
Bryophytes aquatiques bioaccumulateurs de polluants
et indicateurs écophysiologiques de stress :

synthèse bibliographique1

Claudine AH-PENGa,b et Catherine RAUSCH DE TRAUBENBERGa*

a Muséum National d’Histoire Naturelle, Département Régulations,
Développement et Diversité Moléculaire, USM 505

« Ecosystèmes et interactions toxiques », Equipe Bryophytes bioindicateurs,
C.P. 39, 57, rue Cuvier, 75231 Paris cedex 05, France

b Tauw Environnement, Agence de Lens, Ecopole du 11/19, rue de Bourgogne,
62750 Loos-en-Gohelle, France

(Reçu le 21 octobre 2002, accepté le 20 avril 2004)

Résumé – Depuis plus de trente ans, les bryophytes aquatiques sont étudiées et utilisées
comme bioindicateurs de la qualité des eaux. Ce présent travail se propose de présenter
l’état des recherches actuelles sur le sujet à partir, d’une part de publications internationales
et d’autre part, de données issues de rapports peu ou mal diffusés à l’échelle française, ce
qui lui confère un caractère inédit. Après avoir présenté les bryophytes aquatiques et défini
la notion de bioindication, l’accent est mis sur deux méthodologies : la bioaccumulation des
polluants, principalement les métaux, et les réponses physiologiques liées aux stress. Les tra-
vaux concernant les mécanismes de bioaccumulation des métaux et des radionucléides par
les bryophytes, comprenant adsorption, absorption, compétition, stockage et décontamina-
tion, sont très nombreux. Ils ont permis une amélioration croissante de l’efficacité de l’utili-
sation des bryophytes aquatiques pour l’évaluation des niveaux de contamination des eaux
par ces éléments toxiques. Les mécanismes régissant l’accumulation des polluants orga-
niques par les bryophytes aquatiques sont quant à eux encore peu connus. D’un point de
vue pratique, la biosurveillance passive et active des cours d’eau par les bryophytes sont
deux méthodes couramment utilisées qui présentent chacune des avantages et des inconvé-
nients qui sont discutés. Parmi les études concernant les réponses physiologiques liées au
stress, les travaux sur le stress oxydant chez les bryophytes sont encore peu nombreux et les
connaissances sur ce point ne permettent pas encore une application pratique de cette
méthode. Par contre, les travaux sur la mesure des pigments chlorophylliens (chlorophylle a
et son produit de dégradation, la phéophytine a) ont apporté une méthode fiable permet-
tant de mesurer le stress chez les bryophytes aquatiques, reflétant la qualité du milieu et ses
changements. D’autres méthodes au niveau cellulaire telles que l’étude des mouvements
ioniques des éléments essentiels ou l’étude des effets visibles liés aux polluants, ont égale-
ment été étudiés. Actuellement certains indices, comme l’indice de contamination métallique
(basé sur les niveaux de bioaccumulation) déjà utilisé par les agences de l’eau françaises et
l’indice de stress (basé sur les teneurs en chlorophylle et phéophytine) tendent à dévelop-
per l’utilisation des bryophytes aquatiques comme bioindicateurs de la qualité des eaux.
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Abstract – Aquatic bryophytes have been studied and used as biological indicators of water
quality for more than thirty years. A bibliographic review describing research studies car-
ried out on this topic is presented here; this work is based on international publications and
French reports more or less distributed which gives to this work an original look. Aquatic
bryophytes are described. A biological indicator or ‘bioindicator’ is defined as “an organ-
ism or a group of organisms which, – using biochemical, cytological, physiological, etholog-
ical or ecological parameters – are able to characterize conveniently and reliably the state
of ecosystems and to show as early as possible their natural or induced changes” (Blandin,
1986). Pollutant bioaccumulation, as well as physiological responses related to stress is here
outlined. Research studies on mechanisms of bioaccumulation of metals in aquatic envi-
ronments are well-developed. Bioaccumulation is mainly a very efficient mechanism of
adsorption that occurs in the cell-walls and external plasma membranes of cells of mosses.
Intracellular absorption also occurs and leads to the storage of metal in moss cells.
Parameters that induce changes of the level of bioaccumulation of metal in mosses are
environmental – pH, temperature, light, season, external metal concentration, competition
between metals, mineral and organic suspended matter, current velocity; and biological –
physiological state and variability between species of mosses. Acidity, which plays an impor-
tant role in these various processes, is discussed. Mechanisms of metal decontamination
involving the biosynthesis of molecules like glutathion, or the increase of intracellular
calcium, could play a role in protecting living cells against metal toxicity in mosses. These
results have permitted a constant improvement of the efficiency of the use of bryophytes
to assess contamination levels of metal in aquatic ecosystems. Mosses are also known to be
good accumulators of radionuclides, and the mechanisms of bioaccumulation are similar to
those of metals. However, processes of organic compound accumulation by bryophytes –
including pesticides, polychlorobiphenyls, polycyclic aromatic hydrocarbons and monocyclic
hydrocarbons, and antibiotics – are still poorly known. From a practical point of view,
passive biomonitoring is based on the study of autochthonous mosses, i.e. mosses naturally
present in the studied sites. Active biomonitoring is based on mosses transplanted from
non-contaminated sites to the studied sites. Advantages and drawbacks of these methods
are discussed. Concerning studies on physiological responses related to heavy-metal
induced stress, research on bryophyte oxidative stress is not developed enough to permit
this to be used as bioindicator tool at present. On the other hand, the chlorophyll-to-pheo-
phytin ratio (D665/D665a) is a useful method for the estimation of global water quality. It
is an index of physiological stress in aquatic bryophytes based on the degradation of chloro-
phyll into pheophytin after the loss of a magnesium atom. On a cellular scale, ionic move-
ments of essential elements, namely the cellular loss of potassium, magnesium or calcium
ions have been studied. The loss of potassium is an indicator of an increase of membrane
permeability that follows membrane alteration. Microscopic and macroscopic observation
of aquatic bryophytes is another method used to quantify visible effects of pollutants
present in high or highly toxic concentrations. The French Water Agencies currently use
indices like the index of metal contamination (based bioaccumulation of a metal in mosses)
or index of polymetallic pollution (based on accumulation of a mixture of metal). All these
studies further develop the use of aquatic bryophytes as bioindicators of freshwater quality.

Bioaccumulation / bioindication / aquatic bryophytes / radionucleids / metals / organic
pollutants / xenobiotics / physiological stress

INTRODUCTION

Les métaux « traces » sont des éléments de la croûte terrestre présents
de façon naturelle à de faibles concentrations dans l’environnement. L’érosion des
roches et l’activité volcanique constituent les sources naturelles majeures de la
plupart des métaux. Le plus souvent toutefois, les contaminations métalliques sont
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liées à l’activité humaine. La production d’énergie par combustion de matières
fossiles, les extractions minières de l’industrie métallurgique représentent les prin-
cipales activités humaines génératrices de pollution métallique.

Étant le réceptacle direct d’effluents industriels, recevant de plus des
retombées atmosphériques et des pollutions diffuses provenant de sols conta-
minés, les systèmes aquatiques restent des milieux très exposés. Ces pollutions
sont préjudiciables à l’équilibre écologique du milieu aquatique et présentent un
risque environnemental et sanitaire.

La contamination de la biosphère en micropolluants métalliques est un
fait admis dans les pays industrialisés. S’ajoutent à celle-ci, la pollution des milieux
par des composés organiques répandus dans les écosystèmes par le biais de diver-
ses sources (agriculture intensive, industrie électrique…) ainsi que la présence
d’éléments radioactifs (radionucléides) émis par les centrales, les essais et les acci-
dents nucléaires. Désormais, de plus en plus de micropolluants minéraux (cad-
mium, mercure, zinc…), de composés organiques (Hydrocarbures Aromatiques
Polycycliques [HAP], Polychlorobiphényles [PCB]…) et de radionucléides (137Cs,
60Co, 54Mn…) induisent une contamination chronique d’un nombre croissant
d’écosystèmes aquatiques continentaux.

Divers compartiments biologiques et physiques susceptibles d’accumuler
les éléments traces métalliques (ETM) ont été étudiés, les sédiments (André
& Lascombe, 1985), qui par leur capacité de stockage des polluants présentent un
danger pour les écosystèmes ; les plantes phanérogames (Kovács, 1978 ; Kovács
& Podani, 1986) ; les plantes cryptogames comme par exemple le lichen aquatique
Dermatocarpon luridum (With.) Laundon (Chatenet & Botineau, 2001), cepen-
dant moins répandu que les bryophytes aquatiques dont une dizaine d’espèces
sont proposées comme espèces bioindicatrices (Mouvet, 1986).

Dans les années 1970, des études ont mis en évidence que certains végé-
taux aquatiques à proximité de sites miniers accumulaient les éléments métal-
liques à de très fortes concentrations (McLean & Jones, 1975 ; Whitton & Say,
1975 ; Dietz, 1976 ; Burton & Peterson, 1979). Cette propriété de bioaccumulation
a suggéré l’utilisation des bryophytes aquatiques pour la surveillance des métaux
« traces » dans l’eau (Empain, 1973). La mise en évidence de la bioaccumulation
de composés organiques par les bryophytes aquatiques est un peu plus récente
(Frisque, 1981).

Le présent article porte essentiellement sur l’utilisation des bryophytes
comme bioindicateurs des milieux aquatiques et plus particulièrement sur la bio-
accumulation des polluants et la biosurveillance des eaux en Belgique.

Le plan de cette synthèse s’organise autour de quatre parties :
La première partie traite de l’utilisation des bryophytes aquatiques en

tant que bioindicateurs et rappelle quelques définitions sur cette notion.
La seconde partie aborde la bioaccumulation de trois familles de polluants

chez les bryophytes : les ETM, les polluants organiques, les radionucléides, cette
partie détaille également les processus d’accumulation, de décontamination et
recensent les facteurs environnementaux et physiques pouvant influencer ces
processus.

La troisième partie traite des réponses physiologiques engendrées sous
l’effet de stress environnementaux, détectables à l’échelle cellulaire et au niveau
de l’organisme.

Enfin, la quatrième partie présente les différents indices relatifs aux
bryophytes utilisés pour le diagnostic de la qualité des eaux naturelles à l’échelle
des communautés (indices écologiques), au niveau tissulaire (indice écophysiolo-
gique) et à l’échelle de l’organisme (indices de contamination).
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LES BRYOPHYTES AQUATIQUES BIOINDICATEURS

La notion d’indicateur biologique a évolué d’années en années. Au
départ, le terme de bioindicateur désignait tout organisme ou système biologique
qui par sa présence ou son absence était caractéristique d’un milieu précis ou alors
révélait l’incidence d’un facteur particulier. Un bioindicateur est défini plus préci-
sément de la façon suivante :

« Un indicateur biologique (ou bioindicateur) est un organisme ou un
ensemble d’organismes qui – par référence à des variables biochimiques, cytolo-
giques, physiologiques, éthologiques ou écologiques – permet de façon pratique et
sûre de caractériser l’état d’un écosystème ou d’un écocomplexe et de mettre en évi-
dence aussi précocement que possible leurs modifications, naturelles ou provo-
quées » (Blandin, 1986).

On considère deux types de bioindication :
– l’étude des peuplements naturels : la présence ou l’absence, la prolifé-

ration ou la disparition d’espèces indicatrices renseignent sur la qualité globale du
milieu (cette approche ne sera pas développée dans cette synthèse) ;

– l’étude des réponses physiologiques de certaines espèces indicatrices à
des changements du milieu renseigne sur la qualité du milieu, de façon générale
(études de la variation de la teneur en pigments, des réactions enzymatiques) et
de façon précise (étude de la bioaccumulation des substances toxiques).

Un polluant ou contaminant est une substance naturelle ou d’origine
anthropogénique que l’homme introduit dans un biotope donné dont elle était
absente ou encore dont il modifie et augmente la teneur lorsqu’elle y est spontané-
ment présente (Ramade, 2002). Ainsi, pour des produits synthétisés par l’homme,
tout niveau détectable est considéré comme anormal. Pour les substances natu-
relles, comme par exemple, les cyanotoxines libérées lors d’un bloom de micro-
algues, il sera difficile d’établir la normalité car leur concentration varie d’un lieu à
un autre et en fonction du temps.

Le terme xénobiotique englobe l’ensemble des substances organiques
d’origine allochtone et généralement de synthèse, contaminant les êtres vivants à
l’état de traces, ainsi que les divers dérivés inorganiques de certains éléments
toxiques en particuliers les métaux lourds, présentant une action biologique à de
très faibles concentrations, qui se traduit généralement par une toxicité élevée
(Ramade, 2002).

L’utilisation des bryophytes aquatiques en tant que bioindicateurs des
eaux et particulièrement des ETM dans la surveillance des systèmes aquatiques
n’a cessé de croître depuis les premiers essais d’Empain en Belgique en 1973. Les
espèces servant à la bioindication sont des bryophytes aquatiques obligées, la plu-
part du temps immergées, elles sont ainsi le reflet des eaux dans lesquelles elles se
situent. D’après López et al. (1997) et Samecka-Cymerman et al. (2000), ces orga-
nismes permettent d’obtenir une évaluation globale de la qualité environnemen-
tale du milieu (étude des réactions physiologiques liées au stress) et des
concentrations environnementales de polluants particuliers (analyses des tissus).
Cette dernière application est favorisée par le fait que de nombreuses bryophytes
aquatiques résistent à la toxicité de certains polluants (Frahm, 1976) et les accu-
mulent dans leurs tissus ce qui en font de bons bioindicateurs (Pickering & Puia,
1969 ; Empain, 1988 ; Mouvet, 1979).

De nombreuses études se sont succédées et ont mis en évidence la faculté
des bryophytes à accumuler rapidement les polluants, particulièrement les métaux
et par conséquent à informer sur le niveau de contamination métallique des eaux.
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Les bryophytes, en accumulant les polluants au niveau de leurs parois et dans
leurs cellules, vont rendre ces polluants plus facilement détectables dans l’envi-
ronnement (Whitton et al., 1982 ; Say & Whitton, 1983 ; Wehr et al., 1983 ; Mouvet,
1984b ; Lopez & Carballeira, 1993). Mais le recours à ces organismes vivants ne
se restreint pas seulement à une mesure de pollution comme les analyses chi-
miques sur sédiments ou dans l’eau, cette méthode apporte des informations sur
un potentiel de biodisponibilité du polluant pour les êtres vivants de l’écosystème
atteint, la fraction biodisponible étant la part de la concentration totale d’un pol-
luant à pénétrer dans le milieu intracellulaire d’un organisme vivant. La fraction
biodisponible d’une substance est donc difficile à appréhender elle est peu prévi-
sible et dépend fortement de la spéciation (forme chimique) du polluant. En plus
de sa dispersion dans les différents compartiments de l’environnement, la fraction
biodisponible d’un polluant sera fonction de facteurs abiotiques (dégradation liée
aux UV, aux processus chimiques…) et de facteurs biotiques (biodégradation par
des microorganismes).

La bioaccumulation est donc le processus par lequel les organismes
vivants accumulent des substances chimiques directement à partir de l’environne-
ment (air, eau, sol) et de leur nourriture, elle diffère en fonction des organismes.

Les espèces utilisées pour la bioindication des milieux aquatiques appar-
tiennent la plupart du temps à la classe des Bryopsida, mais certains chercheurs,
utilisent aussi les sphaignes et les hépatiques comme bioaccumulateurs (Spearing,
1972 ; Everard & Denny, 1985 ; Lehtonen, 1989 ; Carballeira & López, 1997).
Glime & Vitt (1984) définissent les « bryophytes aquatiques » en fonction de leurs
adaptations physiologiques aux fluctuations du niveau de l’eau, ainsi ils distin-
guent :

– les bryophytes aquatiques obligées : constituées d’espèces qui tolèrent
une étroite gamme de fluctuations du niveau de l’eau, ce sont des espèces stricte-
ment aquatiques, comme par exemple Scorpidium scorpioides (Hedw.) Limpr. ;

– les bryophytes aquatiques facultatives : composées d’espèces qui sup-
portent des fluctuations importantes du niveau de l’eau ; ces espèces sont présen-
tes dans des habitats la plupart du temps submergés, mais elles peuvent tolérer des
périodes prolongées de dessiccation pendant les saisons de basses eaux, telle que
Dendrocryphaea tasmanica (Mitt.) Broth. ;

– les bryophytes semi-aquatiques émergentes : sont des espèces terrestres,
indépendantes du niveau de saturation en eau du sol. Ces espèces possèdent la
plupart du temps, leurs zones actives de croissance en condition sèche et parfois
la partie inférieure du gamétophyte dans l’eau, citons Pohlia wahlenbergii (F. Weber
& D. Mohr) A. L. Andrews et Brachythecium rivulare Schimp.

Les bryophytes aquatiques possèdent des qualités biologiques qui les
prédisposent à être choisies comme bioaccumulateurs de polluants :

– l’absence de racines les préserve de l’influence de leur substrat et leur
permet de refléter uniquement la qualité de l’eau en établissant un échange direct
entre les feuilles et l’eau ; de même l’absence de système vasculaire limite les
transferts internes des polluants dans l’organisme ;

– leurs peuplements, stables dans le temps et l’espace permettent de
réaliser des suivis réguliers sur les sites d’étude ; les espèces bioindicatrices utili-
sées sont communes, abondantes et largement réparties géographiquement à tra-
vers l’Europe (Smith, 1978 ; Crum & Anderson, 1981) ;

– elles sont sédentaires, car retenues par leurs rhizoïdes à un support fixe
(berges, pierres), faculté utile dans les rivières qui permet d’étudier un site précis
(Mouvet, 1985) ;
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– elles résistent à de fortes concentrations en métaux et à des pollutions
importantes. Elles possèdent une forte capacité d’accumulation des polluants :
leurs facteurs de bioaccumulation sont souvent les plus élevés de tous les com-
partiments de l’écosystème aquatique (Mouvet, 1986) ;

– leur collecte, leur manipulation, leur transport et leur conservation sont
aisés (les individus sont de taille réduite ce qui facilite l’échantillonnage) ;

– la corrélation entre les concentrations en métaux dans l’eau et dans les
mousses est positive et quasi linéaire (Whitton et al., 1982 ; Say & Whitton, 1983 ;
Wehr & Whitton, 1983b) ;

– elles accumulent très rapidement (quelques heures à quelques jours)
un grand nombre de micropolluants et se décontaminent (pour les métaux) en
quelques semaines à quelques mois (Vray et al., 1992 ; Mersch et al., 1993 ; Claveri
et al., 1994), ce qui permet la détection des pollutions accidentelles (Say et al.,
1981).

Parmi les mousses aquatiques les plus utilisées en Europe pour leur faculté
de bioaccumulation des polluants, et de par leur large répartition, on distingue :
Fontinalis antipyretica Hedw., Rhynchostegium riparioides Hedw., Cinclidotus ripa-
rius (Brid.) Arnott, Cinclidotus danubicus Schiffn. & Baumg. et Amblystegium
riparium (Hedw.) Bruch, Schimp. & Gümbel.

BIOACCUMULATION DES POLLUANTS PAR LES BRYOPHYTES

Les mécanismes de bioaccumulation des polluants métalliques

Les polluants métalliques

Généralités – Certains éléments métalliques comme le cuivre et le zinc
agissent à faible concentration comme micro-nutriments pour la plante, mais lors-
qu’ils sont en excès, ils peuvent inhiber la croissance de l’organisme, ce sont des
métaux dits hormétiques.

De nombreux travaux ont mis en évidence les propriétés accumulatrices
des mousses pour les éléments « traces » métalliques plomb, manganèse, cadmium,
chrome et zinc (Burton, 1979 ; Say et al., 1981 ; Mouvet, 1984b), argent (Jones et al.,
1985), or (Jones et al., 1985), mercure (Roeck et al., 1991), arsenic (Mouvet et al.,
1989), cuivre, cobalt, nickel et baryum (Wehr & Whitton, 1983a). D’autres études
ont montré la corrélation entre ces concentrations en éléments dans les eaux et les
concentrations en métaux mesurées dans les bryophytes (Goncalves et al., 1994).
De plus en plus d’écosystèmes sont contaminés par les métaux traces, et les bryo-
phytes, organismes photosynthétiques (producteurs primaires), représentent un
point d’entrée des métaux dans la chaîne trophique, pouvant mener à une amplifi-
cation de ces éléments. Par ailleurs, il paraît important d’identifier la répartition des
xénobiotiques (extracellulaire/intracellulaire) dans la cellule végétale afin d’éva-
luer les effets qu’un polluant peut engendrer sur l’organisme, et de cette manière
permettre une meilleure interprétation des données de bioaccumulation recueillies
lors d’études de biosurveillance des milieux. Ainsi depuis les années 1970, les phé-
nomènes d’absorption, d’accumulation et de détoxification des métaux dans les
mousses ont été beaucoup étudiés.

Mécanismes et cinétiques d’adsorption et d’absorption cellulaires des
éléments traces métalliques – Les concentrations en polluants dans les bryophytes
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indiquées dans la littérature, atteignent de telles valeurs qu’il semble impossible
physiquement que tout le métal se situe dans les parties internes de l’organisme.
Cette aptitude vient du fait que la paroi cellulaire des bryophytes possède un
grand nombre de groupements chimiques chargés négativement (groupes car-
boxyliques, polymères d’acides uroniques) contenant des protéines sulfurées, oxy-
génées et nitrogénées (Brown & Bates, 1990), qui sont des sites de fixation pour
les cations. Des réactions d’échange se produisent par le remplacement d’un
cation lié à un site immobile extracellulaire chargé négativement, par un autre
cation. Les liaisons électrostatiques qui se forment sont non sélectives et réversi-
bles, le phénomène est rapide et passif. La surface des mousses se comporte ainsi
comme une résine échangeuse d’ions.

De plus, les cations polyvalents ont une meilleure affinité que les cations
monovalents (Clymo, 1963). À concentration molaire égale dans l’eau, les élé-
ments à forte affinité comme le plomb et le cadmium sont accumulés de façon pré-
férentielle par rapport aux éléments à plus faible affinité comme le calcium et le
magnésium (Mouvet, 1986).

Les cinétiques d’échange d’ions entre l’eau et les espèces comme Fonti-
nalis antipyretica et Rhynchostegium riparioides étudiées par Pickering & Puia
(1969) et Maurel-Kermarrec et al. (1983) montrent que la fixation de plusieurs
ETM s’effectue en quelques heures après le contact avec la solution, puis atteint
un état stationnaire au bout d’un à trois jours. Mais, il semblerait qu’une partie des
ETM parvienne à franchir la barrière que représente la paroi pecto- cellulosique
des cellules.

Pickering & Puia (1969) ont mis en évidence trois processus successifs
d’absorption intracellulaire du zinc chez Fontinalis antipyretica, qui ont été réétu-
diés par Brown (1982) :

– une première étape, très rapide, appelée fraction intercellulaire (Brown,
1982) correspond à l’absorption du zinc dans l’espace intercellulaire après un pro-
cessus d’adsorption ; elle n’est pas influencée par la température et la lumière ;

– une seconde étape, de 90 mn environ, appelée fraction extracellulaire
(Brown, 1982), représente la pénétration au travers de la zone externe du proto-
plasme ; elle est peu influencée par la lumière et la température ;

– une troisième étape, durant plusieurs jours, correspond à l’accumu-
lation intracellulaire (énergie dépendante) du zinc dans la vacuole sous forme
soluble ou insoluble (Brown & Avalos, 1991) ; elle est influencée par la tempéra-
ture et la lumière, c’est la fraction intracellulaire (Brown, 1982).

Plus récemment, Mouvet & Claveri (1999) ont montré par une méthode
d’élution séquentielle, initialement mise en évidence par Brown & Wells (1988),
l’existence de trois localisations principales de l’accumulation du cuivre. Une frac-
tion intercellulaire (Cuint) localisée entre les parois qui entourent les cellules, une
fraction échangeable (Cuexch) ou extracellulaire (Brown, 1982) qui correspond aux
métaux liés aux sites d’échanges à la surface de la paroi cellulaire et une fraction
résiduelle ou intracellulaire (Brown, 1982) située à l’intérieur de la cellule (Cures).
Une expérience de laboratoire menée sur Rhynchostegium riparioides a montré
qu’au bout de 21 jours d’exposition au cuivre (2,96 µM Cu) la quantité de cuivre
totale était répartie en 14 % de Cures, 47 % de Cuint et 39 % de Cuexch. Pendant
la phase d’élimination qui a suivi (14 jours, 0,14 µM Cu), 60 % du cuivre total ont
été éliminés ; la répartition du métal restant est alors différente : 23 % du métal
est situé à l’intérieur de la cellule Cures, la phase d’élimination a majoritairement
concerné le Cuexch et dans une moindre mesure le Cuint.

L’existence de cette fraction résiduelle conduit à la notion « d’effet
mémoire » cellulaire, cette propriété confère aux bryophytes la capacité de conser-
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ver une empreinte d’une pollution accidentelle, même lorsque celle-ci n’est plus
détectable dans l’eau (Mouvet et al., 1993).

Vazquez et al. (1999) émettent l’hypothèse que l’entrée d’ETM dans les
différents compartiments intracellulaires et extracellulaires entraînent une perte
d’éléments précédemment retenus dans ces compartiments (libération de K intra-
cellulaire et de Mg extracellulaire), des phénomènes de compensation se mettant
en place (cf. p. 228).

Mais globalement les données sur l’absorption intracellulaire des ETM et
leur devenir dans la cellule restent peu nombreuses.

La bioconcentration — La bioconcentration est le processus par lequel
les organismes vivants accumulent des substances chimiques directement à partir
de l’environnement abiotique. Elle intervient lorsque la concentration moyenne
d’une substance dans un organisme est plus forte que celle retrouvée dans l’envi-
ronnement.

Le facteur de bioconcentration (BCF) permet de mesurer la capacité de
concentration d’un élément par un organisme, il est encore appelé facteur d’enri-
chissement. Il désigne le rapport entre la concentration d’un polluant donné dans
un être vivant et sa concentration dans le biotope (Newman & Unger, 2003) :

BCF=Cm/Cw
Où :
Cm est la concentration en métal dans la bryophyte en µg/g de poids sec

de la mousse
Cw est la concentration en métal dissous dans l’eau en µg/ml
Le Tableau 1 donne quelques exemples de facteurs de bioconcentration

retrouvés dans les mousses lors d’expériences en laboratoire.
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Métal Espèce
Facteur de 

Référence
bioconcentration

Cu Fontinalis antipyretica Hedw. 25 000 à 45 000 Goncalves & 
Boaventura, 1998

Cd Fontinalis dalecarlica B., S. & G. 50 000 à 116 000 Gagnon et al., 1998

Cd Rhynchostegium riparioides (Hedw.) C. Jens. 59 000 à 200 000 Gagnon et al., 1998

Cd Fontinalis antipyretica Hedw. 24 000 Lithner et al., 1995

Tableau 1. Exemples de facteurs de bioconcentration (BCF) en laboratoire.

Vincent et al. (2001) ont montré à partir de  facteur de bioconcentration
obtenus lors d’une étude sur trois rivières en Angleterre, un gradient d’accumula-
tion préférentiel pour les métaux pour l’hépatique Scapania undulata (L.)
Dumort. : Zn<Cd<Cu<Mn<Pb<Al<Fe.

Par ailleurs, Samecka-Cymerman & Kempers (1998) ont évalué lors
d’une étude dans les montagnes Sudètes (37 sites en Pologne et République
Tchèque) et dans les Alpes suisses (10 sites), les concentrations naturelles de fond
dans des bryophytes aquatiques. Les valeurs de BCF obtenues sont élevées, elles
sont reportées dans le Tableau 2.

Localisation des métaux dans les bryophytes — De nombreux auteurs
ont montré que la concentration des éléments dans les mousses varie avec l’âge
des tissus. Siebert et al. (1996) ont étudié la distribution d’accumulation des
métaux lourds (Cd, Cu, Pb, Zn) chez Fontinalis antipyretica (Figure 1).
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Ni Cr Co V Ba Sr Fe Zn Mn Pb Cu

Montagnes Sudètes 33 000 15 000 6 300 5 600 30 000 12 000 8 400 000 376 000 11 250 000 9 800 44 000
(Pologne et
Rép. Tchèque)

Alpes suisses 2 000 1 800 15 000 1 600 31 000 17 000 1 938 000 5 200 48 000 2 400 13 000

Tableau 2. Valeurs élevées de BCF retrouvées dans les bryophytes aquatiques collectées dans les
montagnes Sudètes et les Alpes Suisses (Samecka-Cymerman & Kempers, 1998).

Fig. 1. Distribution de l’accumulation du cadmium dans les brins apicaux (2-3 cm) et dans les
parties basales de Fontinalis antipyretica (en abscisse concentration en Cd en µg/g de matière
sèche ; en ordonnée sites d’échantillonnages situés dans la partie Est des Montagnes Harz ; en
noir, les concentrations dans les segments basaux et en blanc les concentrations au niveau api-
cal) (d’après Siebert et al., 1996, avec l’aimable permission des éditions Elsevier).

Cette étude a été réalisée sur des populations autochtones du fleuve
Elbe. Les auteurs ont déterminé que l’accumulation pour tous les métaux cités
était plus importante dans les parties les plus anciennes de la plante que dans les
jeunes rameaux (2-3 cm apicaux), et plus particulièrement pour le cadmium. Ceci
peut correspondre à deux faits. Le premier est relatif à la présence d’une pellicule
d’oxydes de manganèse et d’aluminium sur les parties les plus anciennes de la
plante (Robinson, 1981 ; Siebert et al., 1996) qui joue un rôle de surface d’ad-
sorption pour les cations métalliques ; le deuxième peut être lié au fait que les



rameaux basaux de la plante sont plus longtemps exposés aux concentrations en
métaux lourds que les parties jeunes. De plus, ces dernières sont moins chargées
en débris et reflètent plus vraisemblablement les évènements récents de la qualité
des eaux (Vincent et al., 2001). Ceci a été également montré pour l’accumulation
de plusieurs métaux (Al, Mn, Fe, Cu, Zn, Cd et Pb) chez Scapania (Vincent et al.,
2001).

De nombreux travaux ont montré que les bryophytes aquatiques possè-
dent une aptitude d’accumulation des ETM rapide et importante. Cependant,
quelques points demandent à être approfondis, comme le devenir intracellulaire
des ETM, les mécanismes précis de défense et de résistance des cellules face aux
polluants métalliques.

Les polluants organiques

La pollution organique englobe les effluents chargés en matière orga-
nique provenant de stations d’épuration ou d’industries, elle comprend aussi les
contaminations par micro-polluants organiques, polluants organiques persistants
(POP).

La pollution organique libérée par les stations d’épuration d’eaux usées
et leurs effets sur les végétaux sont très peu connus. Un des effets principaux de
la pollution organique dans l’eau est l’établissement d’un environnement appau-
vri en oxygène. L’anoxie est atteinte si la DBO5>10 mg/l (demande biochimique
en oxygène à 5 jours). Parmi les bryophytes utilisées dans la surveillance de la pol-
lution organique, Rhynchostegium riparioides semble être particulièrement tolé-
rante (Empain, 1974 et 1976), tandis que Fontinalis antipyretica est relativement
tolérante (Peñuelas, 1984).

Empain (1978) met en évidence sur la Sambre, la Meuse et la Somme,
qu’à proximité des grands centres de pollution organique, la plupart des bryophy-
tes aquatiques et subaquatiques disparaissent, au profit de Rhynchostegium ripa-
rioides et parfois de Bryum argenteum Hedw. dans la zone émergée. Bryum
argenteum n’est pas une bryophyte aquatique, c’est une bryophyte (Musci) cos-
mopolite, xérophyte, photophyte et toxi-tolérante (Dierßen, 2001) ; sa présence
reportée par Empain (1978) dans la zone émergée peut correspondre à une colo-
nisation d’aires qui ont été longtemps hors d’eau, sur des substrats à granulo-
métrie grossière (murets, sables...).

Martinez-Abaigar et al. (1993) ont étudié les effets de la pollution orga-
nique sur les bryophytes aquatiques transplantées. Ils montrent que l’activité
photosynthétique, est plus rapidement altérée que la composition en pigments. En
fait, la réduction de l’activité photosynthétique n’est pas principalement causée
par la destruction de la chlorophylle mais par des altérations métaboliques et
enzymatiques (Martínez-Abaigar et al., 1993). D’autres recherches (Peñuelas,
1984 ; Lopez & Carballeira, 1989) ont montré que l’utilisation du rapport « chloro-
phylle/phaeopigments » est une méthode adaptée et sensible pour la surveillance
de la pollution organique (cf. p. 231).

Les travaux sur la bioaccumulation des composés organiques sont plus ré-
cents que ceux réalisés sur les ETM (Frisque et al., 1983 ; Mouvet, 1986 ; Mouvet et
al., 1989 ; Roy et al., 1994 ; Roy et al., 1996 ; Hancock et al., 1997). De ce fait, les don-
nées sont moins nombreuses et les mécanismes d’accumulation et d’élimination de
ces polluants sont moins finement étudiés. Un premier travail portant sur l’utilisa-
tion des bryophytes aquatiques dans le domaine des micro-polluants organiques a
été mené pour les PCB et le lindane (Frisque, 1981). Cette première étude laisse
entrevoir pour les bryophytes aquatiques des perspectives intéressantes.
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La plupart des micropolluants organiques trouvés dans les eaux continen-
tales sont des pesticides. Les pesticides – étymologiquement « tueurs de fléaux » –
sont des produits issus le plus souvent de la synthèse chimique qui permettent de
lutter contre les parasites animaux et végétaux des plantes (cultures…) et de
détruire les organismes indésirables présents dans les espaces végétalisés ou non
(locaux de stockage de récoltes). Pour la France, ces molécules (substances
actives), au nombre de 800 environ (I.f.e.n, 2000) présentent, en plus de leurs effets
ciblés sur les parasites visés, des effets non désirés sur les organismes vivants (can-
cérogénécité, perturbateurs endocriniens…) et des effets indirects sur les écosys-
tèmes aquatiques (Fleeger et al., 2003). Parmi les pesticides, on trouve les insec-
ticides (pyrethrinoïdes, carbamates, lindane…), et les herbicides (triazines…).

En plus des pesticides d’autres micropolluants organiques sont suscepti-
bles d’être déversés dans la nature :

– la famille des polychlorobiphényles (PCB) qui compte 209 composés
(arochlor, dioxines…) : ils sont essentiellement utilisés comme fluide isolant et
caloporteur dans les installations électriques. Leur usage est désormais interdit en
France (décret n° 2001-63 du 18 janvier 2001) ;

– la famille des hydrocarbures monoaromatiques (benzène, toluène…) et
aromatiques polycycliques (Benzo(a)pyrène, Benzo(a)anthracène…) utilisés
comme solvants ou issus de la combustion incomplète des composés organiques
(fuel, charbon…) ;

– la famille des antibiotiques, comme l’acide oxolinique (AO), régulière-
ment administré par voie orale comme antibactérien. Cet AO est peu absorbé par
les poissons, ainsi 60 % à 85 % de cet antibiotique atteignent l’environnement
(Delépée & Pouliquen, 2002).

Ces composés présentent un danger pour les écosystèmes, du fait de leur
résistance aux agents chimiques et biologiques (faible biotransformation). Ils vont
avoir tendance à s’accumuler et à devenir rémanents. Selon les données récentes
les polluants organiques semblent s’accumuler au niveau de la paroi cellulaire des
bryophytes par le biais de sites de surface chargés négativement (Gallissot, 1988)
et lors d’une absorption intracellulaire du fait de leur lipophilie, ils s’accumulent
dans les compartiments lipidiques des cellules (Mouvet et al., 1985 ; Mouvet et al.,
1986b) pour les moins polaires d’entre eux. Mais les mécanismes précis d’accu-
mulation des micropolluants organiques sont encore méconnus et demeurent un
champ de recherche peu exploité.

La masse lipidique contenue dans Fontinalis antipyretica représente envi-
ron 3,5 % de sa matière sèche (Frisque et al., 1983 ; Maiss, 1988), ce qui offre un
réel potentiel pour l’accumulation de substances hydrophobes. On pourrait sup-
poser alors que la concentration de ces micropolluants soit proportionnelle à la
concentration en lipides de l’organisme. Cependant, Mouvet et al. (1986b) ont
montré que, bien que la teneur en lipides de Fontinalis antipyretica soit égale à
1,6 fois celle de Rhynchostegium riparioides, les lipides de R. riparioides accumulent
1,2 fois mieux que ceux de F. antipyretica.

Il est donc difficile de conclure à la prépondérance du facteur lipide en
tant que paramètre essentiel dans les phénomènes d’accumulation.

Des travaux seraient à mener sur la composition des lipides (stéroïdes, tri-
glycérides…) chez les bryophytes aquatiques en relation avec l’accumulation des
molécules organiques.

D’autres critères sont également à prendre en compte dans la bioaccu-
mulation des molécules organiques par les bryophytes, tels que la surface d’ad-
sorption disponible et la composition biochimique des parois cellulaires, qui
jouent probablement un rôle fondamental dans l’accumulation de micropolluants

Bryophytes aquatiques, indicateurs écophysiologiques 215



organochlorés (Gallissot, 1988). Roy et al. (1994) montrent que l’accumulation du
Benzo(a)anthracène (BaA) et du Benzo(a)pyrène (BaP), composés cancérogènes,
se fait rapidement lors de la période d’exposition puis elle stagne entre 48 h et
168 h d’exposition. Une étude in situ menée par Mouvet (1984b) a montré que des
bryophytes du genre Cinclidotus placées dans une rivière contaminée résistent
très bien à une forte pollution organique chlorée, accumulant très rapidement des
quantités élevées en HCH. En outre, elles contiennent des quantités non négli-
geables de PCBs (Mouvet, 1984b).

Galissot (1988) met en évidence in vitro pour deux espèces (Fontinalis
antipyretica et Rhynchostegium riparioides), une accumulation rapide et importante
en PCB, puisque 50 % des concentrations à l’état stationnaire sont atteintes en
24 h. Le Tableau 3 présente quelques résultats obtenus ces vingt dernières années.
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Composé
Concentration

organique
dans la mousse Espèce Lieu Référence

en µg/g de poids sec

PCP 0,45 Rhynchostegium Brenne, France Mouvet et al., 1993
riparioides

Lindane (γ-HCH) 0,0350 Fontinalis Corrèze, France Mouvet et al., 1993
antipyretica

HAP total Max : 0,048 +/– 0,002 Fontinalis Lac Kallavesi, Roy et al., 1996
Min : 0,005 +/– 0,001 antipyretica Finlande

PCB Max : 86,55 +/– 1,99 Cinclidotus Seine, France Mouvet et al., 1986b
danubicus

PCB 149 Fontinalis Maizières-lès-Metz, Mouvet et al., 1985
(Arochlor 1260) antipyretica France

BaA 62,10 +/–  2,94 Fontinalis Laboratoire Roy et al., 1994
antipyretica

BaP 41,14  +/–  4,24 Fontinalis Laboratoire Roy et al., 1994
antipyretica

Tableau 3. Exemples d’accumulation de molécules organiques par les bryophytes aquatiques,
PCP = pentachlorophénols ; HAP = hydrocarbures aromatiques polycycliques ;
PCB = polychlorobiphényls ; BaA = benzo(a)anthracène ; BaP = benzo(a)pyrène

L’emploi des bryophytes aquatiques comme bioindicateurs de pollution
organique demeure récente, les données sur les phénomènes d’accumulation et les
paramètres influant sur ces derniers sont encore peu connus. Cependant, leur uti-
lisation dans la surveillance des polluants organiques dans le milieu naturel va
peut être se développer notamment, par le biais des réseaux de surveillance des
Agences de l’Eau (Mouvet, 1994). Mais le problème qui subsiste lors du suivi de
la pollution en micropolluants organiques concerne le choix des substances à sur-
veiller, étant donné qu’annuellement l’industrie chimique met sur le marché entre
5 000 et 10 000 nouvelles substances (P. Empereur-Bissonet, Service des études
médicales EDF & Gaz de France, com. pers.).

Les radionucléides

Les radionucléides ou radio-isotopes sont des atomes d’éléments radio-
actifs naturels ou artificiels, qui se désintègrent en produisant un nouvel atome du



même élément ou d’un autre élément (Ramade, 2002). Cette désintégration peut
être très variée selon que les atomes sont plus ou moins lourds. Elle s’accompa-
gne le plus souvent pour les atomes très lourds d’une émission d’une particule α
(noyau d’He de très grande énergie constitué de deux protons et de deux neu-
trons), ou pour d’autres atomes plus légers d’une particule β– (émission d’un
électron) ou β+ (émission d’un positon). Enfin, lorsqu’un noyau se trouve en un
état excité, le noyau se désexcite en passant à un niveau d’énergie inférieur se tra-
duisant par l’émission d’un rayonnement électromagnétique encore appelée émis-
sion γ (Galle & Paulin, 1997). Parmi les 340 noyaux d’atomes différents présents
dans la nature (appelés plus précisément « nucléides »), 70 sont radioactifs.
L’utilisation croissante de l’énergie nucléaire a nécessité un développement des
recherches radioécologiques. Ces expérimentations ont permis de connaître les
modalités de transfert des radionucléides dans l’environnement. C’est le cas, en
particulier, pour la détermination expérimentale de la capacité et des mécanismes
de fixation des radioéléments par des bryophytes aquatiques (Maurel-Kermarrec
et al., 1983).

La radioécologie a pour objectif principal de comprendre et quantifier les
mécanismes macroscopiques ou microscopiques qui gouvernent les transferts de
radionucléides présents ou rejetés dans l’environnement en situation naturelle ou
accidentelle. En France, les premiers travaux en radioécologie sont apparus vers
la fin des années cinquante, ils ont été réalisés au Commissariat à l’Energie
Atomique (CEA). Entre 1960 et 1962, des travaux s’amorcent sur la probléma-
tique du contrôle de l’eau et de son utilisation. En 1963, les résultats des premiè-
res expériences sur les transferts aux organismes tels que les bryophytes sont
publiés. Ce type d’expérience prend un véritable essor à partir de 1969 (Hébrard
et al., 1969 ; Whitehead & Brooks, 1969 ; Hébrard & Foulquier, 1975). En France,
la plupart des études en radioécologie sont menées par l’I.R.S.N. (Institut de
Radioprotection et de Sûreté Nucléaire).

Selon Garnier-Laplace & Adam (2001) les radionucléides artificiels libé-
rés dans l’environnement proviennent :

• des tirs nucléaires :
– bombe « A » (atomique) : 89Sr, 95Zr, 103Ru, 131I, 141Ce, 35S, 38Cl, 24Na,

45Ca
– bombe « H » (thermonucléaire) : 237U, 144Ce, 106Ru, 103Ru, 129Te, 131I,

132Te, 147Pm, 147Ne, 91Y, 141Ce, 140Ba, 95Zr
• de rejets lors du fonctionnement normal d’un réacteur à eau pressuri-

sée (R.E.P.) :
– produits de fission : 137Cs, 131I, 133Xe, 103Ru, 106Ru, 144Ce.
– produits d’activation : 16N, 17N, 17Na, 38Cl, 3H, 56Mn, 54Mn, 51Cr, 55Fe,

59Fe, 95Zr, 60Co, 58Co, 124Sb, 110mAg
– transuraniens : 238+239Pu, 241Am 
• de rejets après un accident, exemple de Tchernobyl (26/04/1986) : sont

les plus abondants : 134Cs, 131I,132Te, 140Ba, 103Ru et 106Ru
• du cycle du combustible nucléaire.
La radioactivité naturelle est essentiellement due au 40K, à la famille de

l’238U, et à celle du 232Th. Le 7Be est parfois détecté. Le 210Pb peut être apporté
par la combustion d’énergie fossile et/ou lié à une émanation de radon. Ces
rayonnements d’origine naturelle proviennent de rayonnements cosmiques et de
radiations d’origine tellurique.

Les bioindicateurs de radiocontamination sont des organismes ayant une
forte aptitude à la bioconcentration de radioéléments. À l’heure actuelle, les
hydrosystèmes fluviaux constituent un ensemble important d’écosystèmes rece-
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vant les effluents liquides faiblement radioactifs rejetés par les installations
nucléaires et éventuellement soumis aux situations accidentelles. Le Tableau 4
reporte des exemples de concentrations de quelques radionucléides mesurées
dans des bryophytes aquatiques.
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Concentrations mesurées dans les bryophytes aquatiques 40K 232Th 238U 210Pb 7Be

Pour le milieu aquatique continental 28-595 4-239 2-450 29-971 12-455
Min - Max en Bq·kg–1 de poids sec

137Cs 58Co 60Co 110mAg 54Mn

En aval de la centrale du Bugey (France) en 1992
en Bq·kg–1 de poids sec 38 62 171 13 –

Tableau 4. Exemples de concentrations en radionucléides mesurées dans les bryophytes aqua-
tiques en milieu aquatique continental et à l’aval d’une centrale nucléaire (Baudin et al., 1991 ;
Beaugelin-Seiller et al., 1994 ; Garnier-Laplace & Adam, 2001).

Ainsi les bryophytes aquatiques sont utilisées pour surveiller les effluents
des centrales nucléaires. Les concentrations de radionucléides retrouvées dans les
eaux sont très faibles (Baudin et al., 1991 ; Beaugelin-Seiller et al., 1994) ; c’est
pourquoi l’organisme utilisé pour le suivi de ce type de pollution doit posséder des
capacités bioaccumulatrices importantes, pour que la radioactivité puisse être
détectée.

De nombreuses études ont montré que les mousses aquatiques sont de
meilleurs bioaccumulateurs de radionucléides que les sédiments, les phanéroga-
mes immergées et les poissons (Baudin et al., 1991). Des études portant sur l’ac-
cumulation de 137Cs (Hébrard et al., 1969 ; Maurel-Kermarrec et al., 1983 ; Hongve
et al., 2002), du 106Ru (Vray et al., 1992) et du 60Co (Beaugelin-Seiller et al., 1995)
montrent qu’un état stationnaire s’établit en quelques heures entre les concentra-
tions en radionucléides dans les bryophytes et dans le milieu aquatique.

Les expériences in vitro de Beaugelin-Seiller et al. (1995) ont mis en évi-
dence deux phases successives de contamination des bryophytes : une première
phase d’adsorption de surface et une deuxième phase d’absorption biologique. Les
processus exacts de contamination des radionucléides chez les bryophytes n’ont
pas été encore élucidés mais ils seraient quasi-identiques à l’accumulation des élé-
ments traces métalliques.

Des études en laboratoire réalisées au C.E.A. de Cadarache (Garnier-
Laplace & Adam, 2001) ont comparé la bioaccumulation en radioéléments (60Co,
54Mn, 137Cs, 110mAg, 131Na) de trois espèces (Fontinalis antipyretica, Rhynchostegium
riparioides, Cinclidotus aquaticus (Hedw.) Bruch, Schimp. & Gümbel) en fonction
de plusieurs facteurs. Ils ont observé une phase de contamination rapide des
mousses. Pour le 60Co, la contamination est plus importante chez F. antipyretica
que chez les deux autres espèces. De plus, pour ce radionucléide le rapport
[60Co]feuilles/[

60Co]tiges est environ égal à 2, les feuilles sont ainsi deux fois plus
contaminées que les tiges. Les auteurs ont en outre remarqué qu’une émersion des
bryophytes pendant quatre semaines diminue l’accumulation de tous les radio-
éléments.

Maurel-Kermarrec et al. (1983) ont étudié les cinétiques de fixation d’un
mélange de radioéléments (50 % de 60Co, 20 % de 51Cr, 10 % de 137Cs, 10 %
54Mn, 10 % de 22Na) chez Rhynchostegium riparioides. Pour tous ces radio-



éléments, la fixation (phénomènes d’adsorption et d’absorption) est très rapide, en
effet les organismes atteignent plus ou moins rapidement un niveau de radioacti-
vité qui varie peu par la suite. Le Tableau 5 montre quelques valeurs de facteur
de bioconcentration pour les radionucléides rencontrées chez les bryophytes.

À partir d’une étude in situ en aval de la centrale nucléaire de Bugey
(France), Beaugelin-Seiller et al. (1994) ont analysé dix radionucléides (110mAg,
58Co, 60Co, 134Cs, 137Cs, 131I, 54Mn, 95Nb, 124Sb, 125Sb) dans Cinclidotus riparius. Sur
ces dix radionucléides retrouvés dans les déchets liquides, cinq radionucléides
(124Sb, 125Sb, 95Nb, 54Mn et 110mAg) n’ont pas été retrouvés dans les plantes. Cette
absence pourrait s’expliquer par : leur trop faible concentration dans les effluents
(95Nb et 54Mn), une capacité d’accumulation faible pour certains éléments malgré
leur forte concentration dans les effluents (124Sb, 125Sb). Dans le cas du 110mAg,
l’hypothèse envisagée serait que 85 à 90 % de 110mAg se trouvant sous forme de
particules (Picat, 1987), ne seraient ainsi donc pas biodisponibles pour les bryo-
phytes. En effet, cette massive adsorption de l’110mAg sur les particules en suspen-
sion a été depuis largement démontrée en laboratoire (Baudin et al., 1989 ;
Garnier & Baudin, 1989 ; Garnier-Laplace et al., 1992).
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Radionucléides Espèce de mousse
Facteur de 

Référence
bioconcentration

60Co Rhynchostegium 18 850 Maurel-Kermarrec et al.,
riparioides 1983

Cinclidotus danubicus 3 300 Kirchmann & Cantillon,
1971

Fontinalis antipyretica 171 Garnier-Laplace et al., 1992

58Co Fontinalis antipyretica 62 Garnier-Laplace et al., 1992

51Cr Rhynchostegium 1 170 Maurel-Kermarrec et al.,
riparioides 1983

137Cs Fontinalis antipyretica 9 198 à 206 000 Hongve et al., 2002

Fontinalis dalecarlica 3 932 à 125 200 Hongve et al., 2002

Fontinalis antipyretica 38 Garnier-Laplace et al., 1992

Rhynchostegium 10 830 Maurel-Kermarrec et al.,
riparioides 1983

110mAg Fontinalis antipyretica 13 Garnier-Laplace et al., 1992

54Mn Rhynchostegium 6 500 à 20 000 Foulquier, 1978
riparioides

22Na Rhynchostegium 15 Foulquier & Hébrard, 1976
riparioides

Rhynchostegium 15 Maurel-Kermarrec et al.,
riparioides 1983

Tableau 5. Exemples de facteurs de bioconcentration de radionucléides pour les bryophytes.



Les paramètres influant sur les mécanismes d’accumulation des métaux
et des radionucléides

Les paramètres environnementaux et physico-chimiques

Les conditions environnementales peuvent influer sur l’accumulation des
polluants telles que le climat (température, lumière…). Si Wehr & Whitton
(1983b), ont montré pour trois espèces de bryophytes que l’influence des saisons
étaient négligeables pour l’accumulation des ETM, par comparaison avec la qua-
lité de l’eau, d’autres ont démontré le contraire. D’après Mouvet (1979) et Vray
et al. (1992) les conditions estivales améliorent la faculté d’accumulation des
métaux. Pour le 60Co et le 137Cs les facteurs de bioconcentration obtenus sont plus
élevés en été (Beaugelin-Seiller et al., 1995) ; ainsi la température jouerait un rôle
significatif sur l’accumulation des radionucléides, mais, pas la luminosité. Par
ailleurs, Núñez-Olivera et al. (2001) ont réalisé des mesures de concentrations en
éléments (N, P, K, Ca, Mg, Fe, Na) pendant un an sur plusieurs espèces de bryo-
phytes et trois affluents de la rivière Iregua (Espagne). Ils ont mis en évidence
dans les bryophytes (mousses et hépatiques) pour ces éléments essentiels N, P, Na
et Fe, une tendance annuelle saisonnière des concentrations. De plus, elles étaient
plus élevées dans ces organismes en automne qu’au printemps. Les faibles concen-
trations observées au printemps semblent résulter d’une dilution interne des élé-
ments ; en effet, la croissance des tissus est alors plus importante (Glime, 1987 ;
Kelly et al., 1987) que l’absorption des éléments. Cette étude a montré aussi que
les bryophytes en automne et en été stockent en excès les éléments, car la crois-
sance est alors plus faible et la disponibilité des éléments dans l’eau est plus éle-
vée. Núñez Olivera et al. (2001) suggèrent que cette provision en éléments leur
permet de croître dans des périodes plus défavorables et ainsi d’éviter des défi-
ciences en sels nutritifs.

La charge métallique : la concentration en éléments dans les eaux et leur
biodisponibilité influent dans la bioaccumulation des polluants. La biodisponibi-
lité notamment des éléments métalliques est fonction du pH. Ainsi, il peut arriver
que pour une concentration élevée en un élément total, la bioaccumulation soit
peu importante dans l’organisme. Ce fait est, premièrement, lié à l’effet du pH sur
la forme chimique de l’élément, le rendant moins assimilable par les bryophytes ;
deuxièmement, il peut dans certains cas s’expliquer par une action toxique des
métaux vis-à-vis des bryophytes. Ainsi, Al3+, dont la solubilité augmente dans des
conditions acides, induit une diminution de la bioaccumulation (Engleman &
McDiffett, 1996).

Les matières en suspension (MES), présentes dans les milieux aquatiques
naturels, qu’elles soient organiques (phytoplancton…), ou minérales (argiles,
sables…), sont susceptibles d’adsorber une fraction importante de la micropollu-
tion et constituent souvent le vecteur principal de transport de cette dernière. Or
ces particules se retrouvent retenues sur les tiges et les feuilles. Les mesures d’ac-
cumulation réalisées sur les mousses aquatiques peuvent alors être perturbées par
cette micropollution adsorbée sur les MES. Ainsi, pour en limiter l’importance, un
lavage soigné des mousses lors du prélèvement apparaît indispensable (Ciffroy et
al., 1994).

Les conditions physiques : vitesse du courant, etc. Croisetière et al. (2001)
ont montré que la vitesse du courant n’a pas d’effet sur la bioaccumulation des
métaux par les bryophytes, contrairement à ce qu’avaient auparavant montré
d’autres études (André & Lascombe, 1987 ; Goncalves et al., 1992 ; Claveri et al.,
1995).
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Le positionnement horizontal et vertical de l’organisme dans la rivière
induit intrinsèquement des variations environnementales (variation de la pénétra-
tion de la lumière, des temps d’immersion, proximité des sédiments) qui influent
sur la bioaccumulation des polluants par les bryophytes (López & Carballeira,
1993).

Les paramètres biologiques

La physiologie des organismes : les cinétiques d’accumulation et de
décontamination des polluants ainsi que la croissance des organismes sont des
paramètres qui peuvent influencer les processus d’accumulation qui eux-mêmes
dépendent des paramètres environnementaux (cf. p. 218) (López & Carballeira,
1993). Ces mécanismes dépendent de l’état physiologique de l’organisme, des tra-
vaux ont mis en évidence un effet positif de la lumière et des conditions estivales
sur la bioaccumulation des polluants métalliques = ETM (Mouvet, 1979 ; Vray et
al., 1992 ; Goncalves & Boaventura, 1998). Siebert et al. (1996) ont étudié, pour un
même site, les fluctuations biologiques entre trois plants de Fontinalis antipyretica,
prélevés afin d’observer les différences d’accumulation des métaux. L’écart type le
plus faible est pour le zinc (13 %) et le plus fort pour le plomb (71 %) ; les résul-
tats pour le cadmium et le cuivre sont situés entre ces deux valeurs. Ces résultats
semblent être liés à des variations dans les phénomènes d’adsorption sur les parois
cellulaires et/ou, dans le cas d’eaux fortement oxygénées à une adsorption sup-
plémentaire de précipités d’oxyhydroxydes de manganèse et de fer sur les feuilles,
qui intrinsèquement absorbent les ETM. Ainsi, dans les phénomènes d’accumula-
tion, la concentration du métal dans l’eau joue un rôle moindre par rapport à
l’espèce utilisée (Vázquez et al., 1999).

La variabilité interspécifique : l’accumulation des polluants diffère en
fonction des espèces, c’est pourquoi, dans le cadre d’études de surveillance, il est
préférable d’utiliser la même espèce de bryophyte (Claveri & Mersch, 1998). Par
ailleurs, Say et al., (1981) estiment que le principal facteur contrôlant les propor-
tions des ETM dans les fractions intra/extracellulaires reste l’espèce utilisée. Par
exemple, des études ont montré que Rhynchostegium riparioides est plus sensible
aux changements en concentrations métalliques et accumulent les métaux plus
fortement que Fontinalis antipyretica (Say & Whitton, 1983).

Influence de l’acidité des eaux sur les phénomènes d’accumulation des ETM

Depuis le début de l’ère industrielle, de plus en plus de cours d’eau ont
été exposés aux pluies acides, mais ce n’est que récemment que l’existence de ces
rivières acidifiées en France a été mise en évidence par les impacts engendrés sur
la faune et la flore, notamment dans les Vosges (Thiébaut et al., 1998). Le pH
détermine, en partie, la solubilité des éléments dans l’eau et, par conséquent, est
susceptible de modifier la biodisponibilité des métaux traces. La spéciation des
métaux est régie par de nombreux paramètres physico-chimiques (UV, NO3, PO4,
SO4, pH...) (Mouvet, 1986). Par ailleurs, la biosorption des ETM est essentielle-
ment fondée sur des mécanismes d’échange cationique. Or, certains ETM possè-
dent des formes non cationiques : il est de ce fait possible que certaines formes ne
soient pas, ou moins bien ou alors mieux accumulées par les mousses. À cet égard,
il faut citer le chrome VI anionique et les formes organiques du mercure et de l’ar-
senic ; pour ces dernières, la liposolubilité peut jouer un rôle prépondérant et faci-
liter leurs entrées intracellulaires. Le plus souvent l’acidification des cours d’eau
s’accompagne d’une augmentation des concentrations en aluminium, manganèse
et plomb, lessivés des sols environnants. L’acidité des eaux influe de plusieurs
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manières sur les processus d’accumulation. Une compétition entre les protons et
le pool de cations accumulés par la plante peut s’instaurer.

Des études ont porté sur l’impact de l’acidité de l’eau sur l’absorption et
l’accumulation des métaux. Caines et al. (1985) ont montré qu’une augmentation
de la concentration en ions hydrogène dans l’eau était associée à une diminution
de la concentration des métaux dans les bryophytes. De façon similaire, Yoshimura
et al. (1998) ont trouvé que Scapania undulata accumulait plus préférentiellement
Al, Ca et Mn en milieu neutre qu’en milieu acide. Par ailleurs, Vincent et al. (2001)
ont mis en évidence que l’accumulation augmentait avec des valeurs de pH crois-
sant. De la même manière, Engleman & Mc Diffet (1996) ont montré lors d’une
étude « in situ », sur un bassin versant affecté par le drainage acide lié aux sites
miniers, que la plus forte accumulation de Fe dans les tissus de bryophytes cor-
respondait au point d’étude où l’eau était la plus acide. Les résultats de cette étude
indiquent que l’accumulation d’Al chez Eurhynchium (Rhynchostegium) riparioi-
des (Hedw.) Richs. et Scapania nemorosa (L). Dumort. semblent davantage être
dépendantes du pH (gamme optimale 4,5-6) que de la concentration en métal des
sites respectifs étudiés (Engleman & McDiffet, 1996). D’autre part, dans une
étude menée sur les massifs vosgiens, il a été mis en évidence que l’accumulation
du Mn et de l’Al est inhibée par l’augmentation de la concentration en protons
(Claveri et al., 1993). Par ailleurs, les cations métalliques peuvent s’associer à des
substances chélatrices (e.g. acide éthylène diamine tétra acétique (EDTA), acides
humiques…) en formant des complexes, ce qui réduit leur biodisponibilité dans le
milieu aquatique, mais à des pH acides, ces métaux sont dissous, les rendant de
nouveau disponibles pour les organismes et augmentant de ce fait le processus
d’accumulation.

Carballeira et al. (2001) ont démontré que la libération du Cd des sites
de fixation de la paroi cellulaire de la mousse Fontinalis antipyretica est contrôlée
par le pH. En effet, à un faible pH une libération rapide de Cd est observable. Ils
ont montré que les effets d’une acidité moyenne étaient plus clairement apparents
dans le compartiment extra-cellulaire et pourraient être attribués au remplace-
ment compétitif des ions Cd2+ par des ions H+ sur les sites d’échange cationique
de la paroi cellulaire et sur la surface externe de la membrane cellulaire. Ces sites
de fixation semblent être dépendants de la concentration et de l’affinité relative
de chaque élément.

Par contre, la libération des ions Cd2+ situés à l’intérieur de la cellule
serait plutôt due à des altérations des mécanismes de transports membranaires
liées au pH (Wells & Brown, 1990).

Il est difficile actuellement de déterminer parmi les paramètres cités ci-
dessus, quel est celui qui va avoir le plus d’impact sur les processus d’accumula-
tion dans des milieux acidifiés. Néanmoins, on peut affirmer que les bryophytes
des eaux de surface acidifiées, ne sont plus des indicateurs adaptés pour surveiller
les concentrations en métaux (Yoshimura et al., 1998) et celles-ci doivent être uti-
lisées avec prudence dans ces conditions (Claveri et al., 1993). Cependant, il a été
montré que les transplants restent efficaces dans ces conditions pour la détection
de la pollution en plomb (Claveri et al., 1993). La capacité d’accumulation des
métaux dans les mousses peut être alors utilisée, non pas pour déterminer la
contamination métallique des eaux, mais leur acidification. Ainsi des études
menées en Angleterre par Wells & Brown (1990) permettent de proposer une
technique de surveillance des phénomènes d’acidification sporadique des rivières.
L’idée consiste à utiliser des mousses bioindicatrices, de les incuber avec un mar-
queur chimique, en l’occurrence le cadmium, et de les transplanter sur un site
d’étude pendant une période donnée. Elles sont ensuite analysées en contenu du
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marqueur. Les évènements d’acidification sont déduits sur la base de la diminu-
tion de la concentration en marqueur.

De plus, en conditions acides, la dissolution des éléments métalliques
toxiques peut survenir. À pH faible, l’accumulation peut diminuer pour certains
métaux suite à leur effet toxique sur les bryophytes. Les travaux de Crowder ont
montré que l’accumulation d’Al par les bryophytes était la plus élevée pour des
pH proches de 5 (4,9-5,6) tandis que pour des pH< 5, les bryophytes commen-
çaient à montrer des effets toxiques visibles (nécrose), induisant de ce fait une
diminution de l’accumulation chez les bryophytes (Crowder, 1991).

Les phénomènes physiologiques de décontamination chez les bryophytes

Les polluants minéraux et les radionucléides

L’insertion dans le compartiment intracellulaire de composés métalliques
chez les bryophytes a deux effets toxiques majeurs : des lésions membranaires
(Brown & Whitehead, 1986) et une réduction substantielle de l’activité photo-
synthétique (Brown & Wells, 1990b).

Les plantes répondent à la toxicité des métaux par divers mécanismes. Un
des mécanismes de décontamination implique la chélation des ETM dans les
cellules par une famille de ligands peptidiques, les phytochélatines (PC) qui sont
capables de lier Cd2+, Hg2+, Cu2+, Zn2+, Ni2+ et Ag+ (Satofuka et al., 2001).

Les phytochélatines, formées d’assemblages de dipeptides de γ-Glu-Cys,
font partie de la famille des méthallothionéines, protéines qui sont directement
liées au phénomène de désintoxication des ETM chez les animaux (Rauser, 1995 ;
Zenk, 1996 ; Bruns et al., 1997). D’après des études récentes il semblerait que le
gluthation (GSH), soit le précurseur de la synthèse des phytochélatines (Rauser,
1995).

Zenk (1996) a proposé une méthode pour la biosynthèse et le recyclage
des complexes PC/métal pour les plantes supérieures : les ions métalliques comme
le Cd2+ entrent dans la cellule du végétal, à travers la paroi cellulaire perméable
(Fig. 2). La PC synthase qui catalyse la transformation de GSH en PC est alors
activée. Le complexe Cd2+/PC est entraîné dans la vacuole. À l’intérieur de la
vacuole, le complexe Cd2+/PC est éventuellement dissocié. Le métal est ensuite
stocké à cet endroit pendant que le peptide PC est dégradé (Zenk, 1996).

Mais dans plus de 20 mousses terrestres et aquatiques, Bruns et al. (1999)
n’ont déterminé aucune synthèse de PC après un traitement de 10 jours en labora-
toire au Cd2+ (100 µM). Par contre, cette étude a montré que l’exposition à des ions
Cd?+ causait une augmentation marquée de la concentration en GSH chez
Fontinalis antipyretica et d’autres espèces de bryophytes (Bruns et al., 2001). Le
GSH se substituerait aux PC pour la capture des ETM dans les mousses (Bruns et
al., 1999) et jouerait ainsi un rôle essentiel dans la détoxification des éléments métal-
liques pendant le transport des métaux à travers le cytoplasme (Bruns et al., 2001).

De plus, les plantes peuvent limiter l’assimilation d’un métal toxique en
maintenant des niveaux élevés en calcium intracellulaire (Johnston & Proctor,
1977 ; Angelone et al., 1993). En effet, selon Jacobson et al. (1960) le calcium modi-
fie la perméabilité des surfaces cytoplasmiques ce qui conduit à une diminution de
l’accès de certains cations monovalents à divers sites d’absorption et a pour consé-
quence de freiner la bioaccumulation des éléments métalliques. Ce rôle protecteur
a été également montré pour le magnésium chez les bryophytes (Samecka-
Cymerman & Kempers, 1994).
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Par ailleurs, en utilisant la microscopie électronique à balayage (MEB),
des dépôts de métaux insolubles (oxydes) irrégulièrement situés à la surface des
feuilles de Fontinalis antipyretica contaminées par des effluents de mine ont été
mis en évidence (Sérgio et al., 2000). De tels dépôts n’ont été identifiés que sur les
cellules vivantes des feuilles, on présume qu’ils sont formés par une activité bio-
logique de détoxification de la plante.

Les polluants organiques

Les espèces aquatiques  des genres Fontinalis, Cinclidotus et Rhyncho-
stegium accumulent rapidement de grandes concentrations de polluants et les libè-
rent très lentement (Wehr et al., 1983 ; Mouvet, 1984b ; Mouvet, 1986 ; Mouvet
et al., 1986a). Pour Fontinalis antipyretica, l’élimination de polluants organiques est
généralement lente et décroît avec le temps, par exemple après 24 h pour le
Benzo(a)anthracène (BaA) et 48 h pour le Benzo(a)pyrène (BaP) (Roy et al.,
1994). Cette phase lente d’élimination des polluants organiques des tissus végé-
taux semble être liée à leur faible solubilité dans l’eau (Steen & Karickhoff, 1981 ;
Smith et al., 1991). Cette élimination n’est jamais totale ; comme pour les éléments
métalliques, une fraction résiduelle se maintient après une période de décontami-
nation (Gallissot, 1988). Elle peut correspondre à un piégeage des polluants dans
la cellule sous une forme ou à un niveau de concentration non toxique. De plus,
pour les composés organiques, des processus de métabolisation pourraient être
mis en œuvre chez les bryophytes (nous ne disposons pas à l’heure actuelle de
données sur cette question).

La contamination de Fontinalis antipyretica par du BaP conduit à une
augmentation du niveau global en gluthation (Roy et al., 1994). Ce tripeptide sem-
ble être fortement impliqué dans la phase de désintoxication des polluants orga-

224 C. Ah-Peng & C. Rausch de Traubenberg

Fig. 2. Schéma de l’entrée du cadmium dans une cellule végétale (d’après Zenk, 1996, avec
l’aimable permission des Editions Elsevier).



niques, tels que les pesticides et PCBs (Alscher, 1989). D’une manière générale, le
gluthation joue un rôle important dans les phénomènes de protection contre le
stress oxydant, ce qui a été étudié chez divers végétaux (Bruns et al., 2001).

Utilisation des bryophytes aquatiques pour la biosurveillance des cours d’eau

L’estimation d’un niveau de contamination par un polluant dans un milieu
par l’utilisation d’organismes vivants est appelée « biosurveillance » (traduction
française de biomonitoring). L’utilisation des bryophytes aquatiques dans des étu-
des de biosurveillance a été appliquée dans de nombreux pays européens comme
la Belgique (Empain, 1976 ; Empain et al., 1980), la Grande Bretagne (Say et al.,
1981 ; Say & Whitton, 1983 ; Wehr & Whitton, 1983a), la France (Mouvet, 1985),
l’Allemagne (Herrmann, 1990 ; Bruns et al., 1997), l’Italie (Cenci, 2000) et le
Portugal (Goncalves et al., 1992). Les bryophytes ont été utilisées pour identifier les
apports métalliques des déchets miniers ou industriels ainsi que pour des prospec-
tions bio-géochimiques (Whitehead & Brooks, 1969). Mais il n’existe actuellement
pas de méthodes standardisées de biosurveillance, notamment dans le choix des
espèces, de l’échantillonnage (quantité et de la nature de l’échantillon à analyser),
du protocole d’analyses chimiques. Cette absence de standardisation est d’ailleurs
déplorée par les utilisateurs (Thiébaut et al., 1998 ; Vanderpoorten, 1999).

Par exemple, certains chercheurs (Robinson, 1981 ; Satake et al., 1983 ;
Satake & Miyasaka, 1984 ; Kelly et al., 1987 ; Satake et al., 1989 ; Carballeira &
López, 1997 ; Vázquez et al., 2000 ; Vincent et al., 2001) utilisent environ 75 apex
de 2 cm qui représentent 150 mg en poids sec lors de leurs études ; d’autres choi-
sissent d’analyser la totalité de l’échantillon (Mouvet et al., 1986b ; Mouvet et al.,
1989 ; Baudin et al., 1991 ; Fink & Panten, 1993 ; Samecka-Cymerman & Kempers,
1998 ; Samecka-Cymerman & Kempers, 2001). Le Tableau 6 résume les raisons
pour lesquelles les 2 cm apicaux de l’organisme sont préférentiellement utilisés
par les auteurs.
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Pourquoi choisir d'analyser les 2 cm apicaux de la tige ? Références

– Les concentrations en métaux augmentent considérablement
de l’apex à la base, ce gradient est dû à l’age des différentes parties,
il est préférable d’utiliser les premiers cm de tige.

– La procédure de lavage affecte davantage les résultats Mouvet, 1984a 
quand toute la plante est analysée que lorsque les 2 cm apicaux
sont utilisés.

– Les parties anciennes de la plante sont recouvertes d’oxydes de Mn Robinson, 1981
et de Fe ce qui provoque des phénomènes de co-précipitation et
d'adsorption des métaux, donc une surestimation des résultats.

– Les 2 cm apicaux reflètent uniquement des épisodes Wehr & Whitton, 1983a, 1983b
de pollution récents.

– Les corrélations entre la teneur en métaux de la mousse et celle
de l’eau est plus marquée quand on utilise les 2 cm apicaux
de la plante.

Tableau 6. Pourquoi choisir d’analyser les deux centimètres apicaux de la tige ?

Satake et al., 1983
Satake et al., 1989
Satake & Miyasaka, 1984
Wehr et al., 1983



L’emploi de ces apex entraîne une durée de préparation des échantillons
5 fois plus longue que pour les plantes entières, et le principal inconvénient
concerne les limites de détection, car les concentrations y sont plus faibles que
dans les plantes entières (Wehr & Whitton, 1983a). Le problème du choix de la
fraction de mousse à analyser se pose surtout dans le cas de l’utilisation de maté-
riel autochtone, car les informations concernant les antécédents de l’organisme
sont lacunaires (âge, taux de croissance…). Ce problème de fraction de mousse à
utiliser est le reflet d’une absence de standardisation actuelle de la méthode
« mousse aquatique » .

Deux notions sont à prendre en compte dans la biosurveillance des cours
d’eau, la biosurveillance active et la biosurveillance passive qui permettent de
faire des suivis dans l’espace et dans le temps à l’échelle d’un cours d’eau ou d’un
bassin versant.

La biosurveillance passive 

La biosurveillance passive fait appel à des mousses issues de populations
naturelles stables qui se développent naturellement sur un site. Le principal
domaine d’application concerne les réseaux de surveillance de la qualité des eaux.
En France, les réseaux de surveillance des milieux aquatiques sont menés par les
Agences de l’Eau. Ils ont pour objet de suivre à moyen ou à long terme l’évolu-
tion (amélioration ou dégradation) du milieu. Un prélèvement annuel de bryo-
phytes est réalisé en période d’étiage pour l’analyse des métaux traces et depuis
peu pour certaines agences, des analyses prennent en compte les micropolluants
organiques. Il est à noter que peu d’attention est accordée à l’espèce prélevée
(absence de standardisation de la méthode) ; tout dépend de son abondance sur
les sites (J. Durocher, Agence de l’Eau Loire Bretagne, Com. pers.). Ce qui peut
entraîner des erreurs dommageables pour l’utilisation et l’interprétation ulté-
rieure des données. La méthode de biosurveillance passive nécessite une détermi-
nation correcte des bryophytes afin d’éviter certaines confusions. Actuellement,
lors d’absence de bryophytes, les sédiments constituent le support utilisé (B. Picon,
Agence de l’Eau Rhône Méditerranée Corse, Com. pers.). Les données obtenues
par ce type de réseau demeurent insuffisantes en raison de la fréquence des pré-
lèvements et de l’espacement important entre les stations, mais elles permettent
néanmoins d’obtenir des tendances générales relatives à la qualité du milieu à l’é-
chelle d’un bassin et d’identifier les zones à problème. La surveillance passive peut
aussi s’appliquer dans le cas d’une pollution ponctuelle.

Les bryophytes (cf. p. 208) possèdent une cinétique rapide et un poten-
tiel élevé d’accumulation, ce qui leur permettent d’être un outil très intéressant
lors d’épisodes de pollutions accidentelles (de forte intensité et de faible durée).
Mouvet et al. (1993) ont montré que les mousses, par leur « effet mémoire »,
étaient capables de présenter dans leurs tissus des teneurs détectables de Cd, Zn,
Hg, PCP et lindane, 13 jours après une contamination accidentelle. Leur utilisation
comme bioindicateur présente donc un intérêt à la fois financier et technique par
comparaison au suivi en continu des mesures physico-chimiques dans l’eau.
Cependant, les difficultés majeures de l’utilisation de bryophytes autochtones
concernent d’une part, l’absence des organismes in situ et d’autre part le manque
d’informations sur la période de contamination et l’âge des mousses, limitant les
conclusions quant à la qualité de l’eau de l’aire étudiée. Ainsi, il peut arriver que
l’espèce recherchée ou toute espèce de bryophyte soit absente sur un site d’étude,
comme dans le cas de l’Artois Picardie (Ah-Peng, données non publiées). Pour
cela, le réseau « Bryophytes » de l’Agence de l’Eau Artois Picardie a été inter-
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rompu en raison d’une trop faible abondance voire d’une absence d’espèces sur
les sites. Dans ce cas, la biosurveillance active, utilisant des mousses transplantées,
peut pallier et produire des résultats permettant des comparaisons statistiques
grâce au contrôle du temps d’exposition.

La biosurveillance active

La biosurveillance active consiste à transférer des bryophytes, issues d’un
site de référence non contaminé, vers un site d’étude. Les domaines d’application
restent identiques à ceux énoncés pour la surveillance passive. Récemment, la
purification et la mise en culture d’une souche clonale de Fontinalis antipyretica
ont permis d’envisager une amélioration non négligeable de cette méthode
(Rausch de Traubenberg et Ah-Peng, 2004). Bien qu’actuellement aucune stan-
dardisation de la biosurveillance active n’ait été réalisée, l’une d’entre elles a été
choisie (Kelly et al., 1987) pour de nombreuses études de biosurveillance des cours
d’eau.

Les mousses à transplanter sont mises dans des paniers/sacs en grillage
plastifié d’une maille comprise entre 5 à 8 mm (4 mm pour Carter & Porter, 1997)
et Nelson & Campbell, 1995). Le grillage est découpé et relié par du fil de nylon
de façon à former une corbeille de volume compris entre 0,5 et 1 l. Une forme
cylindrique des corbeilles offre l’avantage d’une faible rétention vis-à-vis des par-
ticules en suspension et évite le colmatage des grilles. La masse de l’échantillon
est comprise entre 30 et 35 g de poids frais essoré. La mise en place de l’échan-
tillon sur un site dépend de la profondeur du cours d’eau. Si elle est supérieure à
50 cm, la corbeille est placée alors à 20-30 cm sous la surface de l’eau de façon à
ce qu’elle puisse flotter dans la colonne d’eau. Son point d’ancrage est soit natu-
rel (racine, bloc de pierre) ou artificiel (barre en chlorure de polyvinyle (P.V.C.) ou
polyéthylène (P.E.) enfoncée dans la berge avec un fil plastifié). Si la hauteur de
la colonne d’eau est inférieure à 50 cm, la corbeille de mousses est placée au fond
du lit de la rivière reliée par du fil de nylon à la berge. La durée d’exposition varie
de 8 jours jusqu’à 4 à 6 semaines (Mouvet, 1986).

Cette technique permet de choisir le site d’étude, notamment lorsque ces
sites dépourvus de mousses, de contrôler la durée d’exposition des mousses
(meilleure intégration de la réponse), d’utiliser une seule espèce de bryophyte, et
de contrôler les conditions de mise en place des transplants.

La méthode de biosurveillance active comporte certaines difficultés
comme la recherche du site de référence « propre » où les bryophytes sont abon-
dantes, mais aussi le vandalisme des transplants sur les sites d’études souvent non
surveillés et facilement accessibles, ou encore le colmatage des transplants (paniers
grillagés) pour des eaux chargées en matière organique.

Les intérêts et inconvénients liés à l’utilisation des bryophytes
dans la biosurveillance des milieux aquatiques

Cette méthode permet d’utiliser seulement quelques espèces de bryo-
phytes pour couvrir l’ensemble d’un bassin versant. Aucune autre méthode ne
peut garantir une meilleure homogénéité au niveau de la constitution de l’échan-
tillon, ni les sédiments à cause des variations de granulométrie, et de la teneur en
matière organique, ni les poissons à cause des variations intra-espèces, d’âges ou
de sexe et dans ces deux cas le problème lié à la mobilité de l’échantillon. De plus,
les bryophytes sont nettement moins influencées que les sédiments par le fond
géochimique, ces derniers mettant fréquemment en évidence un niveau de concen-
tration important d’origine naturelle, masquant les contaminations « anthro-
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piques » (R.N.B.R.M.C., 2001). En particulier, l’incidence du fond géochimique est
particulièrement marquée dans les bordures des Alpes et du Massif Central pour
l’arsenic et le nickel, et plus ponctuellement en Corse pour le nickel
(R.N.B.R.M.C., 2001).

L’étude de Mouvet (1984a) met en évidence quelques propriétés impor-
tantes des bryophytes en tant que bioindicateurs comme, leur pouvoir d’accumu-
lation élevé, leur résistance aux polluants toxiques et leur utilisation tout au cours
de l’année. Par ailleurs la facilité d’échantillonnage, de conservation, de traitement
analytique des mousses aquatiques constitue un attrait supplémentaire face aux
sédiments, poissons, plancton ou mollusques. Les principaux inconvénients de leur
utilisation sont liés d’une manière classique aux variabilités dans les processus
d’accumulation des organismes (cf. p. 219) et dans une mauvaise connaissance des
incertitudes au niveau de la procédure analytique (traitement de l’échantillon).
Toutefois, cette méthode est à utiliser avec précaution dans le cas de cours d’eau
acidifiés (cf. p. 219).

Cette biosurveillance par le biais de bryophytes aquatiques est déjà lar-
gement utilisée pour les ETM, les radionucléides, et tend à être développée pour
le suivi des micropolluants organiques. Mais une autre application consisterait à
suivre le niveau trophique des cours d’eau, non pas par des dosages en polluants
mais par des méthodes enzymatiques. Ainsi, Christmas & Whitton (1998a , 1998b)
ont suggéré une méthode, qui repose sur le suivi de l’activité enzymatique de la
phosphomonoestérase (PMEase) dans les cellules. Ils ont montré pour deux
espèces de bryophytes, Fontinalis antipyretica et Rhynchostegium riparioides, que
l’activité de la PMEase est augmentée lorsque la concentration en phosphore dans
les 2 cm apicaux des organismes chute à 0,3 % de poids sec de mousse.
L’hypothèse serait que les mousses synthétisent la PMEase en réponse à une res-
triction en phosphore dans leur environnement, ainsi une forte activité de la
PMEase reflèterait une faible concentration en élément phosphore dans l’eau. À
terme, ces tests PMEase sur les bryophytes pourraient être utilisés lors de la sur-
veillance de l’eutrophisation des rivières.

BIOINDICATION PAR L’UTILISATION
DES RÉPONSES PHYSIOLOGIQUES LIÉES AU STRESS

CHEZ LES BRYOPHYTES AQUATIQUES

Le stress peut être défini comme l’ensemble des réactions non spécifiques
(physiologiques, métaboliques, comportementales) à un agent physique, chimique
ou biologique agressif provoquant une réaction chez un organisme. Cet agent peut
être anthropique ou naturel, provenir de pollutions organiques, métalliques aiguës
ou chroniques ou lié à des phénomènes physiques. Chez les végétaux, un stress
peut être provoqué par un niveau de lumière trop élevé entraînant une photo-
inhibition, des élévations ou des baisses de température brusques, un déficit en eau
(le stress hydrique), des radiations non ionisantes (e.g. UVB), un manque ou un
excès en éléments nutritifs, ou encore une sénescence naturelle.

Comme chez les autres plantes, les stress engendrent chez les bryophytes
des effets non visibles ainsi que des effets visibles morphologiquement. Les pre-
miers correspondent à des réponses biochimiques, telles qu’induction d’enzymes
de métabolisation ou des réponses physiologiques comme des altérations de la
photosynthèse, de la respiration, des transports d’ions ou de métabolites. Ils peu-
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vent être détectables très tôt, on parle alors de réponses précoces. Les effets visi-
bles tels que des changements de coloration, des lésions cellulaires, résultent d’un
ensemble de perturbations métaboliques et sont considérés comme des réponses
secondaires à plus ou moins long terme.

Le stress oxydant

Le stress oxydant est provoqué par des Espèces Réactives de l’Oxygène
(ERO). Ce terme d’ERO est un terme collectif qui décrit à la fois les radicaux de
l’oxygène (O2

–•, OH•, ROO•, RO•) et ses dérivés non radicalaires (H2O2, HOCl,
O2 singulet, O3). Ces ERO sont constamment produites chez les organismes
vivants mais des sources exogènes telles que les radiations ionisantes et les pol-
luants peuvent également les générer et induire un stress oxydant supplémentaire
aux systèmes biologiques (Denayer, 2000). Ainsi, les dommages oxydatifs résultent
du déséquilibre entre la production d’ERO et leur élimination par les organismes.
Les ERO peuvent ainsi causer des dommages transitoires ou permanents à divers
métabolites primaires (protéines, lipides, acides nucléiques, glucides) ou secondai-
res. En réponse à ces dommages, divers composés qualifiés d’antioxydants sont
synthétisés au niveau cellulaire ; ces molécules sont utilisées comme biomarqueurs
de stress oxydant. Dans les écosystèmes aquatiques la source majeure d’ERO, pro-
vient de molécules organiques (HAP) libérées par des huiles et carburants
(fuel…) (Roy et al., 1994).

Chez les êtres vivants, les systèmes antioxydants contribuent à éliminer le
stress causé par les ERO, les enzymes impliquées dans ces mécanismes de pro-
tection sont les suivantes :

La superoxyde dismutase (SOD, EC 1.15.1.1), métalloprotéine, présente
dans les chloroplastes et le cytoplasme, joue un rôle dans les processus de défense
contre des procédés oxydants incontrôlés, dans le but d’en diminuer les effets
toxiques.

La peroxydase (POX, EC 1.11.1.7) et l’ascorbate peroxydase (AP, EC
1.11.1.11), sont deux enzymes majeures qui métabolisent le peroxyde hydrogène
(H2O2).

La glutathion réductase (GR, EC 1.6.4.2) régénère le gluthation réduit
(GSH) de sa forme oxydée (GSSG).

Les activités de ces enzymes peuvent servir de biomarqueurs d’effets du
stress oxydant, elles sont mesurées par des méthodes spectrophotométriques
(Bruns et al., 1997). Il existe aussi des mécanismes anti-oxydants non enzyma-
tiques comme le glutathion (L-γ-glutamyl-L-cystéinylglycine), thiol ubiquiste, qui
joue le rôle d’un piégeur réducteur. Une baisse de GSH ou bien le rapport
GSH/GSSG peuvent indiquer un niveau de stress oxydant.

Par définition, un biomarqueur révèle un changement observable et/ou
mesurable au niveau moléculaire, biochimique, cellulaire, physiologique ou com-
portemental induit par l’exposition présente ou passée d’un individu à au moins
une substance chimique à caractère polluant (Lagadic et al., 1997). Certains bio-
marqueurs vont pouvoir indiquer des dysfonctionnements physiologiques ou
même des lésions chez les espèces étudiées et permettre d’obtenir des indications
sur l’état de santé des écosystèmes complétant ainsi les études de biosurveillance.
Peu d’études font référence à l’utilisation de biomarqueurs du stress oxydant chez
les bryophytes (Roy et al., 1994 ; Bruns et al., 1995 ; Roy et al., 1996 ; Denayer,
2000), mais les résultats obtenus montrent que les biomarqueurs offrent un champ
nouveau au développement d’outils « diagnostics », comme des tests écotoxicolo-
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giques, ayant pour objet de mettre en évidence les relations de causes à effets et
de suivi liées à l’exposition des bryophytes au stress oxydant (Denayer, 2000).
Néanmoins, l’utilisation de bryomarqueur (biomarqueur chez les bryophytes) est
encore au stade expérimental.

La synthèse chlorophyllienne et la respiration

Réaliser le suivi des processus physiologiques, tels que la synthèse chloro-
phyllienne et la respiration chez les bryophytes aquatiques permet d’obtenir des
informations sur l’état physiologique des espèces. Une équipe espagnole a montré
que l’exposition à long terme de Fontinalis antipyretica à des températures modé-
rément élevées (19,8 ou 24,9 °C, pendant 25 jours) ou une courte exposition à de
fortes températures (30 °C pendant 2 jours) avaient des effets notables sur la
photosynthèse nette et la respiration. Ces deux paramètres physiologiques four-
nissent des données rapides, efficaces et peu onéreuses sur l’état de santé des
végétaux (Carballeira et al., 1998).

L’activité photosynthétique est actuellement utilisée dans de nombreuses
études de biosurveillance par les bryophytes aquatiques pour évaluer leur résis-
tance aux polluants par le biais de l’indice de stress, qui correspond au rapport de
la chlorophylle sur son produit de dégradation, la pheophytine, cette question est
détaillée à la page 231.

Les changements de la concentration et la localisation des éléments essentiels
au niveau cellulaire

L’absorption des métaux traces dans les mousses mène à des pertes
importantes en K (probablement dues aux propriétés de la membrane) et en Mg
intracellulaire (probablement liées au remplacement des cations sur les sites de
liaisons extracellulaires) (Brown & Wells, 1990a). Or, le potassium et le magné-
sium des plantes jouent un rôle important dans leur métabolisme (Brown, 1982).

Le potassium est en majeure partie au niveau intracellulaire, il est émis
dans le milieu extracellulaire quand la perméabilité de la membrane plasmique est
altérée : de cette manière il se comporte comme un indicateur des changements
de perméabilité membranaire (Buck & Brown, 1979 ; Brown & Wells, 1988). Le
magnésium est distribué de manière identique dans les compartiments intra/extra-
cellulaire, qui dépendent des besoins de la cellule et des niveaux ambiants de
magnésium (Brown, 1982). Le magnésium intracellulaire est libéré en réponse aux
changements de la perméabilité membranaire (Brown & Wells, 1990b).

Par ailleurs, Markert & Wtorova (1992) et Samecka-Cymerman et al.
(2000) émettent l’hypothèse d’une accumulation de métaux directement associée
à une exclusion du magnésium et du calcium. En effet, Samecka-Cymerman et al.
(2000) ont montré des corrélations négatives entre ces cations divalents et les
éléments traces métalliques dans la cellule.

De façon générale, l’accumulation d’un élément résulte souvent de la
diminution d’un ou d’autre(s) élément(s) du fait que la capacité de la plante à
absorber les sels minéraux est limitée (Brooks, 1972). Ainsi, les déplacements
cationiques liés à l’entrée intracellulaire de xénobiotiques chez les bryophytes
sont utilisés afin de déterminer l’état physiologique des espèces (Brown & Wells,
1988 ; Buck & Brown, 1979 ; Jacobson et al., 1960).
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Effets visibles de xénobiotiques sur les cellules

Des études s’intéressent à la qualité globale du milieu par l’observation
macroscopique et microscopique des organismes. Ces études ne concernent que
des polluants fortement toxiques ou présents à des concentrations élevées d’une
part et des végétaux sensibles d’autre part. Elles sont considérées comme relevant
vraiment de la bioindication (au sens restrictif) par Garrec & Van Haluwyn
(2002). En 1976, Benson-Evans & Williams ont mené des travaux sur la sur-
veillance des cours d’eau anglais à partir de deux espèces de mousses transplan-
tées, Fontinalis antipyretica et Rhynchostegium riparioides, ils ont proposé une
méthode à deux volets : étude de la qualité physico-chimique de l’eau du cours
d’eau et en parallèle observation des mousses échantillonnées (Benson-Evans &
Williams, 1976). L’apparence macroscopique (couleur, présence de feuilles…) et
microscopique (pourcentage de lésions des feuilles, couleur et structure des cellu-
les, couleur des parois cellulaires…) est examinée. Les données sont intégrées sur
une échelle de détérioration à cinq niveaux, ce qui conduit pour une étude spatio-
temporelle d’un cours d’eau, à l’attribution d’un indice à chaque station. Cet
indice de mesure du degré de détérioration ne permet généralement pas de déter-
miner la ou les causes de la détérioration. Certaines indications peuvent cepen-
dant donner des informations comme par exemple : une coloration brune des
parois cellulaires résulte, généralement, d’une concentration élevée en fer dans
l’eau (Benson-Evans & Williams, 1976).

De manière générale, les exemples précédemment cités mettent l’accent
sur une approche de la surveillance des cours d’eau à l’aide de bryophytes aqua-
tiques, qui examine des réponses physiologiques au niveau microscopique et
macroscopique. Dans le cadre d’études de biosurveillance, cette approche offre
l’intérêt de surveiller l’état de santé des bioaccumulateurs dans le milieu naturel,
lors d’exposition chronique ou aiguë à des polluants.

LES DIFFÉRENTS INDICES D’ÉVALUATION
DE LA QUALITÉ DES COURS D’EAU EN RELATION

AVEC LES BRYOPHYTES AQUATIQUES

À partir des méthodes précédemment décrites, l’utilisation des bryophy-
tes comme bioindicateurs a engendré plusieurs indices d’évaluation de la qualité
des eaux pour faciliter la surveillance des milieux aquatiques notamment dans
l’exploitation et l’homogénéité des résultats. Parmi ces indices, on distingue des
indices basés sur la connaissance des espèces et de leur répartition, des indices de
contamination métallique, un indice sur la comparaison entre deux compartiments
(sédiment/bryophyte), et un indice de stress, méthode liée à l’analyse des pigments
chlorophylliens et de leurs produits de dégradation.

Les indices écologiques

L’indice global de la qualité des eaux basé sur les peuplements bryophytiques

La caractérisation simple des cours d’eau répond à un besoin concret
d’évaluation et de contrôle de la qualité globale des eaux de surface. Cet indice
tient compte de la réponse (présence, absence, prolifération et disparition) des
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communautés et des facteurs écologiques qui sont étudiés de façon multivariable
(Empain, 1978, 1980). En effet chaque espèce peut être caractérisée par un coef-
ficient de toxiphobie en considérant sa projection sur un gradient de pollution. Ce
coefficient a été proposé à partir d’étude sur la répartition des espèces de bryo-
phytes aquatiques en fonction de la qualité de l’eau. L’indice global de qualité des
eaux peut être défini comme étant une fonction de chaque espèce présente et de
son coefficient de toxiphobie. La fonction peut se représenter de façon générale
sous la forme :

Ib = Σ n

1 RRjk ⊗ ij
Où RRjk représente le recouvrement relatif de l’espèce j dans la station k,
Ij le coefficient de toxiphobie de l’espèce j,
Ib l’indice bryophytique, est l’indice global de qualité des eaux basé sur les popu-
lations bryophytiques dans la station k.

Cet indice a été créé à partir de données obtenues sur la Sambre et la
Meuse. Le Tableau 7 représente les coefficients de toxiphobie associés aux espèces
de bryophytes.
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Espèces Indice de toxiphobie

Octodiceras fontanum (B. Pyl.) Lindb. 5

Cinclidotus nigricans (Brid.) Arnott 5

Cinclidotus fontilanoides (Hedw.) Beauv. 5

Fissidens crassipes Wils. ex B., S. & G. 5

Schistidium apocarpum (Hedw.) B. & S. 5

Cinclidotus danubicus Schiffn. & Baumg. 4

Fontinalis antipyretica Hedw. 4

Dialytrichia mucronata (Brid.) Broth. 4

Orthotrichum cupulatum Brid. ou O. anomalum Brid.
non distingué car souvent stérile 4

Didymodon spadiceus (Mitt.) Limpr. 4

Didymodon thophaceus (Brid.) Lisa 4

Lunalaria cruciata (L.) Lindb. 4

Mniobryum delicatulum (Hedw.) Dix. 4

Cratoneuron filicinum (Hedw.) Spruce 4

Funaria hygrometica Hedw. 4

Hygrohypnum luridum (Hedw.) Loeske 4

Hygroamblystegium fluviatile (Hedw.) Loeske 3

Marchantia polymorpha L. 3

Bryum argenteum Hedw. 3

Bryum capillare Hedw. 3

Tortula muralis Hedw. 2

Rhynchostegium riparioides Hedw. 1

Tableau 7. Coefficients de toxiphobie attribués aux espèces de bryophytes les plus importantes
dans la Sambre et la Meuse (d’après Empain, 1978).



L’indice Ib va de 1 pour l’espèce la moins toxiphobe (Rhynchostegium
riparioides) à 5 pour la mousse la plus toxiphobe (Octodiceras fontanum). On lui
attribue la valeur 0 en cas de disparition de toutes les espèces. Cet indice n’est pas
toujours applicable, car cette méthode pose d’une part le problème de son utili-
sation dans d’autres régions que la Belgique où les cortèges de bryophytes aqua-
tiques ne sont pas forcément les mêmes, et d’autre part, il ne prend pas en compte
l’absence de bryophytes sur un site d’étude qui n’est pas nécessairement un indice
de dégradation.

Les indices macrophytiques en rivière

Plus récemment, les macrophytes, végétaux visibles à l’œil nu (Phané-
rogames, Bryophytes, Ptéridophytes, les champignons lichénisés…) ont été utilisés
comme bioindicateurs des particularités morpho-physiques et hydrodynamiques
des milieux aquatiques ainsi que de la qualité de l’eau (Haury, 1994). Les indices
GIS (Groupement d’Intérêt Scientifiques) Macrophytes des eaux continentales
sont français et s’inspirent de différents indices antérieurs étrangers ainsi que de
travaux de biotypologie des cours d’eau (Haury et al., 2000).

Ces indices macrophytiques (Haury et al., 1996) prennent en compte l’é-
tat et le fonctionnement d’un peuplement, la distribution et l’abondance des espè-
ces, la composition et la richesse spécifique des peuplements, la structure et
l’organisation des phytocénoses, la participation du compartiment au fonctionne-
ment des cours d’eau (Haury, 1994). Comme pour l’Ib, un coefficient de trophie
est attribué à chaque espèce, ici appelé « cote spécifique », qui va de 0 (mauvaise
qualité de l’eau) à 10 (bonne qualité). Cet indice s’intéresse à 245 taxons des zones
aquatiques et supra-aquatiques, dont 49 bryophytes. Lorsqu’il ne prend en compte
que la présence/absence des espèces, il se formule de cette façon :

GIS = 1/n Σ
n

i 
(CSi)

où n est le nombre d’espèces ayant un indice,
i = 1 à n,
CSi correspond à la cote spécifique (de 0 = mauvais à 10 = bon).

Il existe plusieurs variantes des indices GIS, notamment si l’on considère
seulement les espèces sténoèces du lit en eau ou l’ensemble des zones aquatiques
et supra-aquatiques; ou encore si l’on prend en compte la pondération par les
recouvrements estimés par des coefficients d’abondance – dominance des espèces.

Une amélioration de ces indices GIS correspondant à l’I.B.M.R. (Indice
Biologique Macrophytique Rivières) est actuellement en cours de normalisation
et de plus en plus utilisé en routine, après avoir été testé par les six Agences de
l’Eau (dont Rhin-Meuse et Seine Normandie, en 2002), mais des recherches sup-
plémentaires doivent encore être réalisées au niveau de l’écologie des espèces et
de leur variabilité éco-régionale (J. Haury, Institut National de Recherche Agrono-
mique, Com. pers.).

L’indice de stress

Cette méthode proposée pour les végétaux par Peñuelas (1984) est basée
sur les réactions des pigments chlorophylliens provoquées par les stress. Les varia-
tions des rapports chla/chlb ou DO430/DO665 (densité optique à 430 nm/densité
optique à 665 nm) ont été tout d’abord pris en compte (Nieto, 1967). Ces mesu-
res ont été appliquées à des bryophytes aquatiques pour évaluer un stress physio-
logique lors de pollution (organique ou métallique) ou bien lors de changements
brusques de l’environnement (température de l’environnement, ensoleillement…).
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Dans ce but, López & Carballeira (1989), utilisent le rapport chla/phéophytine a ;
cette dernière molécule, produit de dégradation de la chlorophylle a correspond à
une chlorophylle ayant perdu son atome central de magnésium.

Cette perte de l’atome de magnésium, altération la plus commune de la
chlorophylle, peut être provoquée in vitro par des acides de manière rapide. Cette
dégradation de la chlorophylle permet de déterminer le rapport D665/D665a, qui
correspond ainsi à un indice de stress physiologique (López et al., 1997). Les mesu-
res sont réalisées sur des extraits en acétone acidifiée. Cet indice est le plus précis
des rapports de pigments utilisés pour évaluer l’état de santé des bryophytes
(Peñuelas, 1984).

Pour ces mesures, une extraction des pigments à partir de brins de bryo-
phytes est réalisée dans de l’acétone à 90%, puis l’extrait est ensuite centrifugé et
analysé par la spectroscopie UV-Visible à 665 nm. L’addition d’HCl 1 M à l’échan-
tillon convertit toute la chlorophylle presque instantanément en phéophytine.
L’absorbance de l’échantillon à 665 nm est réduite et la réduction de l’absorbance
par l’acidification est proportionnelle au rapport initial chlorophylle/phéophytine
(cf. Fig. 3). À partir d’une étude comparative sur le contenu en pigments et la
réponse au stress de cinq espèces de bryophytes aquatiques, López & Carballeira
(1989) ont déterminé les classes limites de qualité écophysiologique pour
Fontinalis antipyretica (Tableau 8).
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Spectre de la chlorophylle a et de la phéophytine a à 665 nm
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Fig. 3. Spectres superposés d’un extrait de mousse dans l’acétone à 90 % : (___ ) chlorophylle a
initiale + phéophytine a initiale ; (-----) phéophytine a initiale + chlorophylle a initiale transfor-
mée en phéophytine a après acidification (d’après Ah-Peng C., 2001).

Stress Stress intermédiaire Stress faible Stress nul

≤ 1,55 > 1,55 – ≤ 1,60 > 1,60 – ≤ 1,65 > 1,65

Tableau 8. Classes de qualité écophysiologique pour le rapport D665/D665a pour Fontinalis
antipyretica (d’après López & Carballeira, 1989).



Les indices de contamination

L’Indice de contamination métallique

L’indice de contamination (IC) s’exprime par le rapport entre la concen-
tration maximale et minimale de l’élément étudié (Mouvet, 1984b) :

IC = Concentration maximale ÷ Concentration minimale
L’indice de contamination permet de comparer sur un même site des

niveaux de bioaccumulation. Le Tableau 9 montre qu’une pollution au plomb pro-
voque une augmentation des concentrations dans les mousses 4 fois supérieure à
l’augmentation dans les sédiments. On observe que les mousses permettent de
mettre en évidence des pollutions par le plomb 4 fois moins importantes que les
sédiments. Une telle différence de bioaccumulation est encore plus nette pour le
cas du zinc et du chrome. Cependant, il est intéressant de suivre les concentrations
à la fois dans les bryophytes et dans les sédiments car ces derniers représentent
une zone de stockage pour différents polluants, en particulier les éléments traces
qui peuvent être libérés dans le milieu et devenir ainsi biodisponibles.

Remarque : en cas d’utilisation de sédiments, une attention particulière
devra être accordée à sa nature (composition, granulométrie, quantité en matière
organique…).
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Fe Zn Cu Pb Cr Cd

IC sédiments 11 21 7 54 23 9

IC mousses 20 159 19 240 1 500 48

IC mousses/
IC sédiments 1,8 7,5 2,7 4,4 65 5,3

Tableau 9. Comparaisons des indices de contamination (IC) des sédiments et des mousses aqua-
tiques dans 11 sites du bassin Rhin Meuse (d’après Mouvet, 1984b).

Les classes de contamination en métaux dans les mousses

Cas de la biosurveillance passive – Les Agences de l’Eau françaises utili-
sent les mousses aquatiques pour la surveillance des cours d’eau en micro-
polluants métalliques. Une grille de qualité et un indice polymétallique ont été
créés pour exploiter les données obtenues dans les mousses autochtones, lors de
surveillance passive des rivières. De plus, un protocole a été mis en place concer-
nant l’échantillonnage et l’analyse des métaux (Mersch & Claveri, 1998).

La grille du Tableau 10 a été réalisée à partir de données obtenues avec
les bryophytes autochtones (populations naturelles). Cette grille de qualité a été
calculée à partir d’une valeur de référence définie comme la concentration pour
un métal donné, correspondant à une situation non polluée. Des concentrations de
références ont été déterminées pour huit éléments traces métalliques (As, Cd, Cr,
Hg, Ni, Pb, Cu et Zn). Ces valeurs sont reportées dans le Tableau 10. Ces concen-
trations de références sont basées sur des valeurs obtenues par les Agences de
l’Eau françaises (Rhin-Meuse et Rhône-Méditerranée-Corse) ainsi que des don-
nées provenant de rivières de France, Belgique et d’Angleterre. Pour chaque
métal, la valeur de référence a été définie à partir des médianes de l’ensemble des
concentrations dont le coefficient de variation a été rendu proche de 60 % par
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Classe 1 < < Classe 2 ≤ < Classe 3 ≤ < Classe 4 ≤ < Classe 5 ≤

Arsenic 4,5 9 27 54

Cadmium 1,2 2,5 7 14

Chrome total 11 22 65 130

Mercure 0,15 0,30 0,85 1,70

Nickel 22 45 135 270

Plomb 27 55 165 330

Cuivre 33 66 200 400

Zinc 175 350 1 050 2 100

Tableau 11. Grille de qualité et d'interprétation des concentrations métalliques en µg·g–1 de
poids sec dans les bryophytes. La précision du résultat à fournir est représentée par la présence
ou non de décimales (d’après Claveri & Mersch, 1998).

Métal As Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn

Concentration
en µg/g p.s. 1,5 0,4 5 18 0,06 9 9 75

Tableau 10. Concentrations repères dans les bryophytes autochtones en µg.g–1 de matière sèche
(d’après Claveri & Mersch, 1998).

élimination progressive des valeurs les plus élevées. De cette manière, la distribu-
tion des données est proche de la normalité. Cette valeur de référence permet
ensuite le calcul des limites de classe : une progression géométrique de raison 2 (à
l’exception de la limite de la classe 1 – situation de référence – où elle a été fixée
à 3). Ainsi, les limites de classes successives sont définies par 3 fois, 6 fois, 12 fois,
24 fois la valeur de référence pour chaque métal (Mouvet, 1986).

Les concentrations de référence définies préalablement sont reprises
dans le Tableau 11. L’interprétation de la grille de qualité est représentée dans le
Tableau 12.

Cette grille offre cinq niveaux d’interprétation. La classe 1 regroupe les
concentrations métalliques dans une bryophyte aquatique en l’absence de conta-
mination. La classe 2 définit une gamme de sécurité, qui, en prenant compte l’en-
semble des variabilités inhérentes à la méthode, permet de distinguer de façon
certaine une situation de non contamination par rapport à une situation de pollu-
tion avérée. Les classes 3, 4 et 5 traduisent un degré de contamination croissant
d’une situation de pollution jugée certaine, forte et très forte.

Classe de qualité Interprétation

Classe 1 Situation de référence

Classe 2 Pollution possible

Classe 3 Pollution certaine

Classe 4 Pollution forte

Classe 5 Pollution très forte

Tableau 12. Interprétation de la grille de qualité des concentrations métalliques dans les bryo-
phytes (d’après Claveri & Mersch, 1998).
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Fig. 4. Indice polymétallique (IP) (d’après Claveri & Mersch, 1998).

Si la grille précédente permet d’apprécier le degré d’intensité d’une pol-
lution pour chacun des métaux pris séparément, elle ne donne en revanche,
aucune indication synthétique de la présence d’un mélange complexe de plusieurs
métaux susceptibles d’être rencontrés in situ. Ainsi, un indice polymétallique pour
les bryophytes a été proposé (Claveri & Mersch, 1998).

L’indice polymétallique, IP, s’écrit comme suit :
IP = 100 ⊗ [1 – (q1/n

1 ⊗ q1/n
2 ⊗ ... ⊗ q1/n

n ]
Avec n, le nombre de métaux pris en considération,
qi, la cote de qualité du ième paramètre définie selon le Tableau 13.

La Figure 4 donne les classes d’indice polymétallique.
Une valeur de l’indice supérieure à 70 % n’est rencontrée que dans le cas

où l’on observe une pollution polymétallique forte à très forte. Plus le nombre de
métaux appartenant à la classe 5 de la grille de qualité augmente, plus la valeur
de l’indice se rapproche de 100.

Classe de qualité Cote de qualité (qi)

Classe 1 1

Classe 2 0,9

Classe 3 0,45

Classe 4 0,10

Classe 5 0,01

Tableau 13. Correspondance entre les cinq classes de la grille de qualité et les cotes de qualité
définies pour l’indice polymétallique (d’après Claveri & Mersch, 1998).



Cas de la biosurveillance active – Etant donné que les deux outils précé-
demment présentés ont été développés à partir d’indications obtenues avec des
mousses autochtones, on est actuellement incapable de savoir s’il peut être appli-
qué au cas de la biosurveillance active (mousses transplantées).

Pour pallier ce manque d’information, les Agences de l’Eau françaises
(Claveri & Mersch, 1998) ont proposé d’avoir recours à la notion de facteur de
pollution, dont il existe deux cas :

– le facteur de pollution ajoutée (FPA), qui compare la concentration
d’un échantillon soumis à une pollution à celle d’un témoin placé en amont dans
le cas d’une pollution dont la source est connue ou supposée (rejet)

– le facteur de pollution standard (FPS), rapport entre la concentration
observée et une valeur de référence standard pour le métal considéré (cf.
Tableau 11).

CONCLUSION

Cet état des recherches a mis en évidence l’état des connaissances actuel-
les et les différentes méthodes relatives à l’utilisation des bryophytes pour la bio-
surveillance des milieux aquatiques. Les bryophytes nous apportent par leur
faculté d’accumulation, leur réaction physiologique (stress), des indications pré-
cises sur la biodisponiblité des polluants et des éléments d’appréciation sur l’état
de santé des écosystèmes, au côté des autres organismes aquatiques, autres macro-
phytes, invertébrés, poissons, diatomées... Cette utilisation des bryophytes comme
supports biologiques intégrateurs des pollutions métallique, organique, et nucléaire
s’est développée aussi bien dans les pays européens (France, Espagne, Allemagne,
Finlande, Norvège, Suède) qu’américains (États-Unis, Canada). Cette méthode
présente de nombreux avantages par rapport à une analyse limitée à celle de com-
posantes inertes de l’environnement (sédiment, eau). En effet, les données
recueillies avec ce type d’organisme permettent d’évaluer la biodisponiblité et le
niveau de contamination d’un composé, son impact sur un organisme vivant et son
entrée dans la chaîne trophique. Leur utilisation, permet aussi de révéler des
contaminations qui sont indétectables lors de mesures dans l’eau, principalement
pour deux raisons, soit le polluant se trouve en concentration trop faible pour être
détecté soit la pollution est ponctuelle, et un prélèvement d’eau devient inefficace
pour quantifier la pollution. Cependant, même si les études et les techniques d’a-
nalyses des échantillons portant sur la contamination métallique chez les bryo-
phytes sont nombreuses, l’utilisation des mousses bioaccumulatrices de polluants
organiques pour sa part, constitue une technique prometteuse mais qui demande
encore des mises au point pour être développée. De plus, le devenir et les phéno-
mènes de métabolisation des polluants après leur entrée intracellulaire ont été
encore trop peu étudiés ; ces processus sont de toute importance car ils agissent
sur la capacité de l’organisme à accumuler et à tolérer de forts et/ou persistants
épisodes de pollution. En ce qui concerne l’indice écophysiologique D665/D665a,
il reste un outil précis et performant pour quantifier la vitalité de l’organisme, qui
peut être utilisé en parallèle d’une étude de bioaccumulation, il apporte une infor-
mation de grande valeur à savoir l’état de santé du bioaccumulateur.
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Par ailleurs, de plus en plus d’utilisateurs souhaitent la standardisation de
la méthode « bryophyte » notamment dans le choix de l’espèce, le prélèvement, le
traitement et l’analyse chimique des échantillons. Il serait intéressant de normali-
ser cette méthode de la même manière que pour les macroinvertébrés et les dia-
tomées où ont été élaborées des normes françaises pour leur utilisation en tant
que bioindicateur, respectivement norme AFNOR, NF T 90-350, 1997 et norme
AFNOR, NF T 90-354, 2001. Dans cette perspective, le développement et l’utili-
sation d’une culture de mousse monospécifique et monoclonale (étude en cours
au sein de l’équipe Bryophytes bioindicateurs, Muséum National d’Histoire
Naturelle) devrait permettre l’amélioration de la méthode et une avancée dans la
standardisation de la biosurveillance active des cours d’eau par les bryophytes
(Ah-Peng, 2001 ; Ah-Peng et al., 2003). Dans ce cadre, l’utilisation d’une mousse
cultivée standardisée viendrait d’une part diminuer la variabilité interspécifique et
permettrait d’autre part une meilleure interprétation des résultats, en contrôlant
les niveaux de base en éléments contenus au départ dans l’organisme et la durée
d’exposition des échantillons in situ.

À terme, les bryophytes aquatiques pourraient s’intégrer dans un système
de bioévaluation de la qualité des cours d’eau, qui incluent déjà d’autres bioindi-
cateurs (macroinvertébrés, diatomées, ciliés, oligochètes, poissons…), selon les
recommandations de la Directive Cadre européenne sur l’eau (2000/60/CE), por-
tant en partie sur l’établissement de programmes de biosurveillance de l’état chi-
mique et écologique des eaux de surface à l’aide de méthodes standardisées.
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AO : acide oxolinique
BaA : benzo(a)anthracène
BaP : benzo(a)pyrène
BCF : facteur de bioconcentration
DBO5 : demande biologique en oxygène
CEA : Commissariat à l’énergie atomique
EDTA : acide éthylène diamine tétra acétique
ERO : espèces réactives de l’oxygène
ETM : élément trace métallique
FPA : facteur de pollution ajoutée
FPS : facteur de pollution standard
GIS : groupement d’intérêt scientifique
GR : gluthation réductase
GSH : gluthation forme réduite
GSSG : gluthation forme oxydée
HAP : hydrocarbures aromatiques

polycycliques
HCH : hexachlorocyclohexane
He : hélium

Ib : indice bryophytique
IC : indice de contamination métallique
IP : indice polymétallique
IRSN : Institut de radioprotection et de sûreté

nucléaire
MEB : microscopie électronique à balayage
MES : matières en suspension
PC : phytochélatines
PCB : polychlorobiphényles
PCP : pentachlorophénols
PE : polyéthylène
POX : peroxydase
PVC : chlorure de polyvinyle
pH : potentiel hydrogène
POP : polluant organique persistant
REP : réacteur à eau pressurisée
SOD : superoxyde dismutase
UV : ultraviolets
UVB : ultraviolets 


