraulus parvus   (Say, 1817) gypar
Montagnard-Subalpin Planorbidae Hippeutis complanatus  (Linnaeus, 1758) hicom
Montagnard-Subalpin Planorbidae Planorbarius corneus  (Linnaeus, 1758) plcor
Montagnard-Subalpin Planorbidae Planorbis carinatus  O.F. Müller, 1774 plcar
Montagnard-Subalpin Valvatidae Valvata cristata   O.F. Müller, 1774 vacri
Montagnard-Subalpin Valvatidae Valvata piscinalis   (O.F. Müller, 1774) vapis
Alpin Lymnaeidae Radix ovata   (Draparnaud, 1805) raova  
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Annexe 11 Liste des espèces d’Amphibiens présentes dans les 146 étangs de Suisse. 
Etage de végétation Espèce

Collinéen Alytes obstetricans  (Laurenti, 1768)
Collinéen Bombina variegata   (Linnaeus, 1758)
Collinéen Bufo bufo  (Linnaeus, 1758)
Collinéen Bufo calamita  Laurenti, 1768
Collinéen Hyla arborea  (Linnaeus, 1758)
Collinéen Rana dalmatina  Bonaparte, 1840
Collinéen Rana esculenta  Linnaeus
Collinéen Rana lessonae  Camerano, 1882
Collinéen Rana ridibunda  Pallas, 1771
Collinéen Rana temporaria   Linnaeus
Collinéen Salamandra salamandra  (Laurenti, 1768)
Collinéen Triturus alpestris   (Laurenti, 1768)
Collinéen Triturus carnifex  
Collinéen Triturus cristatus   (Laurenti, 1768)
Collinéen Triturus helveticus   (Razoumowsky, 1789)
Collinéen Triturus vulgaris  (Linnaeus, 1758)
Montagnard-Subalpin Alytes obstetricans   (Laurenti, 1768)
Montagnard-Subalpin Bombina variegata  (Linnaeus, 1758)
Montagnard-Subalpin Bufo bufo  (Linnaeus, 1758)
Montagnard-Subalpin Hyla arborea   (Linnaeus, 1758)
Montagnard-Subalpin Rana esculenta  Linnaeus
Montagnard-Subalpin Rana lessonae   Camerano, 1882
Montagnard-Subalpin Rana ridibunda   Pallas, 1771
Montagnard-Subalpin Rana temporaria  Linnaeus
Montagnard-Subalpin Salamandra atra  Laurenti, 1768
Montagnard-Subalpin Salamandra salamandra  (Laurenti, 1768)
Montagnard-Subalpin Triturus alpestris  (Laurenti, 1768)
Montagnard-Subalpin Triturus cristatus  (Laurenti, 1768)
Montagnard-Subalpin Triturus helveticus  (Razoumowsky, 1789)
Montagnard-Subalpin Triturus vulgaris   (Linnaeus, 1758)
Alpin Bufo bufo  (Linnaeus, 1758)
Alpin Rana temporaria   Linnaeus
Alpin Triturus alpestris  (Laurenti, 1768)  
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Annexe 12 Liste des autres familles présentes dans les 146 étangs de Suisse. 
Etage de végétation Groupe taxonomique Sous-classe Ordre Famille Genre Espèce Adulte/larve

Collinéen Hydrozoaires Hydroïdes Hydriidae a
Collinéen Turbellariés Triclades Planariidae a
Collinéen Turbellariés Triclades Dugesiidae a
Collinéen Nématodes a
Collinéen Bryozoaires a
Collinéen Oligochètes Tubificidae a
Collinéen Oligochètes Lumbricidae a
Collinéen Oligochètes Lumbriculidae a
Collinéen Oligochètes Naididae a
Collinéen Hirudinées (= Achètes) Erpobdellidae a
Collinéen Hirudinées (= Achètes) Glossiphoniidae a
Collinéen Hirudinées (= Achètes) Hirudinidae a
Collinéen Hirudinées (= Achètes) Piscicolidae a
Collinéen Bivalves Veneroida Sphaeriidae a
Collinéen Bivalves Veneroida Dressenidae Dreissena polymorpha a
Collinéen Bivalves Unionoida Unionidae a
Collinéen Arachnides Aranéides a
Collinéen Arachnides Hydracariens a
Collinéen Crustacea Branchiopodes Cladocères Daphnia a
Collinéen Crustacea Branchiopodes Conchostracés a
Collinéen Crustacea Branchiopodes Notostracés Triops a
Collinéen Crustacea Ostracodes a
Collinéen Crustacea Copépodes Cyclops a
Collinéen Crustacea Branchioures Argulus a
Collinéen Crustacea Malacostracés Isopodes Asellidae Asellus a
Collinéen Crustacea Malacostracés Amphipodes Gammaridae a
Collinéen Crustacea Malacostracés Decapoda a
Collinéen Insectes Diptera Athericidae l
Collinéen Insectes Diptera Chaoboridae l
Collinéen Insectes Diptera Ceratopogonidae l
Collinéen Insectes Diptera Chironomidae l
Collinéen Insectes Diptera Culicidae l
Collinéen Insectes Diptera Dixidae l
Collinéen Insectes Diptera Ephydridae l
Collinéen Insectes Diptera Limoniidae l
Collinéen Insectes Diptera Psychodidae l
Collinéen Insectes Diptera Ptychopteridae l
Collinéen Insectes Diptera Stratiomyidae l
Collinéen Insectes Diptera Simuliidae l
Collinéen Insectes Diptera Tabanidae l
Collinéen Insectes Diptera Tipulidae l
Collinéen Insectes Heteroptera Corixidae a
Collinéen Insectes Heteroptera Gerridae a
Collinéen Insectes Heteroptera Hydrometridae a
Collinéen Insectes Heteroptera Mesoveliidae a
Collinéen Insectes Heteroptera Naucoridae a
Collinéen Insectes Heteroptera Nepidae a
Collinéen Insectes Heteroptera Notonectidae a
Collinéen Insectes Heteroptera Pleidae a
Collinéen Insectes Heteroptera Veliidae a
Collinéen Insectes Plecoptera Capniidae/Leuctridae l
Collinéen Insectes Planipennes (Nevroptères) Sisyridae Sisyra l
Collinéen Insectes Megaloptera Sialidae Sialis l
Collinéen Insectes Trichoptera Beraeidae l
Collinéen Insectes Trichoptera Ecnomidae l
Collinéen Insectes Trichoptera Hydroptilidae l
Collinéen Insectes Trichoptera Leptoceridae l
Collinéen Insectes Trichoptera Limnephilidae l
Collinéen Insectes Trichoptera Phryganeidae l
Collinéen Insectes Trichoptera Polycentropidae l
Collinéen Insectes Trichoptera Psychodidae l  
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Etage de végétation Groupe taxonomique Sous-classe Ordre Famille Genre Espèce Adulte/larve
Montagnard-Subalpin Hydrozoaires Hydroïdes Hydriidae a
Montagnard-Subalpin Turbellariés Triclades Planariidae a
Montagnard-Subalpin Turbellariés Triclades Dendrocoelidae a
Montagnard-Subalpin Bryozoaires a
Montagnard-Subalpin Oligochètes Tubificidae a
Montagnard-Subalpin Oligochètes Lumbricidae a
Montagnard-Subalpin Oligochètes Lumbriculidae a
Montagnard-Subalpin Oligochètes Naididae a
Montagnard-Subalpin Hirudinées (= Achètes) Erpobdellidae a
Montagnard-Subalpin Hirudinées (= Achètes) Glossiphoniidae a
Montagnard-Subalpin Hirudinées (= Achètes) Hirudinidae a
Montagnard-Subalpin Hirudinées (= Achètes) Piscicolidae a
Montagnard-Subalpin Bivalves Veneroida Sphaeriidae a
Montagnard-Subalpin Arachnides Aranéides a
Montagnard-Subalpin Arachnides Hydracariens a
Montagnard-Subalpin Crustacea Branchiopodes Cladocères Daphnia a
Montagnard-Subalpin Crustacea Branchiopodes Conchostracés a
Montagnard-Subalpin Crustacea Ostracodes a
Montagnard-Subalpin Crustacea Copépodes Cyclops a
Montagnard-Subalpin Crustacea Malacostracés Isopodes Asellidae Asellus a
Montagnard-Subalpin Crustacea Malacostracés Amphipodes Gammaridae a
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Chaoboridae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Ceratopogonidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Chironomidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Culicidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Dixidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Empididae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Ephydridae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Limoniidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Ptychopteridae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Rhagionidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Stratiomyidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Sciomyzidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Tabanidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Tipulidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Diptera Syrphidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Heteroptera Corixidae a
Montagnard-Subalpin Insectes Heteroptera Gerridae a
Montagnard-Subalpin Insectes Heteroptera Mesoveliidae a
Montagnard-Subalpin Insectes Heteroptera Notonectidae a
Montagnard-Subalpin Insectes Heteroptera Veliidae a
Montagnard-Subalpin Insectes Plecoptera Leuctridae l
Montagnard-Subalpin Insectes Plecoptera Nemouridae l
Montagnard-Subalpin Insectes Megaloptera Sialidae Sialis l
Montagnard-Subalpin Insectes Trichoptera Beraeidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Trichoptera Ecnomidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Trichoptera Hydropsychidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Trichoptera Hydroptilidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Trichoptera Lepidostomatidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Trichoptera Leptoceridae l
Montagnard-Subalpin Insectes Trichoptera Limnephilidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Trichoptera Phryganeidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Trichoptera Polycentropidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Trichoptera Psychomyiidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Trichoptera Rhyacophilidae l
Montagnard-Subalpin Insectes Trichoptera Sericostomatidae l
Alpin Hydrozoaires Hydroïdes Hydriidae a
Alpin Turbellariés Triclades Planariidae a
Alpin Bryozoaires a
Alpin Oligochètes Lumbricidae a
Alpin Oligochètes Lumbriculidae a
Alpin Oligochètes Naididae a
Alpin Hirudinées (= Achètes) Glossiphoniidae a
Alpin Bivalves Veneroida Sphaeriidae a
Alpin Crustacea Malacostracés Isopodes Asellidae Asellus a
Alpin Insectes Diptera Chaoboridae l
Alpin Insectes Diptera Chironomidae l
Alpin Insectes Diptera Culicidae l
Alpin Insectes Diptera Limoniidae l
Alpin Insectes Diptera Simuliidae l
Alpin Insectes Diptera Tipulidae l
Alpin Insectes Heteroptera Corixidae a
Alpin Insectes Heteroptera Gerridae a
Alpin Insectes Plecoptera Nemouridae l
Alpin Insectes Megaloptera Sialidae Sialis l
Alpin Insectes Trichoptera Limnephilidae l
Alpin Insectes Trichoptera Phryganeidae l  
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Annexe 13 Publication de Hinden et al., 2005. 
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Annexe 14. Classification des zones humides (D’après Scott, 1989; in Dugan, 1997). 
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Annexe 15 Quelques exemples de définitions des termes les plus usités : « lacs », « étangs », et « mares », 
tirés de dictionnaires encyclopédiques, de traités de limnologie, d’ouvrages d’écologie des eaux, de 
rapports, ou d’associations. 
1. Le lac 

• La DCE décrit le lac comme une « masse d’eau intérieure de surface stagnante ».  

• Selon Pourriot & Meybeck (1997): « toute cuvette naturelle ou artificielle, remplie d’eau sans 

connexion directe avec l’océan ».  

• Selon le Dictionnaire Larousse (2003), un lac est une « vaste étendue d’eau continentale, naturelle 

ou artificielle, généralement douce, présentant une épaisseur dépassant le décamètre. L’eau s’y 

renouvelle lentement, apportée par les cours d’eau tributaires et est évacuée par le ou les cours 

d’eau émissaire(s). Un lac ne déverse pas son eau par le fond, mais par le point le plus bas de son 

périmètre de surface ». 

• Selon le Dictionnaire encyclopédique de l’écologie et des sciences de l’environnement (Ramade, 

2002) ou le Dictionnaire encyclopédique des sciences de l’eau (Ramade, 1998), un lac est un 

«ensemble d’écosystèmes aquatiques, généralement d’eau douce, occupant le fond d’une dépression 

ou d’un bassin géologique sans communication directe avec la mer. Les lacs sont caractérisés par 

des eaux calmes par suite de l’absence de courant gravitaire (dits de ce fait lentiques) et donc d’un 

renouvellement lent, le temps de demi-vie des eaux ayant tendance à augmenter avec le volume du 

lac. Les lacs possèdent une profondeur suffisante pour présenter une zonation verticale. Celle-ci est 

marquée par une stratification thermique qui se traduit par la présence d’une région superficielle, 

dite épilimnétique, et d’une zone profonde (hypolimnnétique). Cette zonation verticale concerne 

aussi la pénétration de la lumière, laquelle n’atteint pas généralement les couches profondes qui 

sont de ce fait aphotiques et donc dépourvues de végétaux autotrophes». 

• Selon l’IUCN, (Dugan, 1997)), un lac est défini par sa superficie qui est supérieure à 8ha.  

• Selon Mulhauser & Monnier (1995), un lac est une « étendue d’eau dormante intérieure qui 

possède, en plus de sa zone littorale, une zone profonde privée de lumière où les espèces végétales 

ne peuvent se développer. La profondeur minimale de la zone profonde dépend de l’absorption de la 

lumière due aux algues microscopiques (phytoplancton) en suspension qui se développent grâce aux 

matières nutritives dissoutes. Dans la plupart des cas (lacs eutrophes), la lumière pénètre rarement 

à plus de dix mètres de profondeur ». 

• Selon le Réseau de bassin Rhône Méditerranée Corse, Un lac est un « plan d'eau situé dans une 

dépression naturelle où la durée de séjour des eaux et la profondeur sont suffisantes pour définir 

une zone pélagique et où s'établit, du printemps à l'automne, une stratification thermique stable ».  

• Selon l’Office National des Forêts français (Arnaboldi et al., 2006): le lac se caractérise par une 

« grande profondeur d’eau, pratiquement toujours supérieure à 20 mètres. Elle est divisée en deux 

couches distinctes : l’épilimnion et l’hypolimnion que sépare la thermocline. L’éclairement, le taux 

d’oxygène et la température varient fortement d’une couche à l’autre. La stratification de l’eau et 
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son lent brassage sont les caractéristiques essentielles d’un lac ». 

• Selon l’Université de Genève (Oertli et al., 2000): « cuvette naturelle ou artificielle contenant des 

eaux qui subissent une stratification thermique saisonnière et dont la profondeur maximale est 

supérieure à 8 m. Dans un lac, l’hétérogénéité verticale des conditions de milieu (lumière, 

température, concentration des éléments chimiques) permet de reconnaître une zone littorale peu 

profonde (moins de 8 m, colonisée par les plantes aquatiques supérieures), une zone pélagique 

(zone de pleine eau, colonisée par le phytoplancton) et une zone profonde (plus de 8 m, colonisée 

éventuellement par des microphytes si les conditions lumineuses le permettent) ». 

2. L’étang 

• Selon l’Encyclopédie des sciences de la nature (Larousse, 1995), un étang est « toute retenue d’eau 

artificielle réglée par l’activité humaine ». 

• Selon le Dictionnaire Larousse (2003), l’étang est « étendue d’eau reposant dans une cuvette à fond 

imperméable et généralement moins vaste et moins profonde que celle d’un lac ». 

• Selon le Dictionnaire encyclopédique de l’écologie et des sciences de l’environnement ou le 

Dictionnaire encyclopédique des sciences de l’eau (Ramade, 1998; 2002), un étang est un 

« écosystème lentique artificiel créés par endigage. En règle générale, les étangs sont créés en 

barrant l’émissaire d’une rivière ou d’un marécage palustre préexistant, ce qui accroît la superficie 

de la zone humide considérée ». 

• Selon l’IUCN, (Dugan, 1997)), un étang est défini par sa surface qui est inférieure à 8ha.  

• Selon Mulhauser & Monnier (1995), un étang est une « étendue d’eau dormante intérieure qui ne 

possède pas de zone profonde, mais dont le fond est parfois soustrait à l’action thermique du soleil. 

La profondeur moyenne se situe entre un et trois mètres. Le développement des végétaux est possible 

partout ». 

• Selon l’Office National des Forêts français (Arnaboldi et al., 2006), l’étang est un « milieu lentique 

d’origine anthropique. Il est édifié par la création d’une digue et alimenté directement, ou en 

dérivation, par un cours d’eau. Sa vocation est, ou était à l’origine, piscicole. Sa profondeur 

moyenne est de 5 m (max. 10 m), sans stratification thermique stable». 

• Selon le « Pond Conservation Group » (1993), un étang (pond and pool) est une « étendue d’eau, 

d’origine naturelle ou humaine, comprise entre 1m2 et 2ha qui, d’ordinaire, reste en eau au moins 4 

mois par an ». 

• L’Université de Genève (Oertli et al., 2000) défini l’étang comme « une pièce d’eau d’une 

profondeur maximale inférieure à 8 m et qui offre la possibilité aux plantes aquatiques supérieures 

de se développer sur la plus grande partie de la surface des fonds ». 

• Après le premier congrès européen qui a eu lieu pour la conservation et le monitoring des mares et 

étangs, Oertli et al. (2005) donnent une définition des « ponds »: “étendue d’eau, d’origine naturelle 

ou humaine, qui peut être permanente ou temporaire, comprise entre 1m2 et 2ha, d’une profondeur 
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maximale inférieure à 8 m et qui offre la possibilité aux plantes aquatiques supérieures de se 

développer sur la plus grande partie de la surface des fonds ” 

3. La mare 

• Selon Jammes (1997), qui a fait une étude comparée de 36 définitions collectées du 16ème siècle aux 

années 1990, et provenant d’ouvrages variés tels que dictionnaires, encyclopédies, guides 

spécialisés, manuels universitaires d’écologie, d’hydrologie ou bien encore de géographie, la mare 

est une « étendue d’eau stagnante de taille variable, évaluée en m2 et pouvant atteindre 2000 m2. sa 

faible profondeur, qui peut atteindre environ 2m, permet à toutes les couches d’eau d’être sous 

l’action dur rayonnement solaire, ainsi qu’aux plantes de s’enraciner sur tout le fond. De formation 

naturelle ou artificielle, elle se trouve dans des dépressions imperméables, en contexte rural, 

périurbain, voire urbain. Elle est alimentée par les eaux pluviales, et parfois phréatiques. Avec son 

petit bassin versant, elle constitue un réseau hydrographique endoréique auquel participent des 

eaux parvenant à la mare par des voies d’origine anthropique (canalisations, rigoles, fossés). Il 

arrive qu’elle soit associée à un système de fossés qui y pénètrent et en ressortent ; elle exerce alors 

un rôle de « tampon » au ruissellement. Elle peut sécher en été par grandes chaleurs. Présente 

principalement dans les régions pauvres en cours d’eau, elle a perdu presque tous ses usages liés 

aux activités agricoles et rurales, et n’est souvent plus qu’un lieu d’agrément et de loisir. Elle 

présente un milieu de vie riche d’une flore et d’une faune spécifiques ». 

• Selon Mulhauser & Monnier (1995), la mare est une « étendue d’eau dormante intérieure qui ne 

possède pas de zone profonde et dont le fond n’est pas soustrait à l’action thermique du soleil. La 

profondeur maximale ne dépasse généralement pas un mètre, mais la mare est en eau toute l’année. 

Le développement de la végétation est possible partout ».  

• Selon l’Office National des Forêts français (Arnaboldi et al., 2006), la mare est « d’origine naturelle 

ou anthropique, la mare est un petite nappe d’eau peu profonde (moins de 0.5ha (5000m2) en 

général), où la lame d’eau dépasse rarement deux, voire trois mètres. Moins typé que celui d’un lac 

ou d’un étang, le profil en travers d’une mare peu adopter des formes très différentes, souvent liées 

à son origine (grande mare très encaissée, mare à fond plat, issue d’un ancien étang, dépression 

humide, ancienne fosse d’exploitation de la tourbe, etc.) ». 

• L’Université de Genève (Oertli et al., 2000) défini la mare comme une : « pièce d’eau d’une 

profondeur maximale inférieure à 2m dont les fonds peuvent être entièrement colonisés par les 

plantes aquatiques supérieures et dont la température est influencée par le rayonnement solaire 

direct (absorption des rayons infrarouges) ». 
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Annexe 16. Recherche bibliographique concernant la définition des « ponds », effectuée par Biggs et al. 
(2005).  Pour avoir le détail des références citées, à voir dans la publication pré-citée. 
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Annexe 17. Correspondance de l’OFEV datant du 20 mai 2003, sections Eaux de surface – qualité et 
Gestion des Eaux, en réponse au questionnaire envoyé  (Annexe 3 et Annexe 4). 
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Annexe 18. Extrait de la DCE donnant les écorégions et les types de masses d’eau de surface (Annexe II, 
1.2.2). 
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Annexe 19. Protocole d’échantillonnage des macroinvertébrés selon Oertli et al., (2005). Ce protocole est 
valable pour l’échantillonnage des coléoptères et gastéropodes aquatiques. Dans le cadre du calcul de 
l’indice multimétrique CIEPT, l’ensemble de la communauté des macroinvertébrés est triée et leur 
détermination se fait jusqu’à la famille seulement pour tous les groupes (y-compris les gastéropodes), sauf 
pour les coléoptères ou la détermination se fait jusqu’au genre. L’abondance n’est pas notée. 
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1. Recherche 

Résultat : élaboration d’une méthode d’évaluation de la qualité écologique des étangs de 
Suisse basée sur les macroinvertébrés. 

- rédaction du projet lors de la recherche de fonds pour la mise en place du travail de 
recherche (FNS, Fonds Privés) ; 

 

- collaboration avec l’OFEV et les admninistrations cantonales (évaluation des besoins, 
choix des sites, financement) et avec des institutions de recherche en Suisse (HEPIA 
de Genève) et à l’étranger (Université d’Oxford en Grande-Bretagne) ; 

- travail de terrain : échantillonnage des macro-invertébrés, récolte de données 
environnementales et physico-chimiques ; 

- travail de laboratoire : tri et détermination des macro-invertébrés ; Détermination à la 
famille des macroinvertébrés aquatiques (Achètes, Crustacés, Plécoptères, 
Trichoptères, Odonates, Hétéroptères, Diptères), au genre (Coléoptères, 
Gastéropodes), à l’espèce pour les Éphéméroptères. 

- rédaction et publication d’articles scientifiques ainsi que du mémoire de thèse.  

2. Administration 

Gestion et organisation de diverses tâches au sein du laboratoire :  
- diverses tâches admninistratives concernant le fonctionnement et la maintenance du 

laboratoire (réception de téléphones, entretien des appareils de mesures physico-
chimiques et des loupes binoculaires, commandes diverses auprès des fournisseurs, 
organisation de la bibliothèque) ; 

- participation à l’organisation du 1er European Pond Conservation Network, en 2004 à 
Genève (finances, intendance, accueil). 

3. Enseignement 

Cours d’Ecologie, d’Ecologie des eaux douces et des zones humides et du Master en 
sciences de l’environnement (MUSE) 

- aide à la préparation des cours ; -  
- élaboration du programme et enseignement des travaux pratiques d’écologie ; -  
- encadrement des travaux de Masters en biologie (terrain, analyse des données, aide à 

la rédaction). 
-  

Haute Ecole du Paysage, d’Ingénierie et d’Architecture (HEPIA) de Genève mai 2008

Encadrement de la journée de formation pratique d’un indice de biodiversité des étangs 
et mares de Suisse pour les professionnels de l’environnement. 
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Service des routes et des cours d'eau (VS),  
Service des eaux, Sols et assainissement (VD),  
sous traitance par le bureau Raymond Delarze. 

fév.-août 
2005

Hydrobiologiste pour le mandat MR0042 du Groupement Intercantonal d’étude des 
Données de Base de la 3ème correction du Rhône (Etat de référence): 

- participation aux séances de coordination avec les différents services ;  
- travail de terrain : inventaires faunistiques ciblés, analyse des déficits écologiques et 

valeurs naturelles (Diagnostic Environnement), inventaire et cartographie des milieux 
naturels ; 

- rédaction du rapport, partie « Nature » (historique, analyse des données, potentiels de 
revitalisation du Rhône). 

Domaine nature et du paysage (Etat de GE) 2002-2003

Spécialiste scientifique pour des mandats concernant l’évaluation écologique des étangs 
du Bois de Jussy et du Marais du Château : détermination des gastéropodes aquatiques. 

Service des forêts, de la faune et de la nature (VD),  
sous-traitance par le bureau Alain Maillefer, en collaboration avec Antoine Gander 

2003

Spécialiste scientifique pour la validation du réseau écologique national dans le canton 
de Vaud (REN).  Problématique du réseau écologique dans les cours d’eau et milieux 
humides: Analyse des structures et cartographie de terrain. 

Service Conseil Zones Alluviales 2001-2002

Stagiaire, puis biologiste pour des travaux de : 
- révision et suivi de l’inventaire fédéral des zones alluviales ; 
- documentation : bibliographie, diathèque ; 
- relevés botaniques sur le terrain ; 
- collecte de renseignements sur la revitalisation en Suisse ; 
- préparation de clés de détermination pour la cartographie des zones alluviales et tests 

sur SIG et Stereo Analyst.  
Commune de Gletterens juin-juil.2001

Mandat privé : cartographie de la végétation du port de Gletterens en vue de son 
agrandissement. 

Ecole Polytechnique Fédérale de Lausanne (EPFL) 2000-2001

Assistante-étudiante à l’EPFL (Génie rural) : aide à la préparation des cours, 
développement d’un jeu informatique de gestion des ressources environnementales. 

EAWAG (Institut de recherche sur l’eau de l’ Ecole Polytechnique Fédérale de 
Zürich (EPFZ)), département d’écotoxicologie, Dübendorf,  
sous la direction du Prof. R. Behra. 

Recherche de travail bibliographique sur l’accumulation du Cuivre et du Zinc dans les 
communautés naturelles d’algues.  

1999-2000
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Formation continue 

• Ateliers de pédagogie organisés par le Réseau romand de conseil formation  et 
évaluation pour l’enseignement universitaire :       

2002-2007

- « Se préparer à la présentation orale du doctorat »,  
- « Encadrer les étudiants pendant les travaux pratiques »,  
- « Rendre les étudiants plus actifs dans les cours ex cathedra », 
- « Communiquer efficacement son cours ». 

• Cours de plongée bio, organisé par Jean-Pierre Pellissier, Stéphane Pont et Michel 
Lonfat (Granges, Valais). 

2007

• Cours « Biologie et perception du milieu », organisé par l’Université de Lausanne. 2003
• Atelier « Initiation à l’animation en Nature », organisé par la FEE, Neuchâtel. 1998
  

Formation 

• Thèse de doctorat pour l’obtention du titre de Docteur ès Sciences, mention biologie, 
Université de Genève. 

2002-2009

• Diplôme de biologiste de l’Université de Lausanne / EPFL (Génie Rural).  
Spécialisation : suivi de revitalisation de cours d’eau. 

2000-2001

• Licence de l’Université de Lausanne, section de Biologie, avec spécialisation en 
Ecologie/Zoologie, dont une année à l’Ecole Polytechnique Fédérale de 
Zürich (EPFZ) en sciences de l’environnement/milieux aquatiques. 

1995-2000

• Maturité scientifique, gymnase du Bugnon, Lausanne. 1991-1995
 

Expérience extra-professionnelle 

• Emplois temporaires divers (vendeuse, caissière, assistante décoration, cuisinière, 
serveuse, vente de fruits et légumes au marché). 

1991-2000

• Apprentissage d’employée de commerce aux CFF avec obtention d’un CFC  
(guichet, agence de voyage).   

1989-1991 

 

Informatique 

• Bureautique : Microsoft Office, Adobe Photoshop, outils de messagerie, gestion du site internet. 
• Traitements statistiques : S+, R, modèles statistiques prédictifs (GAMs, GRASP), SIG (Mapinfo). 
    

Langues :  

• Français (langue maternelle), 
• Allemand (courant), 
• Anglais (courant). 
    

Centres d’intérêts  

• mes enfants = activités diverses et polyvalence assurées !!! 
• plongée sous-marine en lac, rivière et en mer (niveau II, CMAS) privée ou professionnelle, 

(Cours de formation continue de plongée bio (juin 2007) 
• jardinage, 
• danse (salsa, merengue, orientale). 
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Présentations orales ou posters lors de congrès scientifiques:   

• Cercl’eau (Thun, 2008);  
• 3rnd European Pond Conservation Network (Valencia, 2008);  
• Société Suisse d’Hydrologie et de Limologie (Berne, 2007) ;  
• 2rnd European Pond Conservation Network (Toulouse, 2006) ;  
• 1st European Pond Conservation Network (Genève, 2004) ; 
• Association Française de Limnologie (Metz, 2003) ;  
• Symposium for European Freshwater Sciences (Edinburgh, 2003). 

Publications / Rapports 
Menetrey, N., B. Oertli, J-B. Lachavanne (in prep.). A new multimetric index to assess the ecological status of 
ponds. 
Menetrey, N., B. Oertli, M. Sartori, A. Wagner, J-B. Lachavanne (2008). Eutrophication: are mayflies 
(Ephemeroptera) good bioindicators for ponds ? Hydrobiologia. 597: 125-135. 
Menetrey, N., L. Sager, B. Oertli, J.-B. Lachavanne (2005). Looking for metrics to assess the trophic state of 
ponds. Macroinvertebrates and amphibians. Aquatic Conservation: Marine and Freshwater Ecosystems 15: 653-
664. 
Hinden, H., B. Oertli, N. Menetrey, L. Sager, J.-B. Lachavanne (2005). Alpine pond biodiversity: what are the 
related environmental variables ? Aquatic Conservation: Marine and Freshwater Ecosystems 15: 613-624. 
Menetrey, N., P. Derleth, R. Delarze (2005). Elaboration des données de base du plan d'aménagement de la 3e 
correction du Rhône dans le Bas-Valais et le Chablais. Tronçon pont de Branson – embouchure au Léman. 
Mandat MR0042. Partie Nature. 102 pp. 
Indermuehle, N., B. Oertli, N. Menetrey, L. Sager. (2004). An overview of methods potentially suitable for 
pond biodiversity assessment. Archives des Sciences 57. p. 131.140. 
Oertli Béat. (2003). Evaluation écologique des étangs du Bois de Jussy et du Marais du Château 2003 : 
Gastéropodes aquatiques, Coléoptères aquatiques, Odonates adultes. Document de travail réalisé à l’attention du 
Bureau Ecoconseil. Laboratoire d'Ecologie et de Biologie Aquatique, Université de Genève. Service des forêts, de 
la protection de la nature et du paysage, Genève. 17 pp. 
Perrottet, N., Gander, A., Maillefer, A. (2003). Validation du réseau écologique national dans le canton de 
Vaud. Rapport réalisé pour le Service des forêts, de la faune et de la nature du canton de Vaud. 24 pp. 
Auderset Joye, D., B. Oertli, R. Juge & J. B. Lachavanne. 2002. Evaluation biologique des étangs du Bois de 
Jussy (communes de Gy, Jussy et Presinge). Laboratoire d'Ecologie et de Biologie Aquatique, Université de 
Genève. Service des Forêts, de la Protection de la Nature et du Paysage (SFPNP), Genève. 24 pp. 
Perrottet, N. and Iorgulescu I. (2002). "Importance de l'utilisation des facteurs biotiques et abiotiques pour 
l'évaluation des eaux courantes." IngenieurBiologie Genie Biologique 2: 30-36. 
Perrottet, N. and C. Roulier (2002). "Zones alluviales et revitalisation en Suisse." Bulletin Vegetatio Helvetica 
4: 10-12. 
Perrottet, N. and M. Jaquier (2002). Bibliothèque "Zones Alluviales". Mode d'emploi de la base de données. 
Yverdon, Service conseil Zones alluviales: 35 pp. 
Thielen, R. and N. Perrottet (2002). Diathèque. Concept et mode d'emploi. Yverdon, Service conseil Zones 
alluviales: 19 pp. 
Roulier, C., N. Perrottet, et al. (2001). Oekologische Verbesserung im Rhamen der 3. Rhonekorrektion. Suivi de 
la dynamique de la végétation. Rapport succinct et premiers résultats des travaux de 2001. Yverdon, Service 
conseil Zones alluviales: 25 pp. 
Thielen, R., M. Tognola, et al. (2001). 2ème complément à l'inventaire fédéral des zones alluviales d'importance 
nationale. Rapport technique. Yverdon, Service conseil Zones alluviales: 60 pp. 
Perrottet, N. and Iorgulescu I. (2001). "Etude sur la revitalisation de cours d'eau dans le canton de Fribourg." 
Ingénieurs et Architectes Suisses, Bulletin technique de la Suisse Romande 11(127 ème): 200-207. 
Perrottet, N. (2001). Diplôme "Revitalisation des cours d'eau : analyse à posteriori des impacts sur les 
écosystèmes et implications pour les travaux futurs. Applications au canton de Fribourg. Lausanne, EPFL / UNIL 
/ Service des Eaux et Endiguements du Canton de Fribourg: 100 pp. 
Perrottet, N. (2000). Speciation, bioavailability, bioaccumulation and toxicity of Copper, Zinc and Cadmium in 
freshwater and marine algae, a review. Sous la direction du Prof. Renata Behra, EAWAG, Dübendorf. 8 pp. 
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