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Avant-propos

Cette these, financée par la Région Rhone-Alpes, s’inscrit dans un programme
scientifique plus large, le projet ANR CEP 09 446043 « WETCHANGE », animé par G.
Bornette et qui rassemble différentes équipes du Laboratoire des Hydrosystemes Naturels et
Anthropisés, de I’Ecole Nationale Supérieure des Mines de Saint-Etienne, et de I'IRSTEA de
Lyon.

L'objectif de ce projet multidisciplinaire est de batir des outils de mesure de la
vulnérabilit¢ de zones humides fonctionnellement contrastées aux €tiages provoqués par les
changements globaux, en utilisant des mode¢les climatiques et hydrologiques a 1'échelle d'une
vallée alluviale, combinés a la connaissance de la sensibilit¢ des communautés végétales,
animales et microbiennes aux contraintes environnementales. Ces résultats permettront de
formuler des prévisions sur les modifications hydrologiques attendues a 40 ans, intégrant le
degré de pérennité des masses d'eau, les caractéristiques des habitats et les conséquences sur
les organismes. Ces prévisions prenant en compte 1’hétérogénéité des habitats seront
extrapolables car elles reposeront sur des scénarios batis pour chaque type fonctionnel de zone

humide.

Mon travail, centré sur la dynamique des communautés microbiennes et d’invertébrés,
et sur certains processus €cologiques effectués par ces organismes, constitue donc un élément
inclus dans un ensemble plus large allant de I’hydrogéologie a la dynamique des
communautés végétales. Au sein du méme programme, Natacha Foucreau consacre sa these a
I’écophysiologie de crustacés des zones humides. Nos travaux, bien qu’abordant des
problématiques similaires, different par I’échelle d’étude : Natacha consacre ses recherches
aux différences inter-populations alors que mes travaux portent sur les différences inter-

spécifiques et entre les communautés.



Enfin, certains des résultats présentés dans ce manuscrit ont d’ores et deja fait I’objet
d’articles scientifiques publiés dans différentes revues (liste ci-dessous). Globalement
similaires, leurs présentations et/ou discussions sont néanmoins succeptibles d’etre différentes

apres révisions de la part des éditeurs :

(1) Dehedin A., Piscart C., Marmonier P. (2013) Seasonal variations of the effect of
temperature on lethal and sublethal toxicities of ammonia for three common reshwater

shredders. Chemosphere 90, 1016 -1022 (DOI: 10.1016/j.chemosphere.2012.07.055)

(2) Dehedin A., Maazouzi C., Puijalon S., Marmonier P., Piscart C (2013) The impact of
global change on organic matter processing by key freshwater shredders in alluvial

wetlands. Global Change Biology 19, 763-774 (DOIL: 10.1111/gcb.12084)

(3) Dehedin A., Dole-Olivier M-J., Piscart C., Mimoun D., Bornette G., Marmonier P. (2013)
Long-term changes and drying modality affect interstitial assemblages of alluvial

wetlands. Wetlands 33, 537-550 (DOI: 10.1007/s13157-013-0411-3)

(4) Foulquier A., Dehedin A., Piscart C., Montuelle B., Marmonier P. (submitted) Habitat
heterogeneity influences the response of microbial communities to severe low-flow

periods in alluvial wetlands. Freshwater Biology.



Résumé détaillé

Les zones humides alluviales constituent des secteurs a trés forte valeur écologique et
patrimoniale, aussi bien en raison des processus hydrologiques et biogéochimiques qui s’y
déroulent (maintien des niveaux de la nappe, limitation des apports de pollution aux cours
d’eau) que pour la diversité de la faune et de la flore qu’elles hébergent. La grande majorité
des zones humides fluviales est maintenue en eau au cours de I’étiage grace aux apports des
nappes souterraines. Leur devenir, en particulier face aux changements climatiques, est donc
un probléme majeur. Au cours des prochaines décennies, ces changements climatiques
devraient modifier la pluviométrie estivale, provoquer une augmentation de la fréquence des
événements extrémes, et du risque d’assechement. Parallélement, ces changements devraient
faire évoluer les besoins agricoles notamment en stimulant les pompages pour I’irrigation. Les
apports d’eau de la nappe aux systémes aquatiques superficiels risquent donc de diminuer de
manicre notable, modifiant le fonctionnement écologique des zones humides, interfaces entre

nappes et eaux de surface.

Pour comprendre et prédire 1’évolution a long terme de ces zones, il apparait donc
primordial de pouvoir traduire les perturbations hydrologiques attendues en termes de
perturbations biologiques, afin d'estimer les conséquences potentielles de ces changements
pour la biodiversité et le fonctionnement global des écosystémes semi-aquatiques et zones

humides. Cette thése s’articule autour de deux objectifs essentiels :

- Proposer un modé¢le conceptuel de fonctionnement écologique des zones humides
soumises a des asséchements saisonniers, liant contraintes physiques (variations de
température, niveaux des nappe, etc...), processus biogéochimiques (dynamique de

I’oxygéne et de I’azote, etc...) ;

- Estimer la vulnérabilité écologique de communautés faunistiques vivant dans ces zones
humides devant le risque d’asséchement, en considérant conjointement les peuplements

benthiques et interstitiels (principalement Crustacés).

Nos principaux résultats démontrent que :



La morphologie des zones humides (eaux relativement courantes, apports
phréatiques, eaux stagnantes) et leur mode d’asséchement (formation de mouilles isolées
ou assec complet) jouent un role essentiel dansla structuration des communautés
microbiennes et d’invertébrés, que ce soit a 1’échelle saisonniére ou a moyen terme, et
influence la réponse des organismes et les différentes stratégies qu’ils mettent en ceuvre pour
se maintenir face aux étiages séveres. Ces réponses sont ¢galement influencées/limitées par
les traits biologiques de chaque espece d’invertébré. L’activité enzymatique des
communautés microbiennes (hydrolasique et desydrolasique) s’effondre dans les zones
humides courantes ou alimentées par des apports phréatiques alors qu’elle augmente
sensiblement dans les mouilles stagnantes. Les compositions des communautés bactériennes
et fongiques (basées sur les genes 16S et 18S) sont plus rapidement influencées dans les eaux

de surface que dans le milieu interstitiel ou elles répondent tardivement a I’étiage.

Les étiages séveres/assecs tendent a diminuer localement la richesse spécifique des
communautés d’invertébrés (diversité o), du fait de la disparition des espéces les plus
sensibles. Cependant, certaines espéces adaptées ou tolérantes aux conditions d’étiage, se
développent exclusivement au sein des sites les plus affectés, assurant le maintien d’une
diversité annuelle équivalente. Le développement exclusif de ces espéces adaptées au sein des
sites les plus affectés augmente la diversité [ (différence entre sites), favorisant ainsi
I’hétérogénéité des communautés et I’augmentation de la richesse spécifique a I’échelle de la
plaine alluviale (diversit¢ y). Le groupe trophique des insectes prédateurs semble
particuliérement favorisé lors des étiages, alors que des assecs complets favoriseraient le
développement des crustacés stygobies. Cependant, I’étiage induit une diminution de
I’abondance relative des espéces sensibles (diminution de 1’indice de Shannon). Les
perturbations hydrologiques liées a ces étiages sévéres augmentent donc la richesse
spécifique (théorie des perturbations intermediaires), au détriment des espéeces rares ou

sensibles, modifiant ainsi la biodiversité a I’échelle de la plaine alluviale.

Enfin, ’asséchement des zones humides réduit leur capacité de dégradation et de
minéralisation de la matiére organique particulaire. L’assec complet, mais aussi la
détérioration de la qualité de I’eau dans les mouilles, modifient la distribution et réduisent
I’abondance des invertébrés décomposeurs et leur contribution au recyclage de la matiere
organique particulaire in natura. Des études écotoxicologiques menées sur trois espeéces de
crustacés décomposeurs (Gammarus pulex, G. roeselii et Asellus aquaticus) ont mis en

évidence une forte variation saisonnieére de 1’effet combiné de 1’ammoniac et de la



température sur la survie des organismes. De plus, I’ammoniac a un effet direct sur la
consommation de macrophytes et de litiere a des concentrations sublétales. L.’émersion, en
modifiant les propriétés biomécaniques des macrophytes, agit également de fagon indirecte

sur le taux de consommation des feuilles par les décomposeurs.

Les changements mesurés sur les communautés d’invertébrés au cours des trente
derniéres années confirment I’importance du mode d’asséchement, de I’intensité des
étiages, et de la morphologie des zones humides sur 1’évolution des assemblages
interstitiels. Ces caractéristiques environnementales devront €tre prises en compte pour
I’évaluation des effets des changements globaux. En conclusion, D’intensification
probable des étiages et des asséchements pourrait augmenter 1’hétérogénéité spatiale et
temporelle des zones alluviales, favorisant I’augmentation de la richesse spécifique
régionale mais aussi la raréfaction des espeéces sensibles, modifiant ainsi la biodiversité
globale de celle-ci. Ces étiages pourraient également perturber les processus écologiques,
en diminuant le recyclage de la matiére organique et en détériorant la qualité des eaux
superficielles. Les recherches futures devraient s’orienter vers des stratégies et des

moyens efficaces pour garantir la durabilité écologique des zones humides.



Detail Abstract

Alluvial wetlands offer many ecological goods and services associated to hydrologic
and biogeochemical processes (groundwater reload, enhance of water quality, etc) and support
high biomass productivity and biodiversity. A majority of them was maintained in water by
groundwater inputs during annual low flow periods. In a context of global changes, the future
of wetlands remains relatively uncertain. Climate changes should reduce the precipitation rate
and increase both frequency and intensity of drought events. Moreover, these changes should
induce an increase in human water consumption and groundwater abstraction, mainly for
irrigation and lead to a reduction of groundwater inputs to wetlands. These changes of

hydrological exchanges may hence disturb the ecological functions of wetlands.

In order to study the long term impact of global changes, it was essential to translate
the hydrological changes in terms of biological perturbation to estimate the consequences on

biodiversity and ecosystem functioning. This PhD thesis focuses on two essential points:

-To propose a conceptual model of the ecological functioning of the wetlands that are
subjected to seasonal drying, including physical and hydrological features (changes in
temperature, groundwater level), and biogeochemical processes (oxygen and nitrogen

dynamics);

-To estimate the ecological vulnerability of aquatic invertebrate communities of
wetlands facing the increasing drought risk, by considering benthic and interstitial

assemblages (with a particular interest on Crustacean).
Our main results demonstrate that:

The wetland morphology (running water, groundwater inputs, stagnant water)
and their drying modalities (formation of isolated pools or complete drying) influence
both the microbial and invertebrate community structures, at both seasonal and decennial
scales, and influence the organism responses and their strategies to survive or to recolonize
wetlands after severe low flow periods. These responses are also influenced/limitated by
biological traits of each invertebrate species. The enzymatic activities of microbial
communities (hydrolasic and deshydrolasic) decrease in running water and upwelling zones,

while they increase in isolated pools. The bacterial and fungal community compositions



(based on 16S and 18S sequences) are influenced faster by the low flow period in the surface

water than in the interstitial habitat.

The low flow period / drying tends to decrease the local specific richness of
invertebrate communities (o diversity), as a result of the sensitive species disappearance.
However, tolerant/adapted species appear exclusively on the most disturbed sites, maintaining
an equivalent inter-seasonal diversity and increase the B diversity (between-site differences).
These seasonal changes in communities lead to an increase in the heterogeneity of
invertebrate communities and a rise of the specific richness at the alluvial plain scale (y
diversity). The low flow period particularly favors the trophic group of insect predators, and
complete drying enhances the crustacean stygobites. However, low flow periods also reduce
the relative abundance of rare or sensible species (decrease in Shannon index). The
hydrological perturbations induced by the low flow period increase the specific richness
(intermediate disturbance theory) but enhance the rarefaction of sensible species,

inducing several changes in the global biodiversity over the entire alluvial plain.

Finally, the wetland drying reduces both the degradation of particular organic
matter and the mineralization capacity. Both the drying and the decrease in water quality in
isolated pool reduce the repartition and the abundance of invertebrate shredders and thus their
contribution to the organic matter recycling in natura. Ecotoxicological studies focused on
three crustacean shredders (Gammarus pulex, G. roeselii and Asellus aquaticus) demonstrate
a strong seasonal variation of the tolerance to combined effects of ammonia and temperature.
Moreover, we measured a strong direct effect of ammonia on the consumption rate on both
macrophyte and leaf litter by shredders. The emersion, by changing the biomechanical

properties of macrophytes, reduces also indirectly the leaves consumption rate by shredders.

The changes observed over the last thirty-year period confirm the importance of
the drying modality and intensity, and the morphology of wetlands on the responses of
interstitial assemblages. These environmental characteristics should be taken into
account for the estimation of the global changes’ impact. As a conclusion, the potential
increase in the low flow period and drying intensity could increase the spatial and
temporal heterogeneity of wetlands, inducing an increase in the regional specific
richness but the rarefaction of sensible species, enhancing several changes in the global
biodiversity. Furthermore, they could disturb the ecological functioning of wetlands,
reducing the organic matter recycling and surface waters’ quality. Future studies should

develop efficient strategies to support the ecological durability of wetlands.
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Figure 5-7 : Linear regression lines between the normalized mean glycogen content and the
normalized mean feeding rate of the three shredder species (Gammarus pulex,
Gammarus roeselii and Asellus aquaticus) fed with immerged and emerged Berula
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Partie I - Les zones humides fluviales

I.1. Origine et formation des zones humides fluviales

1.1.1. Mobilité des cours d’eau et métamorphose fluviale

Dans les hydrosystémes naturels, les alluvions déposées le long des riviéres peuvent étre
remobilisées lors des périodes de hautes eaux. De fait, avec ’augmentation des débits et de la
vitesse du courant, les bancs de gravier et les rives des différents chenaux restent relativement
mobiles et dynamiques, au rythme des crues (Hickin and Sichingabula 1988), créant
d’intenses périodes de métamorphose fluviale au cours desquelles la localisation des chenaux
dans la plaine est naturellement modifiée (Bravard 2010, Magdaleno et Frenandez-Yuste,

2011).

Lorsque les apports en alluvions sont importants et la capacité de charge du lit est
¢levée, les sédiments s’accumulent, forment des bancs de gravier et favorisent 1’appariation
de secteurs a chenaux multiples, appelées « rivieres en tresse » (Schumm, 1977 ; Bravard,
2010). Au fil du temps, certains chenaux peuvent se retrouver isolés du lit principal, par la
formation d’un bouchon d’alluvion ou de bancs de gravier en amont puis en aval de ce lit
naturellement isolé. Dans d’autres cas, lorsque les apports en sédiments diminuent et que la
pente est relativement faible, la riviere occupe alors un chenal simple et sinueux, adoptant
alors un style a « méandres » (Leopold and Wolman, 1957; Shumm 1977, Starkel, 1983). La
dynamique sédimentaire entraine ainsi un dépot de matériel sédimentaire fin et résistant a
I’érosion a I'intérieur des courbes des méandres (rive convexe), 1a ou la vitesse du courant est
la plus faible. A I’inverse, I’érosion est plus importante a ’extérieur de la courbe du méandre
(rive concave), accentuant la sinuosité du cours d’eau jusqu'a I’autocapture de deux méandres
successifs (rapprochement des rives concaves du méandre amont et du méandre aval au point
qu’elles se rejoignent) créant un nouveau chenal pour la riviére et qui abandonne ses anciens
méandres en bordure de la plaine alluviale (Schumm and Kahn 1972). Cette dynamique
fluviale conduit généralement a la formation de larges zones humides fluviales, constituées
d’un ensemble de bras-morts, d’anciens chenaux ou méandres, connectés ou non au chenal

principal (Amoros et al., 1987; Bravard et al., 1986).

Ces différentes zones humides fluviales bordant les fleuves comme le Rhone, les riviéres
comme I’Ain ou D’Isére, portent le nom de «Idnes », un terme local issu de la racine

germanique /iihno (bras-mort).



Le remodelage permanent des alluvions favorise une forte perméabilité des dépots
alluvionnaires et le développement de puissants aquiféres. Les aquiféres sont des couches de
sédiments suffisamment poreuses et perméables pour stocker et laisser circuler 1’eau
souterraine, sous forme de nappes d’eau libre. Ces flux souterrains contribuent de facon
significative au maintient en eau des zones humides isolées et déconnectées du chenal

principal.

1.1.2. La zone interstitielle

La zone interstitielle correspond a une zone de mélange entre les eaux souterraines et les
eaux de surface, au sein des sédiments superficiels, en bordure et/ou sous-jacent aux zones
humides (Stanford et Ward, 1993). Elle est 1I’équivalent de la « zone hyporheique » des cours
d’eau (Orghidan, 1959). Des flux d’eau, d’énergie et de matiere peuvent s’effectuer
verticalement de la surface vers les eaux souterraines (infiltration) et inversement, depuis les
eaux souterraines vers la surface (exfiltration), mais aussi horizontalement, entre le chenal
principal et les zones humides. Du fait de la forte perméabilité des aquiferes dans les plaines
alluviales, la zone interstitielle représente une interface particulierement active entre la riviere,
les zones humides et le compartiment sous-jacent. Elle constitue une zone privilégi¢e
d’échanges et de transformation de maticre et d’énergie (Jones & Holmes, 1996 ; Boulton et
al., 1998) et est le siecge de nombreux processus biotiques et abiotiques contribuant au

fonctionnement biogéochimique et a la qualité des cours d’eau.

La zone interstitielle constitue un habitat a part entiere. La faune résidente, dite «
interstitielle », est composée a la fois d’especes typiquement benthiques pouvant s’enfouir
dans les sédiments, mais aussi d’especes stygobies, caractéristiques des eaux souterraines
(Marmonier et al., 1992 ; Dole-Olivier, 1998 ). A I’instar des processus observés en surface,
la faune interstitielle contribue, par exemple, a la dégradation de la matiére organique enfouie
dans les sédiments, représentant jusqu’a 80% de la mati¢re organique totale dans les cours

d’eau (Piscart et al., 2009).

Outre ’action sur la transformation de la matiére, ces organismes modifient
I’environnement sédimentaire, notamment a travers 1’action de bioturbation des fouisseurs
(Van de Bund et al., 1994 ; Gerino, 1990 ; Boulton et al., 1998, Navel et al., 2010, Mermillod-
Blondin, 2011). Par leur activit¢ de brassage et de mélange des sédiments, ce groupe

fonctionnel influence les flux hydriques et conditionne les échanges de solutés dans les
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sédiments (Aller & Yingst, 1978 ; Krantzberg, 1985). En modifiant les conditions locales
d’écoulement de I’eau et les caractéristiques physico-chimiques du milieu, la bioturbation par
les invertébrés peut affecter la composition du compartiment microbien dans le sédiment
(Chatarpaul et al., 1980 ; McCall & Tevesz, 1982) et donc par la-méme le processus de
minéralisation de la mati¢re organique (MO) et ’ensemble des processus biogéochimiques en

milieu sédimentaire décrits précédemment.

Enfin, le milieu interstitiel, comme tous les milieux souterrains, est caractéris€¢ par
I’absence de photosynthése et une production primaire quasi-nulle. Le fonctionnement du
milieu interstitiel, en tant qu’habitat ou interface biogéochimique, dépend donc de la
connectivité verticale entre les eaux de surface et les eaux souterraines, et des flux de matiéres

et d’énergie associés.

I.2. Valeurs écosystémiques des zones humides fluviales

Pendant longtemps, les zones humides ont été considérées comme des zones sans valeur
et inutilisables, dont le drainage et I’asséchement étaient la seule exploitation possible (Mitsch
and Gosselink, 1986), notamment pour 1’expansion des aires urbaines, industrielles et
agricoles (Pinder and Witherick, 1990). Aujourd’hui, il est reconnu que les zones humides
constituent des secteurs a treés forte valeur écologique et patrimoniale (Larson et al., 1989,

Turner et al., 2000 ; Woodward et Wui, 2001).

L.2.1. Fonctions écologiques et services économiques

Afin d’¢évaluer la valeur des zones humides, les gestionnaires et les scientifiques
distinguent les fonctions écologiques des services économiques associ€s, qui profitent

directement aux sociétés (Tableau 1-1, Lasron et al., 1989).

Tableau 1-1 : Liste des fonctions écologiques et valeurs économiques des zones humides

(adaptée de Lasron et al., 1989).



Fonctions écologiques

Services et valeurs économiques

Régulation et atténuation des crues

Recharge des cours d’eau et atténuation

Réduction des dégats liés aux inondations

Réservoirs, réduction des dégats liés aux

des étiages sécheresses

Stabilisation des sédiments Réduction de I’érosion

Rétention et transformation des nutriments ~ Réduction des colts de purification et

stimulation de la productivité

Autoépuration et qualité des eaux Réduction des colits de purification

Production et transfert de biomasse Production de denrées alimentaires

animale et végétale (chasse, peche, récolte)

Habitat pour de nombreuses espéces  Maintient de la biodiversité, écotourisme

animales et végétales, terrestres et

aquatiques

Recharge des nappes phréatiques Augmentation de la quantit¢ et de la

qualité des eaux phréatiques

Favorise I’exfiltration des eaux  Augmentation de la productivité

phréatiques

Les paragraphes suivants apportent des précisions supplémentaires sur trois fonctions et
services détaillés dans ce mémoire : le rdle réservoir de biodiversité, le recyclage de la

matiere organique, et les processus biogéochimiques associés au cycle de 1’azote.

L.2.2. Biodiversité et zones humides

Ecotone entre milieu terrestre et milieu aquatique, mais aussi entre eaux superficielles et
eaux souterraines, les zones humides fluviales offrent une grande variétés d’habitats,
favorisant ainsi le développement d’une importante diversité de la faune et de la flore (Larson
et al., 1989 ; Pollock et al. 1998). Maintenir la biodiversité¢ permet non seulement de préserver
des especes a forte valeur patrimoniale, mais aussi d’assurer le bon fonctionnement des

écosystemes (réseaux trophiques, dégradation de la matiére organique, etc...).
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En France métropolitaine, les zones humides fluviales ont fortement régressé et ne
couvrent désormais que 3 % du territoire. Cependant, elles hébergent prés du tiers des especes
végétales remarquables ou menacées, la moiti¢ des espéces d'oiseaux et la totalité¢ des especes
d'amphibiens et de poissons. En effet, la diversité des habitats offre des lieux de protection, de
nourrissage et de reproduction pour de nombreuses especes. Elles constituent des étapes
migratoires, des lieux de reproduction ou d'hivernage pour de nombreuses especes d'oiseaux

aquatiques et de poissons.

A T’échelle des plaines alluviales, la biodiversité des zones humides peut s’appréhender

a travers différentes composantes (Amoros et Bornette, 2002) :

- La diversité alpha correspondant a la diversit¢é d’une communauté un sein d’un habitat,
pouvant se mesurer notamment par la richesse spécifique (nombre d’espeéces présentes), a une

date donnée (ex : pendant 1’étiage) ou sur I’année.

- La diversité beta correspondant a I’hétérogénéité spatiale des communautés entre différents
habitats, prenant en compte le turn-over spatial, et augmente lorsque les communautés
divergent 1’'une de 1’autre (en fonction du nombre d’espéces caractéristiques d’un seul

habitat).

- La diversit¢é gamma correspond a la biodiversité¢ totale de 1’ensemble de la mosaique
d’habitats (la plaine alluviale et toutes ses lones), et est fonction de la diversité intra-habitat
(alpha), de la diversité inter-habitat (beta). La diversité des habitats au sein de la plaine

alluviale est donc ici essentielle.

1.2.3. Production primaire, minéralisation et séquestration du carbone

Les zones humides entretiennent et supportent une importante production de biomasse
(Brinson et al., 1981), et contribuent également a la minéralisation et la séquestration du
carbone. Bien qu’elles ne couvrent que 6 a 8 % de la surface des eaux douces de la planete,
les zones humides sont des écosystemes hautement productifs (Bernal & Mitsch, 2012) et
représentent pres du tiers du stock de carbone organique des sols (Mitra et al., 2005 ; Mitsch
& Gosselink, 2007). La minéralisation et la séquestration du carbone dans les zones humides
dépendent des caractéristiques hydrogéologiques, ainsi que des communautés végétales
dominantes controlant la nature et la qualité de la biomasse produite (Bernal & Mitsch, 2012).
De plus, les communautés d’invertébrés peuplant les milieux aquatiques contribuent de fagcon
significative a la minéralisation de la matieére organique particulaire, et plus particulierement

le groupe fonctionnel des déchiqueteurs/décomposeurs dont 1’abondance et la diversité



apparaissent comme des facteurs déterminant de la vitesse de dégradation (Petersen &
Cummins, 1974 ; Smith & Lake, 1993 ; Huryn et al., 2002 ; Hieber et al., 2002 ; Dangles et
al., 2004 ; Lecerf et al., 2006 ; Marmonier et al. 2010, Piscart et al. 2011). De plus, les
invertébrés contribuent a la séquestration du carbone et son transfert vers les sédiments par le

processus de bioturbation (Mermillod-Blondin, 2011).

Lorsque la séquestration de la mati¢re organique (MO) est optimale, les zones humides
contribuent au transfert du CO2 atmosphérique vers les sédiments (Figure 1-1). Cette fonction
écologique des zones humides dépend directement des liens entre les caractéristiques
physiques/hydrologiques, la diversité végétale et animale, et de la nature des interactions entre
ces organismes, plus particulierement des interactions trophiques. Cependant, lorsque les
conditions environnementales se dégradent (anoxie), le recyclage de la MO est perturbé. Cette
derniere s’accumule et/ou fermente, conduisant au relargage de méthane (CH4), un gaz a effet

de serre considérablement plus puissant que le CO,.

Fixation du CO, atmosphérique CH.
e N A Anieininisieiisiiti i
' Biomasse totale v !
! Biomasse microbienne ||
i Biomasse végétale (biofilms, bactéries et !
i champignons) i
i || Biomasse autochtone | Biomasse allochtone L, v i
i || (plantes aquatiques : (plantes terrestres : Biomasse Animale i
11| algues, macrophytes) litieres de feuilles) (Invertébrés et |
i vertéhrés) :

Invertébrés

décomposeurs et

microorganismes

\/
Séquestration de la MO

Figure I-1: Production de biomasse et séquestration du CO; atmosphérique par les zones

humides.
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1.2.4. Cycles biogéochimiques et qualité de I’eau

De nombreux cycles biogéochimiques associés aux principaux flux d’énergie, de
matiere et de nutriments ont également lieu au sein des zones humides, et contribuent a leur
capacité d’autoépuration et au contrdle de la qualité des eaux (Johnston et al., 1990 ; Jansson
et al., 1998). De fagon générale, les zones humides sont considérées comme étant plus
efficaces que les milieux courants pour retenir et transformer les nutriments, du fait d’un

temps de résidence plus important (Saunders and Kalff, 2001, Clément et al., 2002).

Interface entre le milieu terrestre et le milieu aquatique, mais aussi entre les eaux
superficielles et les eaux de nappe, elles interceptent et transforment de nombreuses
substances dissoutes dans les eaux de ruissellement et les cours d’eau, notamment des
composés azotés. Les nitrates (NO3-N) ou encore ’ammoniac (NH3-N), toxiques a forte
concentration, sont les responsables majeurs de I’eutrophisation des cours d’eau. Leur
présence dans le milieu aquatique peut avoir différentes origines, dont les pollutions
d’origines agricoles (excés d’engrais), urbaines (dysfonctionnement de stations d’épuration)
ou industrielles, mais aussi résulter de processus naturels dont la minéralisation de la MO. Les
zones humides sont reconnues pour leur pouvoir filtrant et épurateur grace a des processus
d’origine microbienne comme la nitrification (NH; = NO, = NOj3’) et la dénitrification
(NO;” 2 N,O = N,), qui aboutissent a la formation de diazote (N,), un composé volatile
relargué dans 1’atmospheére ne contribuant pas a I’effet de serre. Le biofilm, les macrophytes
ou encore le couvert végétal terrestre (ripisylve) relativement développés et abondants dans
les zones humides fluviales contribuent également a 1’¢limination du NHs et NOj3 par
assimilation (Costerton et al., 1995 ; Chapman et al., 2001 ; McCain et al., 2003 ; Clément et
al., 2002).

Enfin, certains microorganismes et végétaux sont capables de fixer ou transformer de
nombreux composés toxiques relargués par les activités humaines, notamment des produits
phytosanitaires (pesticides) issus de 1’agriculture, ou encore des métaux lourds et composés

aromatiques biologiquement actifs issus de I’industrie et de [’urbanisation (Delpa et al., 2009).

Ces différents processus sont grandement influencés par I’état oxydo-reducteur du milieu, et
plus particuliérement les conditions d’oxygénation. Ils sont donc dépendants de I’hydrologie

locale et varient au cours des cycles d’asséchement/remise en eau.



1.3. Hydrologie des écosystémes temporaires

1.3.1. Généralités

Pendant longtemps, les hydrosystemes temporaires, a mi-chemin entre milieux terrestres
et aquatiques, ont été¢ négligés par la communauté scientifique, autrefois focalisée sur les
¢cosystemes terrestres ou aquatiques. Le fonctionnement de ces zones humides est
aujourd’hui relativement bien décrit, notamment a travers les échanges longitudinaux (amont
- aval), latéraux (zones humides - cours d’eau) et verticaux (nappe - colonne d’eau).
Cependant, leur devenir dans les décennies a venir reste incertain. Depuis une quinzaine
d’années, considérant le changement climatique et ’augmentation du risque d’assechement,
ces écosystemes font I’objet d’un intérét croissant auprés de la communauté scientifique et
des gestionnaires. En 2009, la majorit¢é des études concernant I’impact du changement
climatique sur les hydrosystémes continentaux se focalisait sur les eaux courantes ou les lacs,
les zones humides représentant seulement 1.1% des publications (Spikay et al., 2009).
Néanmoins, la plupart des observations réalisées dans les cours d’eau et les lacs sont
applicables aux zones humides, méandres et bras-morts, étroitement li€s aux cours d’eau et/ou
assimilables a de petits lacs ou de petites rivieres. C’est pourquoi, en raison du relatif manque
d’information sur les zones humides temporaires, j’utiliserai les cours d’eau temporaires,
davantage décrits, pour résumer les effets des asseéchements. Notons simplement que la
cinétique et I'intensité des différents processus différent dans les zones humides : ils sont
amplifiés ou tamponnés, en fonction des caractéristiques intrinseques des zones humides (un
hydrosystéme lentique, caractérisé par des écoulements plus lents et un renouvellement

limité) d’autant plus prononcées dans un contexte d’asseéchement global.

1.3.2. Hydropériode et régimes hydrique

L’hydropériode d’un écosystéme aquatique est une notion couramment utilisée pour
décrire la nature et l’intensité des asseéchements, opposant des régimes a écoulement «
permanent » a des écoulements « temporaires » (Stubbington et al., 2009). La classification
des régimes hydriques des écosystemes aquatiques temporaires est cependant plus complexe,
faisant appel a une terminologie plus variée : « transitoire », « intermittent », « éphémere », «
saisonnier » ou encore « proche-permanent », reflétant la difficulté a définir des limites entre
des types d’habitats trés divers (Hughes, 2005). En effet, les hétérogénéités spatiales et
temporelles liées a 1’assechement affectent différemment les organismes et rendent difficile

I’étude des relations entre les deux du fait de leur complexité respective (Bonada et al.,
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2007). Ainsi, selon les auteurs, des termes identiques sont parfois utilisés pour décrire des
assechements de natures différentes (Tableau 1-2), et inversement, des termes différents pour

évoquer une méme idée.

Tableau 1-2 : Définitions des termes « intermittent » et « éphémere » d’apres différents

auteurs.
Régime temporaire
. Reference
Régime intermittent ; Régime éphémeére
Durée annuelle totale des assecs Durée annuelle totale des assecs
Stubbington et al., 2009
< 6 mois > 6 mois
) o Assec complet du lit de la
Formation de mouilles isolées o Bonada et al., 2007b
riviére
) ) Déconnecté de la nappe,
Alimenté par exfiltration de la nappe _ _
. alimenté uniquement par des Datry et al., 2010
(et par des eaux de ruissellement) _
eaux de surface /ruissellement

1.3.3. Connectivité hydrologique

La connectivité hydrologique des cours d’eau a I’échelle de la plaine alluviale désigne
la connexion physique, permanente ou temporaire, entre différentes composantes (zones
humides, chenal principal, amont-aval) d’un écosystéme aquatique (c.a.d. plaine alluviale). Il
est couramment admis que les échanges hydrologiques se font selon trois axes (Figure 1-2,
Ward, 1989 ; Pringle, 2001 ; Lake, 2003) : longitudinalement, de I’amont vers 1’aval du bassin
versant ; verticalement, de la surface vers les écoulements souterrains (zone interstitielle et/ou
nappe), et latéralement entre les différentes annexes des chenaux principaux (bras-mort,
¢tangs, zones humides). La connectivité¢ hydrologique est au cceur de nombreux concepts,
dont le River Continuum Concept (Vannote et al., 1980) ou celui de Discontinuité (Ward and
Stanford, 1983) pour la connectivité longitudinale, de Flood Pulse Concept (Junk et al.,1989)
pour les connexions latérales, ou encore du Concept de Corridor hyporhéique (Stanford and
Ward, 1983) intégrant les échanges verticaux au sein de la zone hyporhéique. Cette

connectivité hydrologique se réfere non seulement aux flux d’eau mais aussi aux transferts de



maticre, d’énergie et d’organismes étroitement liés aux flux hydrologiques (Pringle, 2003 ;
Lake, 2003). Ces transferts sont vitaux pour le fonctionnement des zones humides fluviales et
contribuent de facon significative aux flux de mati¢re, de sédiments, et de nutriments a
I’échelle des paysages et de la plaine alluviale (Junk et al., 1989; Tockner et al., 2000) et au
maintien de la biodiversité dans ces écosystemes (Aspetsberger et al., 2002; Tockner &

Stanford, 2002).

L’importance de cette connectivité et I'impact de ’homme sur ces connexions ont
largement été décrits dans la littérature ces 30 dernieres années (Planton, et al., 2009), que ce
soit sur la rupture du continuum amont-aval par les barrages hydroélectriques (Ward and
Stanford, 1983; Nilsson et al., 2005; Graf, 2006) ou sur la zone hyporhéique (Hancock, 2002;
Amoros et Bornette, 2002 ) par le biais de pompages intensifs. Si les crues favorisent la
connectivité (Junk et al. 1989), I’asseéchement tend a favoriser la déconnexion des sites les uns
part rapport aux autres (Lake, 2003). La dynamique hydrologique, la fréquence et I’amplitude
des événements extrémes (inondation/asséchement) sont des facteurs majeurs régulant la
connectivité au sein des plaines alluviales (Junk et al. 1989 ; Tockner et al., 2000,

Hohensinner et al., 2004).

Chenal principal

Nanne

Zone humide

(ancien méandre)

Zone interstitielle

Figure 1-2 : Les différentes dimensions de la connectivité hydrologique a [’échelle de la
plaine alluviale. Connexion longitudinale d’amont vers I’aval (1); connectivité latérale entre
le chenal et les zones humides : connexion superficielle épisodique (2) ou permanente (3), et
souterraine par infiltration (4),; connexion verticale par exfiltration phréatique (5) ou

infiltration vers la nappe (6).
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Partie II - Changements globaux et risques d’assechement en Europe

Le rapport du GIEC [Groupe d’experts intergouvernementaux sur I’évolution du climat,
Intergouvernement Panel on Climate Change (IPCC)], publié en 2007, renforce le consensus
scientifique selon lequel les gaz a effets de serre (GES) émis par les activités humaines
contribuent de fagon significative au changement climatique actuel observé et devraient
conduire a des changements significatifs du climat global dans les décennies a venir, a travers

notamment une modification du cycle hydrologique.

Le réchauffement climatique global présentant de grande disparit¢é a 1’échelle
planétaire, la synthése suivante se concentrera sur I’Europe, bien que des tendances similaires
soient attendues dans de nombreuses autres régions du monde, dont I’Amérique du Nord ou
I’ Asie.

Outre le changement -climatique, le développement des sociétés humaines
(urbanisation et augmentation de la demande en eau, pour 1’agriculture notamment) induit
¢galement de profondes modifications du paysage a 1’échelle des plaines alluviales
(endiguement, drainage, pompage dans les nappes) et accentue les modifications du cycle

hydrologique.

I1.1. Changement climatique a I’échelle européenne

11.1.1. Modéles, scénarios et modification du cycle hydrologique

A ce jour, de nombreux modeles ont été développés afin de simuler I'impact des
changements climatiques. Parmi eux, des mod¢les a haute résolution, a 1’échelle planétaire,
dont les « Global Atmospheric General Circulation Models (GMCs) », sont couramment
utilisés (IPCC, 2007 ; Beniston et al., 2007) afin de comparer les différences observées entre
la période 1961-1990 (état de référence) aux simulations produites pour la période 2071-2100.
Néanmoins, ces modeles ne fournissent qu’une estimation grossiere des changements
climatiques a 1’échelle des régions ou des bassins hydrologiques. En effet, selon la région du
globe considérée, les perturbations attendues pourront étre nuancées par la présence de

courant atmosphérique et/ou océanique, la proximité des océans et/ou des reliefs, ou encore



différentes pressions d’origine anthropique, dont la demande en eau et I’irrigation arrivent au
premier plan. Pour réduire les incertitudes, d’autres modéles « Regional Climat Models
(RCMs) » se focalisent sur certaines régions du globe, comme I’Europe (Beniston et al.,

2007 ; Van Vliet et al., 2012).

Différents scénarios d’émission de gaz a effet de serre ont également été développés par
I’IPCC, afin d’évaluer 1’amplitude des variations possibles, allant de scénarios
catastrophiques (A2, forte émission) a des scénarios plus modérés (B2, faible émission). Les
simulations a long terme (2090-2099) divergent selon les scénarios, de +1.8 a 4°C, par rapport
a la période (1980-1999). Ainsi, selon le scénario considéré, le changement climatique
pourrait avoir diverses conséquences, de nature et d’intensité proportionnelle a I’augmentation
moyenne des températures. Néanmoins, ’ensemble des scénarios s’accordent sur une
augmentation moyenne des températures de 0.4°C au cours des vingt prochaines années a
I’échelle planétaire. A 1’échelle européenne, les simulations selon le scénario A2 prévoient
une augmentation moyenne des températures estivales, passant de 16.8°C pour la période de
référence (1960-1990) a 19.9 °C ou 23.3°C pour la période 2070-2100 (Van Vliet et al.,
2012).

Cette augmentation des températures atmosphériques globales devrait induire une
modification significative des cycles hydrologiques et des régimes de précipitations, a
I’origine du risque d’assechement en Europe, mais également modifier localement de
nombreux autres processus (détaillés ci-dessous) agissant généralement en synergie avec les

modifications hydrologiques.

11.1.2. Intensification des régimes de précipitation

Les modifications des régimes de précipitations sur I’Europe résulteraient
essentiellement de la modification des flux atmosphériques d’origine océanique (modeles

GCMs et RCMs, IPCC, 2007a).

Les simulations concernant I’impact du changement climatique sur les précipitations en
Europe prédisent une intensification des régimes actuels, soit une augmentation des
précipitations dans le Nord, plus particulierement en hiver, accompagnée d’une réduction des
précipitations dans le Sud, plus particulierement en été¢ (IPCC, 2007a ; Maracchi et al., 2005,
Planton et al., 2005), conformément aux simulations a 1’échelle planétaire concernant les

moyennes latitudes (Douville et al., 2002).
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Une réduction de I'intensité des précipitations est notamment attendue dans la région
méditerranéenne, et plus particulierement dans la péninsule ibérique, les Alpes, et a ’est de
I’ Adriatique (Beniston et al., 2007). Une fois encore, bien que I'impact différe selon les
scénarios, pouvant conduire localement a une augmentation des précipitations, toutes les
tendances confirment une région méditerranéenne de plus en plus aride, caractérisée par des
sécheresses estivales de plus en plus longues (entre 20 et 30 jours de plus pour la période

2070-2100, en péninsule ibérique, respectivement selon les scénarios B2 et A2).

11.1.3. Dynamique des écoulements et humidité des sols

La dynamique hydrologique continentale, et plus particulierement la représentation des
¢coulements, est plus complexe et difficile a évaluer que la dynamique hydrologique
atmosphérique (Planton et al., 2005). L‘impact du changement climatique sur le débit des
fleuves dépend fortement de la résolution des modeles utilisés, bien que la tendance générale
suppose une augmentation des amplitudes saisonniéres des débits corrélée aux régimes de

précipitation.

Directement liés aux précipitations, le ruissellement et ’humidité des sols sont eux-
aussi susceptibles d’étre modifiés par le changement climatique. Dans le Nord et Nord-Ouest
de ’Europe, le ruissellement annuel augmenterait de 5-15% en réponse a I’intensification des
précipitations (Andreasson et al., 2004 ; Alcamo et al., 2007), jusqu'a 25% de plus pendant
I’hiver (Arnell, 1999). Dans le Sud et Sud-Est de I’Europe, le ruissellement pourrait diminuer
de 0-23% (Iglesias et al., 2005, Falloon and Betts, 2006 ; Alcamo et al., 2007), et jusqu'a 50%
durant 1’été (Arnell, 1999).

L’humidité des sols dans le Nord serait ainsi augmentée, en particulier durant 1’hiver
(Douville 2002) alors que dans le Sud, I’humidité des sols devrait diminuer du fait de la

diminution des précipitations et des ruissellements, particulicrement en été.

11.1.4. Intensification des canicules, évaporation, et évapotranspiration

L’augmentation des températures estivales a pour conséquence majeure 1’augmentation
de la durée, de la fréquence et de I’intensité des épisodes caniculaires en Europe (IPCC,
2007 ; Beniston et al., 2007). La durée moyenne et I’intensité des canicules pourraient
augmenter d’un facteur de 1 a 8 sur I’ensemble de 1I’Europe. Le nombre de jours et la
fréquence augmenteraient d’un facteur 10 pour le sud de la France et I’Espagne, et le nombre

de jours supérieurs a 30°C a proximité de Paris passerait de 9 a 50 jours pour la période 2070-



2100 (Beniston et al., 2007). De plus, ces événements jusqu’alors retreints a la période

estivale, seront observés de plus en plus tét ou plus tardivement dans la saison.

Avec I’augmentation de I’intensité et de la fréquence des canicules, 1’évaporation estivale
(Arnell, 1999 ; Hulme et al., 2002) ainsi que 1’évapotranspiration induite par le couvert
végétal (Falloon and Smith, 2003, Bradley et al., 2005) devraient eux aussi augmenter,
renforcant la dessiccation estivale des sols et I’asséchement a I’échelle des plaines alluviales.
L’évapotranspiration annuelle moyenne devrait augmenter de +17% a +36% pour la période
2070-2100, et plus particulierement au cours de la période estivale (e.g. +21% to +49% en
Juillet, Van Vliet et al., 2012).

En outre, I’absence d’évaporation de surface en hiver et son augmentation au cours de
I’été devraient accentuer I’impact de I’intensification des régimes de précipitations a I’échelle

des régions (Planton et al., 2005).

11.1.5. Fonte des glaces et pics printaniers

En Europe, les fleuves peuvent étre classés en deux types de régimes hydriques (Arnell,

1999) :

- Un régime dominé par des pluies et de 1’évaporation, dont le maximum d’écoulement

a lieu en automne et en hiver (régions maritimes et continentales de basse altitude).

- Un second, domin¢ par des chutes puis la fonte des neiges, dont le maximum

d’écoulement a lieu au printemps (régions froides ou alpines).

La dynamique des fleuves sous influence maritime ne sera pas affectée d’un point de vu
chronologique, mais uniquement a travers I’amplitude des variations saisonnieres (Arnell,
1999). En revanche, la fonte précoce de la neige en réponse au réchauffement climatique
devrait conduire a un avancement du pic printanier des écoulements et une diminution de son
intensité du fait d’une accumulation réduite de neige (Douville et al., 2002). Ainsi, les fleuves
dominés par la fonte des neiges devraient subir des étiages de plus en plus importants et une
augmentation du risque d’assechement estival. En Europe du Sud, les flots estivaux pourraient
ainsi diminuer de pres de 50% (Eckhardt and Ulbrich, 2003 ; Falloon and Betts, 2006) et plus
particulierement dans les Alpes, ou I’écoulement estival était jusqu’alors assuré par la fonte

de glaciers (Zierl et Bugmann, 2005).
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IL.1.6. Recharge des nappes

Les nappes phréatiques sont essentiellement alimentées par ’infiltration des eaux de
surface, qu’il s’agisse d’eau de ruissellement ou de cours d’eau plus importants. En Europe, la
diminution des pluies et des écoulements au sein des cours d’eau en réponse aux changements
climatiques pourrait donc entrainer une diminution de la recharge des nappes (Eitzinger et al.,
2003 ; Mauser et al., 2006), plus particulierement dans les vallées (Kriiger et al., 2002) et dans
les plaines (Somlyddy, 2002). De plus, cette recharge sera limitée par 1’augmentation des

besoins en eau et les pompages permanents dans les nappes.

I1.2. Changement du paysage et pressions anthropiques

11.2.1. Déconnexion entre le lit majeur et le chenal principal

L’endiguement et la réduction des pics de crues notamment grice aux installations
hydroélectriques entrainent une diminution de la fréquence des inondations dans la plaine

alluviale (Rollet, 2007) et donc une déconnexion entre le chenal et les écosystémes riverains.

11.2.2. Incision du lit et niveau piézométrique

L’incision du lit dans le chenal principal résulte de différents phénoméenes d’érosion.
Parfois naturelle, 1’érosion est souvent favorisée par les activités humaines telles que
I’augmentation de la vitesse du courant faisant suite a I’endiguement réduisant la largeur du
chenal, ou plus particuliérement I’extraction de graviers du chenal principal qui induisent de
profonds remodelages géomorphologiques et un abaissement progressif du lit (Bornette &
Heiler, 1994). Les niveaux de la nappe d’accompagnement sont étroitement liés au niveau de
la ligne d’eau du chenal principal (Scott et al., 1999). Ainsi, un effondrement du lit du chenal
principal entraine souvent un abaissement de la nappe d’accompagnement, plus ou moins
important et a des distances plus ou moins grandes du chenal, selon la perméabilité des
alluvions (Bravard et al., 1999). Ces différents changements hydrologiques affectent
directement les milieux aquatiques périfluviaux (Bornette et al., 1996) qui tendant alors a

s’assécher (Rollet, 2007).

11.2.3. Augmentation des pompages dans les nappes

Les changements saisonniers du régime hydrologique des riviéres, 1’assechement des

sols et I’augmentation du taux d’évaporation pourraient avoir de sérieux impacts sur la



disponibilité en eau pour I’agriculture. La demande en eau pour maintenir la production
agricole pourrait augmenter de prés de 10%, plus particulierement dans le sud et les régions
méditerranéennes (Giannakopoulos et al., 2005, Audslet et al., 2006) et pourrait conduir a des

restrictions notoires pour I’irrigation (Fallon et Betts, 2009).

La forte augmentation de la demande en eau pour I’agriculture pourrait également
affecter la disponibilit¢ de I’eau pour les autres secteurs (Betts, 2005). Du fait de
I’intensification des assechement estivaux, une augmentation significative de la demande
globale en eau est attendue, particulierement autour de la Méditerranée (Alcamo et al., 2003 ;
Schroéter et al., 2005). Ainsi, dans les années 2070, la surface des zones d’approvisionnement
en eau difficile a exploiter, pourrait passer de 19 a 35 % du territoire européen (Lehner et al.,

2001) et le nombre d’habitants concernés de 16 a 44 millions (Schréter et al., 2005).

I1.3. Risque d’asséchement des zones humides fluviales

11.3.1. Interactions entre les différents facteurs

Les zones humides fluviales sont caractérisées par une hydrologie particuliérement
complexe et il n’est pas rare que plusieurs des facteurs décris précédemment (intensification
des secheresses estivales, hausse de 1’évapotranspiration, pics printaniers précoces, demande
en eau et besoins agricoles...) interviennent simultanément, agissant en synergie les uns avec

les autres accentuant ainsi le risque d’assechement (Figure 1-3).

Les interactions entre ces facteurs complexifient les modéles et rendent les prévisions
difficiles. De méme, les mesures correctives ou préventives pour lutter contre 1’asechement
des zones humides necessitent souvent d’agir simultanément sur plusieurs de ces facteurs, que

ce soit a travers des aménagements ou une reglementation adaptée.
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Figure 1-3 : Origines complexes de I’asséchement des zones humides fluviales : diversité des
facteurs et interactions potentielles (Liste non exaustive, causes naturelles et climatiques a

gauche, et pressions anthropiques a droite).

11.3.2. Différentes sensibilités des zones humides fluviales

Les zones humides dépendant uniquement des précipitations et du réseau
hydrographique de surface sont plus vulnérables aux changements climatiques que celles
influencées par les eaux souterraines. En effet, celles-ci jouent un role tampon en assurant des
apports hydriques plus réguliers et une relative stabilité des parametres physico-chimiques
(Winter, 2000). Les premieres tendent a s’assécher rapidement lors de 1’étiage alors que les

secondes persistent plus durablement (Dodds 2002 ; Mitsch and Gosselink, 2007)




11.3.3. Evénements extrémes

Les événements extrémes sont des épisodes atypiques modifiant plus ou moins
durablement les propriétés physico-chimiques et hydrologiques des habitats, au dela des
caractéristiques moyennes du milieu. De fait, ils affectent les organismes locaux peu ou pas
adaptés a ces nouvelles caractéristiques, et perturbent le fonctionnement des écosystemes. Ils

peuvent tre définis et classés selon différents critéres (Beniston et al., 2007) :

- La fréquence : Un événement extréme peut étre caractérisé par sa relative rareté par rapport
a une valeur de référence. L’IPCC (2001) définie un événement météorologique extréme
comme un événement « rare » a I’intérieur d’une distribution statistique de référence pour un
endroit donné. La définition de «rare » peut varier mais est généralement considéré comme

ayant une fréquence au dela des percentiles 10 et 90.

- L’intensité : Un événement extréme peut étre caractérisé par une faible ou une forte valeur,
dont la déviation par rapport a une norme est relativement importante. Un événement intense

n’est pas systématiquement rare.

- La sévérité : Un événement extréme peut ¢galement étre caractérisé a travers 1’impact socio-

¢conomique et les pertes engendrées.

Les changements globaux attendus devraient induire une augmentation de la fréquence
et de I’intensité des événements extrémes (Planton et al., 2005, IPCC 2007). Cependant,
I’impact estimé du changement climatique dépendant grandement de la méthodologie
employée (nature et résolution des modeles), ainsi que de la définition utilisée pour décrire un
événement extréme (fréquence, intensité, sévérité¢). De facon générale, les étés seront plus
chauds et secs (IPCC, 2007a) et de plus en plus de sécheresses sont attendues en Europe
(Alcamo et al., 2006 ; Beniston et al., 2007), plus particulierement dans I’Europe de 1’Ouest
(Fowler and Kilsby, 2004) et du Sud (Lehner et al., 2006). Les zones humides seront donc
sujettes a des asséchements de plus en plus sévéres, affectant des sites jusqu’alors épargnés

par I’étiage.

Toutefois, la diminution des précipitations devrait étre accompagnée par une fréquence
des précipitations extrémes plus ¢levée (IPCC, 2007a), augmentant également le risque de

crue, malgré un nombre de jours pluvieux réduit (Frei et al., 2006).
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Partie III - L’asséchement : stress complexe et multidimensionnel pour les

organismes

II1.1. Facteur temps et chronologie des asséchements

A ce jour, nombre d’études sur les impacts de I’asseéchement comparent des cours d’eau
temporaires a des cours d’eau permanents (Bonada et al, 2007, Datry et al, 2011). Cette
comparaison prend d’avantage en compte les caractéristiques intrinséques des habitats, en tant
que variables spatiales, et non temporelles. Le passage d’un état permanent a un état

temporaire est encore tres mal décrit.

Néanmoins, différent types d’assechements peuvent étre considérés, selon 1’échelle de temps
considérée :
- les asséchements saisonniers, périodiques et prévisibles,
- les assechements supra-saisonniers ou interannuels, plus durables et imprévisibles,
et généralement considérés comme des événements extrémes,
- un assechement progressif a long terme entrainant 1’atterrissement des zones

humides.

Les changements globaux sont susceptibles de modifier l'intensité, la durée, la
fréquence des asseéchements saisonniers ou interannuels, ou encore d’accélérer 1’ass€chement
a long terme et Iatterrissement des zones humides. Les assechements saisonniers étant, par
définition, prévisibles, la faune peut s’adapter et est généralement caractérisée par une
meilleure résistance et une forte résilience (Boulton & Lake, 1992 ; Boulton, 2003, Lake,
2003). A Dl’inverse, les assechements interannuels sont a la fois imprévisibles et d’intensité
et/ou de durée plus importante. De fait, les organismes s’adaptent beaucoup plus
difficilement, et sont caractérisés par une résistance et une résilience modérés et trés variables

(Boulton & Lake, 1992a ; Boutlon, 2003, Lake, 2003).

Chacun de ces asséchements est généralement constitu¢ de trois phases :

- la « phase de contraction et de diminution de la colonne d’eau », entrainant des
modifications plus ou moins importantes des caractéristiques hydrologiques et
physico-chimiques de I’habitat,

- la « phase d’assec » a proprement parler, caractérisée par la disparition totale de la

colonne d’eau,



- la « phase de remise en eau », correspondant au retour définitif ou temporaire de la

colonne d’eau.

I1 existe ainsi différentes approches possibles pour étudier I’impact de 1’asséchement, en
fonction de la (ou les) phase(s) considérée(s). La durée de ces différentes phases est un facteur
critique pour la résistance et la résilience des écosystemes et des communautés. En effet,
certains mécanismes de résistance et de résilience ne sont pas innés, mais déclenchés a partir
de certains seuils de modifications des conditions environnementales, et nécessitent un certain
temps de réponse de la part des organismes. En outre, la durée d’exposition au stress, ainsi
que la fréquence et I’intensité, est toujours un facteur limitant le succeés des différentes

stratégies de résistance.

\

La réponse des organismes est particulicrement observable a [’échelle de ces
perturbations a court terme, cependant, la réponse des populations et des communautés
semblent d’avantage liée a I’hydrologie a long terme. De fait, certains auteurs abordent
I’assechement a travers les « cycles d’assechements / remise en eau », et des variables
métriques telles la fréquence ou la durée des assecs, considérés comme de meilleurs

prédicteurs (Arscott et al., 2010, Datry et al., 2011).

I11.2. Résistance et résilience des hydrosystémes face a I’assechement

La relative pauvret¢ des communautés présentes dans les cours d’eau temporaires
refléte I’incapacité de nombreux taxons a maintenir une population dans des sites soumis a un
assechement régulier (Lytle 2000, Suren et Jowett, 2006). L’asseéchement est alors clairement
per¢u comme une perturbation. Il a été démontré que 1’assechement d’une riviere a une plus
grande influence sur la composition des communautés que des phénoménes d’inondations
(Boulton et al., 1992). Ainsi, 1’abondance et la richesse des communautés d’invertébrés
aquatiques tendent a décroitre avec la durée d’assechement (Stubbington et al., 2009,
Chakona et al., 2008). L’alternance de phase seéche et de phase en eau, et les modifications
physico-chimiques associées, affectent également le comportement, le développement et la

dispersion de la faune aquatique (Larned et al., 2010).

Les communautés aquatiques, qu’elles soient végétales, animales ou microbiennes, ont
recours a différentes stratégies afin de résister ou d’échapper a 1’assechement, qu’il induise
une exondation et dessiccation compléte de 1’habitat, ou la détérioration d’un milieu restant

immergé (température, eutrophisation, anoxie). La capacité de résistance d’'une communauté
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est définie comme sa capacité a tolérer une perturbation, alors que la résilience d’un
¢cosystéme est définie comme sa capacité a restaurer ses communautés ou ses fonctions apres
la perturbation (Lake, 2003). De nombreuses ¢tudes tendent a démontrer que la résistance et
la résilience d’un hydrosystéme soumis a ces cycles d’asséchement/inondation sont liées a la
durée et I’intensité de la phase d’assechement elle-méme (Boulton et al., 2003 ; Larned et al.,
2007). En outre, bien que différentes stratégies de résistance et de recolonisation soient
impliquées dans le maintien des communautés en milieu temporaire, la résilience des
communautés semble d’avantage liée a la recolonisation (70.1% des taxons de
macroinvertébrés) qu’a la résistance et la persistance des organismes dans un sediment sec

(29.9% de taxons, Anderson & Smith., 2004 ; Fritz & Dodds, 2004).

Les mécanismes mis en place par la faune des hydrosystémes intermittents, ou
I’assechement saisonnier est une caractéristique intrinséque et prévisible de ’habitat, ont été
acquis grace aux processus évolutifs. Ils présentent une large gamme d’adaptations a
I’asséchement, au cours des stades de développement, qu’il s’agisse de mécanismes
physiologiques et/ou comportementaux (Williams, 1996 ; Magoulick & Kobza, 2003). De
fait, la faune des hydrosystémes temporaires apparait comme plus résistante et plus résiliente
a I’asséchement que celle des hydrosystémes permanents (Lake, 2003 : Bonada et al., 2007).
Les principaux traits adaptatifs de la faune inféodée aux hydrosystémes intermittents sont

détaillés ci-dessous.

II1.2.1. Resistance in situ

Certains individus n’ont pas la possibilit¢ de fuir, et survivent in situ aux assecs
complets et/ou aux conditions défavorables induites par 1’étiage. Pour y parvenir, une majorité
d’entre eux développent momentanément des formes de vie adaptées, limitées ou non a
certains stades de développement des organismes : ceufs, juvéniles, adultes (Wiggins et al.,
1980; Danks, 1987; De Stasio, 1989; Hairston et al., 1995 ; Williams, 2006). Ces formes sont
décrites pour de nombreux taxons, qu’il s’agisse de crustacés ou d’insectes : cyclopidae,
chironomidae, Nemouridae, Siphlonuridae et Niphargus (Vinogradova 2007 ; Stubbington et
al., 2009 ; Argyroudi et al., 2009).

Deux principales stratégies évolutives permettent d’augmenter la résistance :

- La Dormance, ou estivation, une forme de vie ralentie dont I’entrée est induite par le déclin
ou ['augmentation de certains facteurs environnements (comme [’absence d’eau,

I’augmentation de la température ou la diminution d’oxygene dissous), et se traduit



essentiellement par des adaptations physiologiques. Elle ne doit pas étre confondue avec la
Diapause, génétiquement programmée, en réponse anticipée a des variations prévisibles de

I’environnement.

- La Production de forme de résistance, que ce soit par I’individu lui-méme ou a travers sa
descendance (ceufs de résistance). Elle se traduit par 1’apparition de nouvelles structures
anatomiques (kystes) ou de microhabitats (fourreaux, carapaces d’argile) pour assurer une
meilleure survie. Les ephippies (oeufs de diapauses chitineux) sont décris et retrouvés dans de
nombreux taxons du zooplancton, dont les cladoceres (Slusarczyk & Pietrzak, 2008) et les
copépodes (Bohonak et al., 2006). Les ceufs de résistance sont également retrouvés chez
certains macroinvertébrés (Towns, 1983), dont les Trichopteres (Leptorussa darlingtoni

(Banks) et Lectrides varians (Mosely)).

Ces formes de vie contribuent a la rapidité de la résilience de certaines communautés
dans les zones humides sujettes a 1’assechement (Brock et al., 2003). De plus, elles peuvent
¢galement flotter ou étre mobilisées lors de la remise en eau et ainsi contribuer a la dispersion
des especes (plus particulierement les ceufs, plus petits et 1égers, Slusarczyk & Pietrzak,
2008). Bien que la résistance soit plus faible lors d’un assechement complet du lit (Fritz et al.,
2004), de nombreux facteurs environnementaux peuvent modérer les effets de la dessiccation,
comme un couvert végétal dense (Feminella et al., 1996 ; Fritz et Dodds, 2004) qui maintient

I’humidité des sédiments.

111.2.2. Echappement

I1.2.2.a. Les refuges

Il existe différents types de refuges ou les organismes peuvent se rassembler pendant
I’asséchement et attendre le retour de conditions plus favorables. Ces refuges sont des sources
non négligeables pour la recolonisation des hydrosystémes aprés leur remise en eau

(Magoulick & Kobza, 2003). Parmi ces refuges potentiels, les deux principaux sont :

- Les zones permanentes, un ensemble de zones humides ou cours d’eau peu ou pas affectés
par 1’asséchement. En effet, 1’asséchement ne se traduit pas systématiquement par
I’exondation ou la détérioration de la qualit¢ de 1’eau sur I’ensemble du réseau
hydrographique. Certaines zones restent hospitalieres pour une majorité d’organismes (Larned

et al., 2008). Des phénomeénes de migration et de recolonisation de grande amplitude ont été
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décrits pour de nombreux invertébrés, notamment chez Gammarus pulex. (Dedecker et al,

2006)

- La zone interstitielle, un refuge pour de nombreux organismes aquatiques fouisseurs dont
I’enfouissement est soit induit, soit augmenté, pour échapper aux modifications de
I’environnement en surface. Cette stratégie est décrite chez de nombreux taxons : Plecoptera
(Leuctra geniculata), Ephemeroptera (Ephemera danica), Gammarus (Lake 2003,
Stubbington et al., 2009 ; Lopez-Rodriguez et al., 2010). Cependant, la capacité des individus
a s’enfouir dépend de nombreuses caractéristiques géomorphologiques, dont la nature du
substrat et I’humidité résiduelle des sédiments (Dole-Olivier, 1998 ; Bonada et al., 2007). De
plus, I’enfouissement reste limité (Fritz et al., 2004), voir impossible (Chakona et al., 2008)
dans les rivieres temporaires asséchées durablement (rupture des échanges verticaux ou

latéraux).

Ces phénomenes de migration vers les refuges sont habituellement classés selon le
degré d’implication des organismes (Lake, 2003). La migration passive est particuli¢rement
importante pour les communautés du zooplancton, dont la mobilité réduite implique une
intervention extérieure, comme la dérive passive lorsque le débit augmente, ou encore la
dissémination par le vent ou d’autres animaux (Proctor et al., 1967 ; Armitage, 1995 ;
Figuerola & Green, 2002 ; Vanschoenwinkel et al., 2008). La migration active, nécessitant
une réponse physiologique et/ou comportementale des organismes cherchant ainsi a atteindre
des habitats plus favorables pour satisfaire leurs besoins nutritifs ou physiologiques, est
davantage décrite chez les macroinvertebrés (Dedecker et al, 2006 ; James et al., 2008) :
Baetis sp. (Ephemeroptera), Tanypodinae et Austrosimulium sp. (Diptera : Chironomidae),
Ecclisomyia (Trichoptera : Limnephilidae), Paracalliope et Gammarus pulex (Crustacea :
Amphipoda). Ces comportements sont généralement induits lorsque les variations
environnementales atteignent des «valeurs seuils » (James et al.,, 2008), comme une
diminution du débit, ’arrét des apports nutritifs liés aux flux hydriques (Walton, 1980a ;
Vinikour, 1981 James et al. 2008), ou encore lorsque la réduction de la colonne d’eau induit
une augmentation de la densité, intensifiant les interactions biotiques (compétition, prédation)
entre les invertebrés dans un habitat réduit (e.g. Hildrew and Townsend, 1980 ; Peckarsky,

1980 ; Walton,1980b ; Dewson et al., 2007).



I11.2.2.b. Synchronisation des stades de vie

La synchronisation des stades de vie avec les phases hydrologiques des cours d’eau, et
plus particulicrement de la phase de vie terrestre et/ou aérienne avec la phase d’assec du
milieu, est parfois per¢ue comme un refuge inter-génération (Lancaster & Belyea, 1997). La
synchronisation du stades de vie terrestre avec les asséchements des cours d’eau (e.g. Salavert
et al., 2008), nécessite que cette perturbation soit régulicre, et prévisible (Lytle & Poff, 2004).
Ainsi, le climat méditerranéen et sa prédictibilité¢ saisonniere, filtre a grande échelle de
nombreux traits du cycle de vie, indépendamment des caractéristiques hydro-morphologiques

locales (Bonada et al., 2007)

La principale forme de synchronisation observée chez les invertébrés aquatiques est
I’émergence des adultes aériens. De nombreuses études ont montré que les communautés
d’invertébrés présentes dans les cours d’eau intermittents sont composées en grande partie
d’organismes spécialisés, essentiellement des insectes aquatiques avec adultes aériens. Ce
phénoméne est documenté pour de nombreux ordres : les odonates (Corbet, 1980), les
trichopteres (Williams, 2006), les éphéméropteres (Williams& Hynes, 1976 ; Williams,
2006), les dipteres (McLachlan & Cantrell, 1980 ; Williams, 2006), les hémiptéres (Sheldon,
1984), et les coléopteres (Landin, 1980 ; Williams, 2006). Chez les chironomes, 1’émergence
d’adultes aériens a été estimée au double dans une plaine s’asséchant, par rapport a une plaine

non asséchée (Tronstad et al., 2005).

Partie IV- Impact de ’asséchement sur le fonctionnement des

hydrosystémes

IV.1. Effets directs de ’asséchement : arrét des flux et disparition de la colonne d’eau

1V.1.1. Connectivité hydrologique, flux d’énergie, de nutriments et de matiéres :

La connectivité¢ hydrologique a I’échelle des plaines alluviales se fait selon trois
dimensions spatiales : longitudinale, latérale et verticale (Ward, 1989 ; Pringle, 2001).
Contrairement aux crues, les asséchements tendent a réduire cette connectivité hydrologique
(Lake, 2003) et modifier directement les flux d’énergie et de nutriment, affectant

les organismes et le fonctionnement des hydrosystémes.
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Les matiéres organiques dissoutes (DOM) et particulaires (POM) sont le support de
nombreux processus comme la production bactérienne, la plupart des transformations
biogéochimiques dont les cycles du carbone et de 1’azote, controlés par la disponibilité en
nutriments dans [’hydrosystéeme (Sobczak and Findlay, 2002 ; Mulholland, 2003).
L’asséchement, en réduisant la connectivité et les échanges d’eau entre les zones humides et
le cours d’eau principal, modifie la plupart des flux, et provoque des effets négatifs sur les
processus €cologiques dans les cours d’eau (Ward et al., 1999 ; Lake 2003). L’arrét de
I’écoulement réduit les principaux apports de matieére et modifie la nature et la disponibilité
des substrats organiques et inorganiques (Fierer and Schimel, 2002; Wu and Brookes, 2005),
que ce soit par rupture des apports par les berges ou en provenance de I’amont (Jacobson et al.
2000 ; Mclntyre et al., 2009), sous I’effet du piégeage de certains composés par précipitation
ou adsorption par les agrégats de sol (Denef et al., 2001b, Xiang et al., 2008) ou encore par
immobilisation et rétention des particules fines du sédiment, des détritus et des nutriments par
les processus microbiens (Everard, 1996 ; Wright and Symes, 1999 ; Lake, 2003 ; Romani et
al., 2006)

La POM, plus grossiere et volumineuse, provient essentiellement d’apports allochtones
(d’origine terrestre, branches et liticre, Bernal et al., 2005 ; Romani et al., 2006). Dans un
premier temps, en induisant un stress hydrique au niveau de la canopée, ’assechement
favorise la sénescence des feuilles et les apports depuis la ripisylve (Sabater et al., 2001 ;
Acuna et al., 2007). Dans un second temps, en réduisant les flux et écoulements au sein des
hydrosystemes, 1’asséchement favorise la décantation et 1’accumulation des POM et la
formation de DOM par lessivage (Boulton & Lake, 1990, 1992, Everard, 1996, Wright &
Symes, 1999 ; Lake 2003 ; Bernal et al., 2005). La conductivité et la concentration en
nutriments (organiques et inorganiques) augmentent alors (Stanley et al., 1997 ; Caruso,
2002 ; Lake, 2003), elle est parfois accompagnée de 1’accumulation de déchets et de
composés toxiques (Walling and Foster, 1975; Semkin et al., 1994; McClain et al., 2003). Au
cours de I’asséchement, 1’eau des zones humides finit par devenir trouble et impropre a la

survie de nombreuses especes.

Les principaux composés organiques dissous sont issus a la fois du lessivage de la
maticre organique provenant de la ripisyle (litiere) et de la production interne des cours d’eau
(Sachse et al., 2005 ; Ylla et al., 2010). La qualité nutritive de la DOM tend a diminuer au
cours de I’asséchement, du fait d’'une augmentation du rapport C:N et d’une diminution de la

fraction biodisponible (notamment peptidique), liée a la dégénérescence du biofilm et a la



diminution de la production primaire (Ylla et al, 2010). Diminuant au cours de
I’assechement, la DOM tend a augmenter soudainement lors de la remise en eau et du
lessivage de la POM accumulée (Bernal et al., 2005 ; Romani et al., 2006), stimulant le
développement et I’activité des microorganismes (enzymatique et respiration, Acuna et al.,

2004 ; Romani et al., 2006).

En outre, les écoulements interstitiels et les exfiltrations phréatiques peuvent persister
au cours de 1’assechement et maintenir des échanges entre la surface et les eaux souterraines,
induisant a travers les flux de substances inorganiques dissoutes (DIM) des apports d’azote
(NOs3) et de phosphore (PO4) au niveau des zones d’exfiltrations (Dent, Grimm & Fisher,
2001). Inversement, les zones d’infiltration d’eau de surface vers les interstices contribuent a
I’assimilation des nutriments biodisponibles par les microorganismes des premiers
centimetres de sédiments (Marmonier et al., 1995 ; Fischer et al., 2002, Claret et al., 2001).
Les variations des flux de nutriments (organiques et inorganiques), mais aussi celle du
potentiel redox et I’alternance de conditions aérobies et anaérobies, influencent les activités
microbiennes et les invertébrés intervenant dans la dégradation et le recyclage de la matiére
organique et de nombreux processus biogéochimiques. Ces variations sont susceptibles de
transformer et modifier la nature et la disponibilité des ressources (Romani et al., 1997 ;
Baldwin et al., 2000 ; Belnap et al., 2005 ; Miller et al., 2005 ; Mulholland et al., 2003 ;
Sobczak et al., 2002).

1V.1.2. Flux d’organismes

La baisse du niveau des eaux et I’interruption des flux d’eau réduit la connectivité entre
les différents habitats et peut influencer les phénomenes de dispersion et migration a I’échelle
des communautés mais aussi du pool génétique des populations et des métapopulations
(Amoros and Roux, 1988; Davies et al., 1994; Heiler et al, 1995; Walker et al. 1995, Leibold
et al., 2004; Holyoak et al., 2005). Vanschoenwinkel et al. (2008) ont démontré que le régime
hydrologique avait une plus grande influence sur les communautés a dispersion passive, dont
la migration est essentiellement controlée par les flux d’eau, que sur les individus a dispersion
active. Ainsi, les insectes aquatiques dotés d’un stade adulte aérien peuvent maintenir un flux
de genes important entre des sites déconnectés au cours de 1’assechement (Larned et al.,
2010), le déplacement d’individus sur le sol hors-eau étant limité a quelques taxons amphibies
(i.e dytiques, coléopteres hydrophiles, crustacés, Boulton et al., 2006). Le transport passif par
les oiseaux ou les mammiféres est une troisiéme alternative (Bohonak & Jenkins, 2003 ;

Green & Figuerola, 2005) mais reste néanmoins assez peu étudiée (Larned et al., 2010).
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La durée et la fréquence des connexions entre les différents chenaux peut influencer la
diversité et I’abondance des assemblages d’invertébrés dans le temps et ’espace (Sheldon
2002). Néanmoins, le role complexe du régime hydrologique et du degré de connexion entre
les zones humides latérales et le chenal principal sur I’évolution des communautés est encore

mal connu (Sheldon 2002).

1V.1.3. Baisse des niveaux d’eau : taille et structure des habitats

La baisse du niveau d’eau induit dans un premier temps une contraction du systéme
aquatique : la taille des habitats en eau est réduite de facon significative. Les organismes se
retrouvent alors piégés et confinés dans de petits espaces, la densit¢ des populations
d’invertébrés (Boulton & Lake, 1992c ; Stanley et al., 1994 ; Lake, 2003 ; Covich et al., 2003
; Magoulick & Kobza, 2003) et de poissons (Labbe & Fausch, 2000 ; Matthews & March-

Matthews, 2003) augmentant de fagon significative.

La baisse du niveau d’eau induit ¢galement une modification des propriétés du milieu,
réduisant la profondeur, la diversit¢ des habitats (Nhiwatiwa 2009) et augmentant la
proportion d’habitats lentiques (Lake, 2003). Cette reconfiguration des habitats provoque
généralement une perte de niches écologiques, notamment pour les macroinvertébrés
étroitement liés a la végétation et a la ripisylve en réduisant les interfaces entre les différents

milieux (Nhiwatiwa 2009) ou préférant des habitats courants (Lake, 2003).

Lors d’assechements, les sections les moins profondes comportant des sédiments
perméables sont les premiéres a disparaitre, laissant place a une succession de bassins
déconnectés les uns des autres (Boulton & Lake, 1990 ; Matthews, 1998 ; Magoulick &
Kobza, 2003). L’écoulement peut néanmoins perdurer dans la zone interstitielle (Stanley et
al., 1997). Dans un second temps, et selon les caractéristiques géomorphologiques locales,
chacun de ces bassins peut alors évoluer différemment, en fonction de sa taille et de sa
profondeur initiale, des apports d’eau souterraine, de la présence de tributaires ou méme selon
le couvert végétal (Lake, 2003). En outre, les amplitudes thermiques et les teneurs en oxygene
dissous varient d’autant plus dans des habitats réduits et stagnants (Williams, 2006 ; Larned et
al., 2010). Ainsi, il n’est pas rare de voir apparaitre de nouveaux types d’habitats, aux
conditions parfois extrémes, favorisant certaines especes locales ou de nouvelles especes

exotiques (Lake, 2003).



1V.1.4. Hydropériode et structure des communautés

L’hydropériode des zones humides est connue pour influencer 1’abondance des
invertebrés (Lepper and Taylor, 1998), la richesse des invertébrés et la composition des
communautés (Wiggens et al., 1980, Spencer et al., 1999), ainsi que leur succes reproducteur

(Lepper and Taylor, 1998).

Les zones humides a courte hydropériode sont caractérisées par une faible diversité
taxonomique (Wiggens et al., 1980), le nombre de taxons augmente avec la durée
d’inondation (Tarr et al., 2005). Contrairement aux zones humides permanentes ou le taux de
survie des invertébrés est majoritairement contrdlé par la composition et 1’abondance des
prédateurs présents, le taux de survie dans les zones humides sujettes a I’assechement est
principalement influencé par la capacité¢ des organismes a résister a la dessiccation et leur

capacité d’adaptation aux variations physiques de I’environnement (Tarr et al., 2005).

IV.2. Effets indirects de I’asséchement : modifications de parametres physico-chimiques

1V.2.1. Augmentation de la température

L’augmentation de la température atmosphérique et la diminution du volume d’eau
agissent en synergie et contribuent a I’augmentation de la température dans le milieu
aquatique. De plus, la baisse du niveau piézométrique et la diminution des apports d’eau
phréatique thermiquement tamponnée (12.3 £ 0.6 °C, Amoros et Bornette, 2002), accélerent

le phénomene de réchauffement des eaux de surface.

Dans un premier temps, I’augmentation des températures dans les hydrosysteémes tend a
stimuler le métabolisme bactérien, le développement algal, les cycles biogeochimiques et le
recyclage des nutriments (Klapper 1991 ). L’augmentation de la température tend, dans
certains cas, a favoriser 1’abondance et la richesse des communautés d’invertébrés dans les
zones humides (Tarr et al., 2005). En effet, la température controle de nombreux traits
d’histoire de vie et la physiologie des invertébrés, et agit sur la dynamique des populations,
notamment a travers la capacit¢ de reproduction et le nombre d’oeufs (Roux 1970 ; Kinne
1961) ou le temps de maturation (intervalle entre les mues, Pockl 1992, Kinne 1961). A titre
d’exemple, le temps de maturation a 20°C diminue de prés de 75% chez Gammarus fossarum
et Gammarus roeselii par rapport a des températures plus fraiches (<10°C) (85 et 96 jours
respectivement, au lieu de 403 et 355, Pockl 1992), et la croissance semble maximale a 20°C

pour G. fossarum, G. roeselii et G. pulex. La température influence également la fitness des
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individus a travers le nombre d’ceufs présents dans la poche marsupiale des femelles (il est
plus ¢élevé entre 14° et 16°C qu’entre 18° et 20°C chez Gammarus zaddachi, Kinne 1961).
Ainsi, une ¢lévation extréme des températures devient stressante pour de nombreux
organismes aquatiques, en fonction de leur seuil de tolérance et peut avoir des effets délétéres
sur leur biologie (comportement, physiologie, fécondité, croissance etc...) et finalement, leur
survie, modifiant la biodiversité des communautés en place (Portner and Farrell, 2008 ; Peck
2011 ; Cottin et al.2012). Il existe cependant une forte variabilité interspécifique pouvant
expliquer la distribution relative des especes en fonction de leur préférence thermique (Rosset
and Oertli, 2011), a I’échelle des communautés (Daufresne et al., 2004, Dolédec et al., 1996),
mais aussi au sein d’'un méme taxon (Gammarus sp., Pockl and Humpesch, 1990 ; Pockl et
al., 2003 ; Cottin et al. 2012). L augmentation progressive de la température induit ainsi une
dérive au sein des communautés aquatiques, favorisant les taxons thermophiles qui
remplacent progressivement les taxons d’eaux plus fraiches. De nombreux groupes
d’invertébrés (ex. coleopteres, odonates), mais aussi d’amphibiens, sont directement menacés

d’extinction par I’augmentation des températures (Rosset and Oertli, 2011).

Notons que les especes thermophiles préferent généralement les habitats a faible vitesse
de courant ou des eaux stagnantes (Daufresne et al., 2003). Etant étroitement liés, il est parfois
difficile de dissocier les effets de la température de ceux du courant, I’augmentation de la

température étant plus importante dans les milieux lentiques et stagnants.

1V.2.2. Eutrophisation

L’assechement, par la diminution du volume d’eau, augmente la concentration en
nutriments organiques et minéraux et modifie de facon significative 1’état trophique des
hydrosystémes, en particulier dans les eaux stagnantes (Lofgren 2002). Les taxons associés a
des eaux oligotrophes (Baetis rhodani, Gammarus lacustris, Plecoptera) seront alors
désavantagés par rapport a ceux préférant les eaux eutrophes (certains Chironomidae,

Tubificidae, O’Toole et al., 2008).

L’eutrophisation peut directement affecter la macrofaune en modifiant les conditions
physico-chimiques de 1’habitat et la teneur en de nombreux composés toxiques, qui agissent
souvent en synergie (seuil critique de tolérance I’ammonium et hypoxie, Maltby 1995). En
outre, l’eutrophisation peut ¢galement impacter indirectement la macrofaune via une
augmentation de la production algale en cas d’enrichissement en azote inorganique (N) et

phosphore inorganique (P) (Kraufvelin et al., 2006). Ce développement algal stimule le



développement des macroinvertébrés (Kraufvelin et al., 2006a ; Kraufvelin et al., 2006b,
Kraufvelin 2007, Bokn et al., 2003), cependant, la biodiversité tend a diminuer car cette
stimulation ne profite qu’a quelques taxons seulement, en particulier les brouteurs. Selon
certaines études, la stimulation de la communauté de brouteurs peut, tantdt controler et limiter
le bloom algal résultant de I’eutrophisation (Worm and Lotze, 2006), tantdt rester insuffisante
pour avoir une incidence sur la production primaire (Kraufvelin et al. 2006a ; Kraufvelin

2007).

Certaines espéces du genre Gammarus spp. semblent particulierement bien répondre a
I’eutrophisation qui conduit & une augmentation de leur fitness (taux de croissance et
production d’ceuf) et une augmentation de leur biomasse totale (Kraufvelin et al., 2006,
Kraufvelin 2007, Moksnes et al., 2008). Néanmoins, 1’effet de 1’eutrophisation differe selon
I’espece considérée, souvent au détriment d’especes autochtones (G. zaddachi) et au profit
d’especes exotiques plus tolérantes (G. tigrinus) (Grabowski et al., 2006). Enfin, le
développement algal peut stimuler le développement de Gammarus ssp. en tant qu’habitat et

refuge, indépendamment de toute interaction trophique (Kraufvelin et al., 2006).

1V.2.3. Oxygénation du milieu aquatique

L’oxygene dissous (DO) pénétre a I’intérieur de la colonne d’eau par diffusion depuis
I’atmosphére et/ou par photosynthése dans le milieu aquatique. La teneur en DO est
physiquement liée a la température de 1’eau. En effet, il existe une relation inverse entre la
température et la solubilit¢ de I'oxygene (Wetzel, 1983). Ainsi, ’augmentation de la
température, précédemment décrite, entraine une diminution de la DO dans les milieux
aquatiques (Sipkay et al., 2009). En outre, la demande en oxygeéne pour la respiration des
plantes, des animaux et des microorganismes augmente avec la température (Kalf 2000),
entrainant une diminution de la disponibilité en oxygene, en particulier la nuit lorsque que la
photosynthese est minimale ou stoppée (Sipkay et al., 2009). Enfin, I’eutrophisation, elle-
méme favorisée par la hausse des températures, stimule également la production de biomasse
et provoque une augmentation de la respiration. Cette faible teneur en oxygene est connue
pour limiter la vie aquatique (Eriksen et al., 1996). Dans les zones humides, 1’abondance et la
richesse des communauté d’invertébrés est positivement corrélée a la teneur en DO (Tarr et

al., 2005).

Enfin, la disparition de la colonne d’eau, jusqu'a I’aération plus ou moins importante des

sédiments, et les variations d’apports d’eau souterraine, conduisent a des variations du
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potentiel redox du milieu. Le maintien de fortes concentrations en O, dissous favorise de
nombreux métabolismes microbiens, tels I’ammonification et la nitrification intervenant dans
le cycle de I’azote (Groffman et al., 1991 ; Zhang et al., 2002). A I’inverse, certaines activités,

telles que la dénitrification, sont favorisées par des conditions anoxiques.

1V.2.4. Concentration et toxicité des polluants

L’asséchement, en réduisant le flux et le volume d’eau, peut également provoquer une
augmentation de la concentration des déchets métaboliques et de nombreux composés
dissous, qu’ils soient naturels ou d’origine anthropique, issus de produits phytosanitaires,
d’effluents domestiques ou industriels, ou encore de composés pharmaceutiques non
dégradables (Lake, 2003 ; Brooks et al., 2008). L’augmentation de la température est connue
pour accélérer le métabolisme des organismes (Wilson and Parker, 1996; Bat et al., 2000),
favorisant 1’assimilation des substances et la sensibilit¢ des invertébrés aquatiques (e.g.
cadmium chez les amphipodes, Prato et al., 2009). Enfin, la dessiccation, 1’eutrophisation,
I’hypoxie ou I’anoxie, ou encore la modification des ressources nutritives, sont autant de
stress liés a I’assechement qui peuvent affaiblir les organismes et limiter leur capacité a

répondre aux agressions toxiques des polluants.

IV.3. Impact sur la biodiversité : biodiversités a, p ety

L’impact de I’assechement sur la biodiversité des hydrosystémes a I’échelle de la plaine
alluviale s’appréhende a travers deux concepts fondamentaux prévoyant chacun des
changements de la faune et de la flore présentes, mais dont les processus écologiques
différent, se traduisant par des effets antagonistes. Le premier concept (paragraphe IV.3.A)
s’articule autour du déclin des populations et des communautés induit parla perte de
connectivité entre les différents habitats aquatiques et 1’isolement des populations lors de
I’assechement, alors que le second concept (paragraphe IV.3.B) s’intéresse a la spécialisation
des communautés et la sélection d’individus plus performants et adaptés a de nouveaux
habitats, de plus en plus hétérogenes du fait de leur isolement. Ces différences résultent
essentiellement du niveau d’appréciation de la biodiversité (alpha, béta, ou gamma), décrits

précédemment.

1V.3.1. Isolement des communautés et perte de diversité

L’assechement, en réduisant la connectivité hydrologique, limite les flux d’organismes

entre les différents sites, pouvant entrainer de profondes modifications structurelle des



communautés (Amoros et Bornette, 2002 ; Larned et al., 2010). La fragmentation de 1’habitat
et la réduction des voies de migration limitent la dispersion, et affectent positivement la
diversité¢ béta. En effet, le renouvellement des communautés étant réduit, des phénomenes
d’extinctions locales liées a des interactions interspécifiques (compétitions, prédations) ou
encore des modifications progressives des propriétés physico-chimiques de ’habitat, peuvent
changer I’état de la communauté et réduire la diversité locale (diversité alpha, McAbendroth
et al., 2005). Ces modifications sont d’autant plus importantes avec 1’éloignement spatial des
zones permanentes, et dépendent de I’histoire hydrologique (fréquence et durée des

connections), ainsi que de 1’état initial de la communauté (Lake 2003, Larned et al. 2010).

Les processus opérant au sein des zones humides isolées sont encore assez peu décrits,
notamment la divergence de la faune de ces sites par rapport a celle du systeme dont elle est
issue (Havel et al., 2000). D’autre part, les communautés vivant dans les systemes
intermittents sont caractérisées par de meilleures capacités de résistance aux assecs et des
facilités de dispersion et de recolonisation que les communautés issues des hydrosystémes
permanents et tempérés (Bonada et al., 2007). De fait, 1’impact du changement global et de
I’intensification des assechements aurait des conséquences plus drastiques sur les
communautés des régions tempérées. Cependant, la disparition des espeéces sensibles aux
assecs pourrait étre compensée par la colonisation des milieux devenus intermittents par des
especes adaptées, plus performantes face aux assecs, et déja dotées de facilités de dispersion

(Bonada et al., 2007 ; Rosset and Oertli, 2011).

1V.3.2. Diversification des habitats et biodiversité

La diversification des habitats aquatiques dépend de la nature et I’intensité de
I’asséchement, lui-méme fonction du temps et de [D’espace. Les caractéristiques
géomorphologiques sont parmi les facteurs locaux les plus importants et déterminent
notamment [’intensit¢ des apports phréatiques ou I’influence du chenal principal, qui
controlent de nombreux facteurs environnementaux (ex. température, nutriments, oxygene
etc...). Lors de I’asséchement d’une zone humide, constituant un habitat unique et homogene
en période de hautes eaux, il n’est pas rare d’observer la formation d’habitats séparés dont la
profondeur, la température, les teneurs en oxygene ou encore le niveau trophique différent les
uns des autres, offrant autant de nouveaux habitats pour des espéces ayant des préférences

¢cologiques différentes.
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L’asséchement provoque également le développement de zones de transition constituant
un habitat a part entiére. Interface entre les milieux aquatique et terrestre, les zones de
transition sont des écotones, caractérisés par des flux de matiéres, d’organismes et d’énergie
entre habitats terrestres et aquatiques (Sanzone et al., 2003 ; Reid et al., 2008). Ces zones
favorisent la coexistence d’organismes aquatiques, semi-aquatiques et terrestres dans un
espace relativement restreint (Larned et al., 2010). Relativement dynamiques dans le temps et
I’espace, ces écotones éphémeres ou permanents, peuvent persister plus ou moins longtemps
et exister aussi bien a I’échelle d’un chenal ou d’une zone humide (généralement d’amont en
aval) qu’a I’échelle de la plaine alluviale (Junk et al., 1989, Larned et al., 2010). Enfin, la
transition d’un type d’habitat aquatique ou terrestre vers un autre requiert généralement un
dé¢lai de mise en place des biocénoses et des réponses biologiques des organismes (entrée ou
levée de dormances, migration ou encore mortalité), ainsi que 1’établissement des processus
biogéochimiques et des réseaux trophiques associés a chacun des habitats (Larned et al.,
2007). Ainsi, les zones de transition sont généralement caractérisées par des communautés

particulieres, inféodées a ce type de milieu instable et dynamique.

En favorisant I’hétérogénéité spatiale et la diversification des habitats, 1’assechement
favorise donc le développement d’une communauté spécifique a chacun d’entre eux (diversité
béta). En augmentant le nombre de niches écologiques, I’assechement contribue également a
augmenter la biodiversité a I’échelle de la plaine alluviale (diversit¢ gamma) (Ballinger, Mac

Nally & Lake, 2005 ; Ballinger et al., 2007 ; Larned et al., 2010).

IV.4. Impact de I’asséchement sur la production de biomasse et modification des réseaux

trophiques

Directement liés a la biodiversité, les réseaux trophiques sont au cceur du
fonctionnement des écosystemes et des interactions entre populations. En modifiant
I’abondance et la diversité des organismes, I’asséchement est susceptible de perturber les

interactions trophiques et d’affecter le fonctionnement des zones humides.

1V.4.1. Impact de I’asséchement sur la production primaire

La production primaire au sein des zones humides est assurée pour partie par des
processus autochtones (organismes vivants a 1’intérieur de la masse d’eau) mais aussi par des

apports allochtones de mati¢re organique détritique (depuis la ripisylve).



La production primaire est assurée par les communautés microbiennes formant les
biofilms, le phytoplancton, les algues, et les macrophytes. Bien que la dessiccation induise un
effondrement de la biomasse des biofilms (Amalfitano et al., 2008), leur production semble
globalement stimulée par les cycles d’assechement/immersion du fait de la hausse brutale de
la production induite par les remises en eau (« hot moment », Valesco et al., 2003 ; Giorgi et
al., 2004). La modification des flux nutritifs et la limitation en carbone tendent a favoriser le
développement des communautés microbiennes benthiques autotrophes (Humphries et
Baldwin, 2003). Cependant, les modifications environnementales induites par 1’asséchement,
dont l’augmentation des températures, favorisent le développement d’organismes plus
compétitifs en milieux extrémes comme les cyanobacteries, qui sont ¢galement de moins
bonne qualit¢ nutritive pour les organismes filtreurs/brouteurs (Dawidowicz et al. 1998;

Gliwicz & Lampert 1990, Spikay et al., 2009).

Les communautés phytoplanctonniques, particulicrement sensibles aux variations
environnementales (Kiss, 1996 ; Straile, 2005), sont également stimulées par le changement
climatique, affectant de facon non négligeable 1’abondance et la structure de leurs
communautés a travers le monde (Reynolds, 1997 ; Spikay et al., 2009). Cependant, le
surdéveloppement du phytoplancton a des conséquences néfastes sur le fonctionnement des
écosysteémes, en réduisant notamment la transparence de I’eau, au détriment des macrophytes
immergés (Mooij et al., 2005), et des consommateurs de macrophytes (amphipodes, Corcoran
et al.,, 2009). En outre, ce surdéveloppement du phytoplancton, généralement précoce, est
susceptible de réduire le stock de nutriments disponibles avant 1’été¢ (Elliot et al., 2005),
réduisant les performances de 1’ensemble des producteurs primaires au cours de 1’étiage.
Enfin, les périodes de treés basses eaux et d’asséchement induisent une disparition de ce
phytoplancton. L’assechement modifie la structure des communautés de macrophytes selon
leurs exigences ¢€cologiques, que ce soit par 1’augmentation des températures, de
I’eutrophisation ou la dessiccation (Bornette & Puijalon, 2011). De plus, il modifie les
propriétés biomécaniques, structurelles et qualitatives des organes exondées (Robe &
Griftiths, 1998, Li et al., 2011), modifiant potentiellement leur palatabilité et I’appétence des

consommateurs.
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1V.4.2. Impact sur les consommateurs primaires et prédateurs

Zooplancton, brouteurs et/ou filtreurs, consomment et régulent la production primaire.
Le développement des cladocéres, copépodes et ostracodes dans les zones humides peut
favoriser le déclin du phytoplancton, notamment durant 1’étiage (Caramujo et al., 2008 ;
Corcoran et al., 2009). Cependant, le changement climatique et 1’augmentation des
températures tendent a avancer le pic printanier du développement phytoplanctonnique, sans
pour autant modifier la phénologie du zooplancton (ou moins rapidement), provoquant une
asynchronie sévere entre ces deux communautés (Winder et Schindler, 2004 ; Mooij et al.,
2005 ; Spikay et al., 2009 ; Thackeray et al. 2010). Ce développement phytoplanctonique
intervenant alors bien avant celui du zooplancton, la pression de prédation exercée sur le
phytoplancton décroit et favorise la stabilisation des communautés phytoplanctoniques (Mooij
et al., 2005). De plus, a long terme, les populations de zooplancton tendent a s’effondrer,

perturbant ainsi ’ensemble du réseau trophique (Winder et Schindler, 2004).

L’asséchement et la contraction de I’habitat augmentent la densit¢ des organismes, et
intensifient les interactions interspécifiques dont la prédation. La densité et la proportion de
prédateurs semble augmenter dans les hydrosystémes sujets a I’asséchement, et plus
particuliérement lors de la formation de mouilles isolées (Stanley et al., 1994 ; Nhiwatiwa et
al., 2009). Ces prédateurs peuvent étre classés en trois groupes (Lake, 2003): prédateurs
aquatiques (ex. Planaires, Amphipodes du genre Gammarus sp., larves d’Odonates,
Mégalopteres, et poissons), prédateurs semi-aquatiques (ex. Dytiques, Hémipteres) et
prédateurs terrestres (ex. Arachnides, oiseaux). La densité des prédateurs aquatiques est liée a
la contraction de I’habitat et ’augmentation de la densité globale de la faune, alors que les
prédateurs terrestres sont favorisés par une facilité d’acces aux habitats (faible profondeur,
seuil émergent, etc... Lake 2003). De plus, une majorité des taxons prédateurs aquatiques ne
réalisent pas la totalité de leur cycle de vie dans I’eau (émergence des adultes Odonates,
Hétéropteres, Mégaloptéres). L’assechement pourrait favoriser ces taxons en stimulant
I’émergence des adultes, leur reproduction et la migration vers des sites d’oviposition plus

adaptés (Batzer et al., 2004 ; Nhiwatiwa 2009).

A Tinstar de 1’asynchronie observée entre producteurs et consommateurs primaires, un
découplage entre proies et prédateurs est observé en réponse aux changements globaux dans
la plupart des écosystémes (dont les eaux douces continentales) ce qui augmente le risque

d’extinction des populations, de perte de biodiversité dans les niveaux supérieurs des réseaux



trophiques, et d’une diminution de la productivité des écosystemes aquatiques dont la

production piscicole (Thackeray et al., 2010).

En outre, la présence de poissons prédateurs peut également avoir un effet notoire sur la
diversité et 1’abondance des invertébrés dans les zones humides (Hanson and Roggs, 1995 ;
Tarr et al., 2005). Un assec total étant mortel pour la plupart des poissons, la présence de ces
super-prédateurs est donc liée a de la capacité a recoloniser le milieu lors de la remise en eau
et a la connectivité entre les différentes mouilles. D’autre part, dans les zones permanentes, la
mortalité hivernale des poissons tend a diminuer, augmentant la pression de prédation sur le

zooplancton et les macro invertébrés (Nyberg et al., 2001 ; Mooij et al., 2007).

1V.4.3. Impact sur les déchiqueteurs et décomposeurs

Enfin, les changements globaux et I’assechement affectent également la communauté
des décomposeurs de maticre organique. En effet, dans un cours d’eau intermittent, la densité
de décomposeurs est inversement proportionnelle a I’intensité des asséchements (durée et
fréquence, Datry et al., 2011). De plus, au sein de zones humides sujettes aux changements
climatiques, la densit¢ des décomposeurs (Amphipodes, Gastéropodes, et larves de
chironomes) semble diminuer depuis les années 1980 (Corcoran et al., 2009). La modification
des réseaux trophiques, le développement d’asynchronie entre les niveaux, et la diminution de
la densité de décomposeurs est susceptible de modifier les flux de matic¢re et d’énergie au sein
des zones humides, et de perturber 1’une de leurs principales fonctions : la biodegradation et

séquestration de la mati¢re organique.

IV.5. Minéralisation et séquestration du carbone

1V.5.1. Dégradation de la litiere et matiére organique particulaire

Les processus de dégradation de la litiere dans les hydrosystémes ont fait 1’objet de
nombreuses études au cours des trente derniéres années (>800), cependant, trés peu
concernent I’'impact de 1’hydropériode et de 1’assechement (<20, d’apres ISI Web Science,

Mars 2010, Datry et al., 2011).

Au cours de I’assechement, la matiére organique particulaire s’accumule sur le lit en
raison de I’interruption des écoulements et de la décomposition et minéralisation trés faible en
absence d’eau (Larned et al., 2010). Le taux de décomposition de la litiere diminue de fagon

exponentielle avec 1’augmentation des assecs (Corti et al., 2011 ; Datry et al., 2011) et reste
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affecté jusqu'a six mois aprés la remise en eau (Datry et al., 2011). Cette diminution est
fortement corrélée a I’effondrement des communautés d’invertébrés, et plus particulierement
des décomposeurs, elle-méme dépendante de la durée et de la fréquence des assecs (Arscott et
al. 2010 ; Datry et al., 2011). Aussi, des assecs fréquents mais de courte durée semblent moins

affecter la dégradation de liticre que des assecs prolongés (Corti et al., 2011).

Néanmoins, certains phénomenes permettent d’assurer en partie la continuité¢ des
processus écologiques de la dégradation de la matieére organique, comme de I’augmentation
de la photodégradation ou la contribution des invertébrés terrestres a la dégradation de la

litiere (Collins et al., 2008, Corti et al., 2011).
1V.5.2. Processus biogéochimiques et contribution de microorganismes

1V.5.2.a. Modification des activités microbiennes

Bien que la phase de contraction de la colonne d’eau précédant 1’exondation induise
parfois une stimulation des activités et de la production de biomasse (cf. température,
eutrophisation), la phase d’assec est en comparaison une phase de quiescence de la plupart des
fonctions et processus écologiques des hydrosystémes (Larned et al., 2010). En absence de
pluie ou de ruissellement, [’humidité des sédiments exondés est inferieure a 5% et 1’activité
microbienne devient trés faible (Battle and Golladay, 2001 ; Amalfitano et al. 2008 ; Larned
et al., 2007 ; Mclntyre et al., 2009). En outre, la respiration microbienne diminue de fagon
drastique au cours de I’assechement (Acuna et al., 2004), tout comme que [’activité
hydrolasique (Corti et al., 2011) ce qui se traduit par une diminution de la contribution des

microorganismes a la minéralisation de la maticre.

Cependant, la baisse des apports nutritifs (DOM) est généralement accompagnée d’une
accumulation de litiere et entraine une modification de sa qualité nutritive, notamment par une
augmentation du C:N (davantage de polysaccharides au détriment de peptides plus facilement
assimilables, Ylla et al., 2010). Contraints d’utiliser une ressource plus pauvre au cours de
I’asséchement, les microorganismes adaptent leurs activités enzymatiques en conséquence,
avec notamment une augmentation de I’activité B-galactosidase (dégradation et assimilation
des polysaccharides), et une diminution des aminopeptidases (dégradation et assimilation des

peptides) (Ylla et al., 2010).



IV.5.2.b. Méthanogénese

Une partie non négligeable de la biomasse produite par les zones humides est relarguée
sous forme de méthane (CH4) lors de la décomposition de la biomasse (environs 3% de la
production nette des zones humides ; Schlesinger, 1997 ; Jokic et al., 2003). Cette
transformation, appelée « méthanogénese », est une forme de respiration anaérobie réalisée
par certains microorganismes, et dépend des conditions d’oxygénation du milieu (anoxie). La
production de méthane par les zones humides représente pres de 25% des émissions de
méthane dans ’atmosphere (Bartlett & Harris, 1993 ; Whalen, 2005 ; IPCC, 2007). Le
méthane étant un puissant gaz a effet de serre (plus puissant que le CO2), la capacité des
zones humides a séquestrer le carbone organique dans les sédiments est au cceur de
nombreuses €tudes relatives au changement climatique (Bernal & Mitsch, 2012). Cependant,
en provoquant la formation de mouilles anoxiques et I’accumulation de MOP, 1’asséchement
favorise la fermentation de la MOP et la méthanogénéese, néfaste dans le contexte actuel

d’intensification de I’effet de serre a 1’échelle planétaire.

IV.6. Impact de I’asséchement sur le cycle de I’azote

Le cycle de I’azote est également affecté par 1’asseéchement des zones humides. Les
substances azotées organiques dissoutes (DON) sont largement inutilisables par les
organismes, car composés essentiellement d’acides fluviques réfractaires issus de matieres
organiques en décomposition (Hedin et al., 1995). En revanche, les formes minérales de
I’azote (DIN) sont davantage assimilables, principalement I’ammonium (NH4-N) et les
nitrates (NOs3-N), et jouent un rdle prépondérant sur les organismes et les processus
biogéochimiques qui en découlent (Hedin et al., 1995). Extrémement solubles, les principaux
flux de DIN et DON dépendent des flux d’eau et de la connectivité au sein des différents

compartiments de la plaine alluviale.

Dans la plupart des études, une diminution des nitrates est observée en été,
principalement due a leur assimilation et leur utilisation pour la croissance des organismes
(biofilm et végétaux) (Boon and Sorrell, 1991 ; Butturini and Sabater, 2002), mais aussi
I’augmentation du taux de dénitrification (Parkin et al., 1987), mécanisme anaérobie réalisé
par des microorganismes. En effet, lors de I’étiage, de nombreuses mouilles isolées eutrophes
tendent a devenir anoxiques et favorisent ainsi I’activité des bactéries dénitrifiantes. De plus,

les apports d’eau souterraine, riche en NOj tendent également a diminuer, et limiter le
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renouvellement des nitrates. Inversement, la concentration des effluents urbains et agricoles

lors de I’étiage augmente la concentration en nitrates, favorisant 1’eutrophisation.

L’ammoniac (NH3) s’accumule ¢également au cours de 1’assechement. En effet,
I’accumulation et la dégradation de la matiére organique (litiére et organismes sénescents)
induit un relargage plus important de ’ammonium (NH4) au cours de I’étiage (Bernal et al.,
2003 ; Bernal et al., 2005, Skoulikidis et Amaxidis, 2009). De plus, la nitrification, principale
voie de transformation et d’élimination de I’ammonium (Baldwin & Mitchell, 2000 ; Holden
& Fierer, 2005), est un processus aérobie qui tend a €tre inhibé au cours de 1’asséchement en
raison du développement de =zones anoxiques, favorisées par [|’eutrophisation et

I’augmentation des températures.

La capacité d’autoépuration des eaux, notamment pour les formes azotées NH; et NOs,

toxiques a fortes concentrations, est ainsi fortement perturbée au cours de 1’asseéchement.

IV.7. Remise en eau et « hot moment » biogéochimiques

Inversement a la phase d’assechement et d’exondation, la phase de remise en eau
déclenche le début et/ou 1’accélération de nombreux processus biogéochimiques grace au
retour de conditions favorables, a la recolonisation et/ou a la levée de dormance de la
biomasse microbienne, végétale et animale, mais également grace a une remobilisation et un
accroissement du transfert de nutriments (Belnap et al., 2005 ; Larned et al., 2007, McIntyre

et al., 2009).

La vitesse d’activation des processus biogéochimiques et/ou écologiques varie de une
minute a plusieurs jours selon les processus et organismes considérés (Tableau 1-3). De fagon
générale, les microorganismes et processus associés tendent a répondre beaucoup plus
rapidement que les plantes ou invertébrés, organismes plus complexes nécessitant un temps de
réponse plus long. En outre, certains processus abiotiques (relarguage de solutés depuis les
sédiments ou lessivage de la liticre) nécessitent eux-aussi un certain délai avant d’étre

observés.



Tableau 1-3 : Durée minimum d’inondation pour déclencher les processus écologiques dans

les hydrosystéemes temporaires (exemples, adaptés de Larned et al., 2010)

Processus écologiques

Durée d’immersion requise

Réhydratation des cyanobacteries

Activation des bactéries nitrifiantes et dénitrifiantes
Respiration par les cyanobacteries

Photosynthese par les cyanobacteries

Flux de solutés inorganiques depuis les sédiments
Réhydratation des larves de chironomes
Développement de la biomasse microbienne
Germination et colonisation de la litiére par les champignons
Lessivage de DOM contenue par la litiere

Eclosion d’ceufs de protozoaires, nématodes, rotiferes
Eclosion d’ceufs de crustacés

Développement de la biomasse algale

Emergence d’adultes de chironomes

< 1min
Minutes

< 20 minutes
20 minutes
< lheure

1 heure

<1 jour

<1 jour

<1 jour

1-3 jours
<1 semaine
1 semaine

2 semaines

IV.8. Difficulté a evaluer D’effet de I’assechement sur le fonctionnement global des

ecosystemes.

Comme décris précédement, 1’assechement des zones humides se décompose en

différentes phases, incluant I’étiage sévere (contraction de [’habitat), I’assec complet
(disparition de la colonne d’eau) et la remise en eaux. Chacune de ces étapes induit des
modifications physicochimiques a I’origine d’une multitude de stress pour les organismes. De
plus, les différents compartiments biologiques (microbien, vegétal et animal) sont succeptible
d’etre affectés par les modifications physicochimiques du milieu, avec des effets parfois
contradictoirs selon I’espece considérée ou 1’amplitude des variations environnementales. Il

apparait alors particuliérement difficile d’évaluer 1’impact de [’assechement sur le
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fonctionnement global des zones humides. La Figure 1-4 illustre la complexité des effets sur
le milieu et les conséquences de 1’assechement sur les communautés d’invertébrés, incluant la
distribution des organismes, leurs états physiologiques et leur contribution au recyclage de la

matiére organique.

Assec complet Etiage sévere

Contraction de I’habitat, diminution de

Disparition de la colonne d'eau )
la colonne d’eau

NI de la connectivité entre habitats
(flux de matiere, d’énergie et d’'organismes)

Stress hydrique et dessiccation A interactions o
des organismes aquatiques entre organismes Ny ATc
Mortalité Séme.sce.r‘ce ou il Densification accumulation de solutés
levée modlflcatlo? c?e la du nombre de
biomasse végétale proies R e
populations
(appauvrissement génétiques) N O,
Modification des réseaux trophiques
qualité et quantité des ressources ’ Stress toxique ‘ ’ Stress hypoxique ‘
RN R
Consommation et recyclage de Modification de I'état physiologique
matiére organique particulaire des organismes et de leur Ll stress
contributions aux processus NT| thermique
écologiques
Survie et distribution des espéeces
(présence/absence et abondance)

Figure 1-4 : Conséquences multiples de I’asséchement des zones humides fluviales : diversité
des effets et interactions potentielles (Liste non exaustive, focalisée autour des réseaux
trophiques, des communautés d’invertébrés et leur contribution au recyclage de la matiére

organique particulaire).



Partie V - Objectifs

Les effets de I’asseéchement sur le fonctionnement des riviéres intermittentes sont
aujourd’hui relativement bien décrits (Lake, 2011). Cependant, I’impact de I’asséchement sur
les zones humides fluviales est encore trés peu connu, malgré la forte valeur patrimoniale et

écologique de ces systémes.

Premierement, les zones humides fluviales se développant dans les grandes plaines
alluviales s’étendent généralement sur de large transects et présentent un large panel de
caractéristiques hydrologiques, morphologiques et hydrogéologiques (connectivité au chenal
principal, influences souterraines, hauteur de la colonne d’eau etc...). Cette forte diversité
environnementale induit une grande variété de réponses des écosystémes face aux étiages et
assecs (dessiccation ou maintien en eau, variation de 1I’amplitude thermique, modification des
flux de nutriments etc...) et contribue largement a 1’incapacité actuelle a décrire I’impact de

I’asséchement a I’échelle des plaines alluviales.

Deuxiémement, I’asséchement induit des modifications complexes a différent niveaux
d’organisation de I’hydrosystéme. Il modifie la structure des biofilms et des communautés
microbiennes, qu’elles soient bactériennes ou fongiques, et perturbe les activités associées,
qu’elles soient liées au cycle du carbone (production de biomasse, dégradation de la matiére
organique) ou au cycle de D’azote (ammonification, nitrification et dénitrification).
L’assechement modifie ¢également la biodiversit¢ et la structure des communautés
d’invertébrés, intégrant une grande diversit¢é de réponses écophysiologiques selon les
capacités et la sensibilité de chaque espece (tolérance aux différents stress, échappement par
enfouissement dans la zone interstitielle ou émergence d’adultes aériens). Les processus de
bioturbation et de dégradation de la maticere organique particulaires, associés aux invertébres,

sont de fait également impactés par 1’assechement.

Enfin, la plupart des processus décrits a ce jour s’intéressent aux réponses de
I’écosystéme en surface. L’impact de 1’assechement sur la zone interstitielle, interface active
entre les eaux de surface et les nappes sous-jacentes, est encore trés peu étudié, tant au niveau

des processus biogéochimiques et microbiens, qu’a celui des communautés d’invertébrés.
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Dans le cadre de cette these, nous proposons donc une approche globale de 1’impact de
I’assechement sur le fonctionnement de 1’écosystéme (processus biogéochimiques et
microbiens, structures et réponses des communautés d’invertébrés) a I’échelle de la plaine
alluviale, intégrant a la fois la diversité spatiale des zones humides fluviales et les différents
types de réponses a 1’asséchement, et les processus qui se déroulent au sein de la zone
interstitielle. Ce manuscrit s’organise autour de trois objectifs, correspondant chacun a un

chapitre :

Objectif 1 (Chapitre 3) : Evaluer in situ ’impact de I’asséchement saisonnier, ou étiage, sur
(1) les communautés microbiennes et processus biogéochimiques, (2) les communautés de
crustacés planctoniques, benthiques et stygobies et (3) les communautés d’insectes émergents

et enfin (4) les conséquences sur la dégradation de la matiére organique particulaire.

Objectif 2 (Chapitre 4) : Evaluer in situ 'impact de 1’asséchement a moyen terme (vingt a
trente ans) sur la structure des communautés d’invertébrés interstitiels, tout en prenant en
compte (1) la part relative de la variabilité interannuelle face aux changements globaux, (2)
I’effet de la modalité d’assechement a 1’échelle de la plaine alluviale, et (3) I’influence des

¢tiages de plus en plus séveres sur la dérive des communautés d’invertébrés interstitiels.

Objectif 3 (Chapitre 5) : Evaluer expérimentalement I’impact de 1’asséchement sur trois
especes de crustacés décomposeurs typiques des zones humides et leur contribution aux
recyclages de la mati¢re organique particulaire, a travers (1) les effets indépendants et additifs
de I’augmentation des concentrations en ammoniac (toxique) et des températures sur leur
survie, et (2) les effets indépendants et additifs de 1’augmentation des concentrations en
ammoniac et de I’exondation des ressources nutritives sur le recyclage de la maticre

organique.



Chapitre 2

Description des sites :

Lones du Rhone et de la basse vallée de I’'Ain

71



Chapitre 2.

Description des sites . Lones du Rhone et de la basse vallée de I’Ain

Introduction

L’ensemble des travaux effectués au cours de cette these ont été réalisés sur les zones
humides du haut Rhone en amont de Lyon et de la basse vallée de 1’Ain. Ce secteur d’étude,
long d’une quarantaine de kilomeétres, offre (1) une grande diversit¢ de zones humides
(appelées localement « lones ») présentant des modes de fonctionnement contrastés et (2)

pour lesquelles nous disposons de données anciennes accumulées depuis les années 1970.

L’¢étude hydrogéologique suivante (Parties I et III) reprend en partie les conclusions du
rapport d’étude du BURGEAP — Agence de Lyon, menée en 2005 sur la « Modélisation de la
nappe alluviale de la basse plaine de I’Ain et de ses milieux annexes », incluant le site des
Lones de Jons. L’étude des changements climatiques au cours des trente dernicres années
(Partie II) propose une synthése de données collectées aupres de Météofrance, EDF-DTG, et

de I’Ecole des Mines de Saint-Etienne (Equipe Géosciences et Environnement).

Enfin, dans le cadre de I’ANR Wetchange, 1’évolution hydrologique de la riviere d’Ain
et des niveaux piézométriques, ainsi que leurs variations saisonniéres (Parties IV et V), seront
reconstituées par 1’équipe Géosciences et Environnement de I’Ecole des Mines de St-Etienne,

en utilisant les données hydrologiques relevées au cours des années 2010-2011.

Notre étude s’intéresse plus particulierement a I’évolution de 13 sites (Tableau 2-1),
répartis sur cinq l16nes du Rhone (les Iles-Nouvelles, la Chaume, le Platéron, le Grand-Gravier

et le Méant) et trois 16nes de 1’ Ain (les Brotteaux, Vers la Borne et Bellegarde).



Tableau 2-1 : Sites d’étude et coordonnées

Nom Commune Coordonnées GPS
Lones du Rhone
Les Iles-Nouvelles Balan N 45°48°58, E 05°06°04
La Chaume Balan N 45°49°35, E 05°06°23
Le Platéron Balan N 45°49°47, E 05°05°43

Le Grand-Gravier
Le Méant (amont)
Le M¢éant (centre)
Le M¢éant (aval)
Lones de I’Ain
Bellegarde (1)
Bellegarde (2)
Vers la Borne (amont)
Vers la Borne (aval)
Brotteaux (amont)

Brotteaux (aval)

St-Maurice de Gourdans
St-Maurice de Gourdans
St-Maurice de Gourdans

St-Maurice de Gourdans

Priay
Priay
Chateau-Gaillard
Chateau-Gaillard
Loyettes

Loyettes

N 45°48°50, E 05°08°50
N 45°48°04, E 05°09°41
N 45°48°21, E 05°09°02

N 45°48°20, E 05°08°48

N 46°00°39, E 05°18°10
N 46°00°38, E 05°18°11
N 45°59°02, E 05°17°13
N 45°58°51, E 05°16°54
N 45°48°09, E 05°12°31

N 45°48°04, E 05°11°29
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Partie I - Description hydrogéologique

I.1. Contexte géologique et géomorphologique

I.1.a Les formations du substratum

La basse plaine de I’Ain correspond a un ancien fossé d’effondrement, bordé au nord-
est par les monts du Jura (massif du Bugey, Lagnieu), et au nord-ouest par le plateau de la
Dombes (Méximieux, Montluel, Beynost) et au Sud par le Rhone (Jons). Située en moyenne a
200 m d’altitude, la plaine alluviale de 1’Ain repose sur un substratum impermeéable argilo-
marno-sableux plus ou moins compact datant du Miocene qui peut atteindre 200 m

d’épaisseur.

La carte du toit du substratum a été¢ dressée sur la base de 355 points issus de la base de
données réalisée lors de I’étude HORIZONS 1999 et complétés lors du rapport BURGEAP.
L’¢tude de cette carte montre la présence d’un ancien chenal sous le lit du Rhone. C’est 1a que
I’on retrouve les profondeurs les plus importantes avec des cotes du toit du substratum de 150

m NGF.

L.1.b Le remplissage alluvial

La plaine alluviale est tapissée par des formations fluvioglaciaires quaternaires que
recoupent le lit de I’Ain, et d’autres cours d’eau avec leurs alluvions fluviatiles modernes. La
morphologie de la basse plaine de I’Ain, est li¢e a I’activité fluvio-glaciaire de 1’ere
quaternaire dont les périodes successives ont développé les terrasses alluviales actuellement
présentes. Ces terrasses emboitées, d’altitudes différentes, correspondent aux différents
épisodes glaciaires d’avancées (dépdts morainiques) et de retraits des glaciers (dépots fluvio-
glaciaires) sur la période récente du Wiirm. Ce remplissage d’alluvions fluvio-glaciaires en
terrasses correspond a un matériau bien lavé composé de galets, graviers et sables conférant
1

.. e e, . . . 2. 3 2 .
ainsi une transmissivité importante a ces formations aquiferes de 1’ordre de 107 a 10” m”.s™.

Les épaisseurs sont variables de 2 a 30 m environ.



De part et d’autre des cours d’eau Rhone et Ain, ces formations sont localement
remplacées par les alluvions plus récentes. Ces matériaux sont plus vari€s et comportent des
sables, graviers mais aussi des argiles et limons. Leur épaisseur est généralement plus faible
mais peut atteindre localement 20 m. C’est dans ce contexte que se situent les lones de Jons, a

la confluence du Rhone et de 1’Ain.

1.2 Réseau hydrographique

Le réseau hydrographique de la basse vallée de I’Ain est caractérisé par deux cours

d’eau principaux, I’Ain qui la traverse du nord au sud et le Rhone qui la borde au sud.

L.2.1. L’Ain

1.2.1.a. Chenal principal

Le cours d’eau prend sa source dans le Jura puis rejoint le Rhone a la hauteur d’Anthon
aprés plus de 200 km. Son régime pluvial est fortement perturbé par les aménagements
hydroélectriques situés en amont : les barrages de Vouglans, de Coiselet, de Cize-Bolozon et
d’Allement. Les modulations de débit de ces ouvrages peuvent provoquer des variations
journaliéres importantes. Cependant, ils permettent également de réguler la riviere, et de
maintenir un débit réservé de 12,3 m’/s a I’aval du barrage d’Allement. Les périodes d’étiage
interviennent généralement du mois de juin jusqu’aux mois de septembre - octobre. Enfin, une
augmentation normale des débits moyens est observée de I’amont vers 1’aval, en réponse aux
apports des différents affluents dont 1’ Albarine s’écoulant du Massif du Bugey en rive gauche
et le Longevent prenant sa source sur le Plateau de la Dombes en rive droite. Ces deux
affluents ne confluent pas directement avec 1’Ain (ou de fagon épisodique lors des périodes de
hautes eaux) mais se perdent dans les alluvions de la plaine. Ils représentent cependant des

apports non négligeables aux aquiferes et a la nappe d’accompagnement de 1’ Ain.

La station de Chazey-sur-Ain (V2942010), en aval de la plaine, fournit les

caractéristiques suivantes :
- module interannuel moyen : 123 m3/s ;

- QMNAS5 : 15 4 21 m*/s (débit minimal mensuel quinquennal sec)
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- débit de crue de référence : Q5 =980 a 1200 m’/s, Q10 = 1100 a 1400 m’/s, Q50 = 1500 a
1900 m’/s.

La dynamique de ce cours d’eau a été présentée dans une ¢tude géomorphologique de la
basse riviere de I’ Ain (Piégay, 2000). Cette étude précise que le lit de 1I’Ain a été soumis a un
phénoméne d’incision trés marqué depuis le 19¢me siecle, en aval de Chazey-sur-Ain a la
confluence avec le Rhone (précision Theése Rollet 2007). Les tendances a venir s’orientent
vers une incision de 1 a 1,5 m sur un secteur allant du pont de Chazey au Rhone. Par ailleurs,
les migrations latérales du chenal ont créé d’anciens méandres dont certains sont aujourd’hui

devenus des 16nes, connectées ou non au cours d’eau principal.

1.2.1.b. Les 16nes de I’Ain

La riviere d’Ain possede plus d’une vingtaine de lones, entre Pont d’Ain et sa
confluence avec le Rhone. Notre étude s’intéresse plus particulierement aux lones de
Bellegarde, Vers la Borne et des Brotteaux, sujettes a des asséchements saisonniers et

présentant néanmoins un faible taux d’atterrissement (Figure 2-1).

La lone de Bellegarde, fortement influencée par le chenal principal, est réguliérement
connectée a I’Ain par I’aval et présente un degré de trophie moyennement ¢élevé. La lone des
Brotteaux, peu influencée par le chenal principal, est néanmoins connectée périodiquement
par l’aval. Proche de la confluence, elle est alimentée par des apports des nappes
d’accompagnement de I’Ain et du Rhone. Elle présente un degré de trophie moyennement
¢levé. Enfin, la 16ne de Vers la Borne est entierement isolée. Faiblement influencée par le
chenal principal, elle est alimentée essentiellement par des eaux souterraines et s’écoule

périodiquement vers 1’aval. Elle présente un faible degré de trophie.



Bellegarde

Vers la Borne

Ain River

~20km

Brotteaux

N

Rhéne River 6

Figure 2-1 : L’Ain en amont de sa confluence avec le Rhone (secteur de la basse vallée de

[’Ain). Localisation de zones humides étudiées.

L1.2.2. Le Rhone

1.2.2.a. Chenal principal

Le Rhone s’écoule en limite sud-est et sud de la basse plaine de 1’Ain. Son débit est
régulé en amont par le barrage de Sault-Brenaz. La station de Lagnieu (V1630020) précise ses

caractéristiques :

- module interannuel moyen : 460 m’/s ;

-QMNA5: 1904210 m’/s ;

- débit de crue de référence : Q5 = 1500 a 1700 m*/s, Q10 = 1700 a 1900 m*/s, Q50 = 2100 &

2400 m’/s.
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Le plancher du Rhone étant excessivement bas, il draine la nappe d’accompagnement de 1’ Ain

au niveau de la confluence, puis la nappe de la Valbonne en rive droite.

Les affluents en rive droite du Rhone, en aval de la confluence, sont le Cotey et la Sereine.

Issus du Plateau de la Dombes, ils s’écoulent en bordure ouest de la nappe de la Valbonne.

1.2.2.b. Zones de tressage du Rhone

La partie supérieure du Rhone, appelée « le Haut-Rhone », de Geneve a Lyon, garde les
traces d’une zone de métamorphose active au cours des derniers siecles (Bravard, 2010). Le
petit age glaciaire est une période climatique froide survenue dans 1’hémisphére nord entre
1550 et 1850, et fut, pour les fleuves alpins, la période de tressage la plus active depuis le
début de I’Holocene (Grove, 1988). Les glaciers ont augmenté rapidement, favorisant
I’¢érosion des pentes et le transfert de sédiments vers ’aval des bassins versants. A I’ouest des
Alpes, la dynamique de nombreux cours d’eau s’est transformée, passant d’un style
méandrage a un style de tressage intense sous ’effet d’un apport grandissant de matériaux
sédimentaires. Aujourd’hui, I’hydrologie de la partie supérieure du Haut-Rhone est
caractérisée par des crues peu intenses, notamment du fait de la présence de larges plaines et
de grands lacs alpins (Léman, Bourget). Le Rhone présente néanmoins quelques zones de
tressages au niveau de 1’avant-pays Savoyard, influencées notamment par les apports de trois
affluents alpins (I’Arve, le Fier et le Guiers). La vallée subit un important rétrécissement en
traversant 1’extrémité sud du Jura, ou le Rhone présente un profil linéaire, avant de déboucher
dans la basse vallée de 1’Ain. La riviére d’Ain, caractérisée par un débit élevé en hiver, induit
régulicrement de breéves et intenses crues. Remobilisant régulierement les dépots fluvio-
glaciaires du bassin, elle restaurait un profil de tressage et de méandrage dans la vallée du
Rhone juste en amont de ’agglomération lyonnaise (I6ne du Méant et secteur de Miribel-
Jonage, Bravard, 2010) jusqu'a I’aménagement et I’endiguement du Rhéne au cours des 19
et 20°™ siécles. Son influence est encore percue en aval de la ville de Lyon, en dépit du
rétrécissement urbain que subit le Rhone en la traversant. Le Rhone s’écoule ensuite a travers

une vallée plus étroite, sans jamais retrouver de zones de tressage aussi développées.



1.2.2.c. Lones de Jons (Rive droite)

En aval de la confluence avec 1’Ain, le Rhone présente une structure en tresses et des
traces d’anciens méandres (Figure 2-2). La dilatation active de la bande de tressage et de
méandrage est datée dés le début du 14°™ siécle (Burnouf et al., 1991). Certains chenaux ont
été isolés au cours du 17°™ et 18°™ siécles, et abandonnés en marge de la plaine (Lones du
Grand-Gravier, de la Chaume et du Platéron). Ces lones se situent au-dessus de la nappe de la
Valbonne, qui alimente en partie les lones par le biais de sources phréatiques ponctuelles.
D’autres bras-morts, situés & proximité du chenal principal, ont été isolés au cours du 19°™
siécle suite a 1’endiguement du Rhone (Lones du Méant et des fles-Nouvelles, Marmonier et
al., 1992). Ces lones sont majoritairement influencées par les eaux de surface et les nappes
d’accompagnement du Rhone et de I’Ain. La lone du M¢éant, isolée du chenal actif par
I’amont depuis 1940, subit régulierement les crues du Rhone lorsque son débit excede 1000

m’.s’ (Bornette & Large, 1995 ; Bornette & Amoros, 1996).

Plateron

Chaume

Grand-Gravier

fles-Nouvelles

Ain river
Rhéne river

N

e —
500 m

Figure 2-2 : Le Rhone en aval de sa confluence avec I’Ain (secteur de Jons). Localisation des

zones humides étudiées.
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1.3. Hydrogéologie et caractéristiques des aquiféres

Trois zones d’écoulement principales sont identifiées a proximité de la confluence du

Rhone et de I’Ain (Figure 2-3).

//Motte
/ morainique
de

\ St-Maurlce/’

Figure 2-3 : Principales zones d’écoulement a proximité de la confluence du Rhone et de

[’Ain.
1.3.a Nappe d’accompagnement de I’Ain et nappe de la Valbonne

L’aquifeére de la basse plaine de I’Ain est beaucoup plus important sur ce secteur. La
motte morainique de St-Maurice de Gourdans, en aval de Chazey sur Ain, constitue un
obstacle relativement imperméable au cceur de 1’aquifere de I’ Ain. Cette derniere se scinde en

deux en amont de ce massif pour s’écouler a travers deux couloirs distincts :
- a l’est, suivant le cours de la riviere d’Ain : nappe d’accompagnement de I’Ain.

- a Pouest, dans le corridor créé par I’effondrement du substratum en direction de

Balan, donnant ainsi une nappe indépendante : nappe de la Valbonne.



La nappe d’accompagnement de 1’Ain, alimentée essentiellement par des eaux d’infiltration,
garde des propriétés physico-chimiques proches de celles de la riviere. La nappe de la
Valbonne draine directement 1’aquifére de I’Ain, ce qui se répercute sur le débit du cours
d’eau en aval de Chazey-sur-ain (diminution de 1 m®/s). Bien qu’initialement alimentée par
I’aquifeére de 1’Ain, la nappe de la Valbonne s’¢éloigne progressivement des influences de la

riviére et acquiert les caractéristiques physico-chimiques d’une eau souterraine.

1.3.b Nappe d’accompagnement du Rhone

L’aquifére du Rhone, s’écoulant d’est en ouest, est relativement profond. Il draine ainsi
les aquiferes de I’Ain et de la Valbonne s’écoulant depuis le nord, sur I’ensemble de la zone
d’étude. La zone d’influence des eaux d’infiltration du Rhone est donc extrémement réduite,
sauf a proximité du barrage hydraulique de Jons qui maintient un niveau piézométrique ¢€levé

en bordure ouest de ce secteur.
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Partie II - Impact du Changement Global dans la Basse Vallée de I’Ain

II.1. Changement climatique

Il.1.a. Température atmosphérique

Des mesures de température de 1’air ont été réalisées en continu depuis 1970 par Météo

France a Bron (Figure 2-4). Elles montrent une tendance au réchauffement sur la période

1970-2011, aussi bien pour les valeurs moyennes que maximales :

- moyenne annuelle : + 0,056°C/an (de 11.2 a 14.4°C, respectivement en 1970 et 2011)

- maximum annuel : + 0,061°C/an (de 26.1 a 28.8°C, respectivement en 1970 et 2011) ;
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Figure 2-4 : Evolution des températures annuelles moyenne et maximale de [’air a Bron sur

la periode 1970-2011 (données Météo France).



11.1.b. Précipitations

L’Indice de Précipitation Standardise (IPS) a été calculé pour la basse vallée de I’Ain depuis
depuis 1970 (

Figure 2-5, Mimoun comm. Pers.). L’¢évolution des IPS annuels montre que la région
subit régulierement des périodes de sécheresse modérée ou sévere. La premicre période de
sécheresse sévere a eu lieu de 1985 a 1993 ; et 1990 fut ’année la plus séche depuis 1970
dans la plaine de 1I’Ain. Elle s’est achevée en 1994 par une année modérément humide. Une

seconde période de sécheresse a ét¢ identifiee de 2003 a 2006.

La période 1970 - 1984 est caractérisée par des années humides modérées ou séveres. L’année

2001 est la plus humide pour cette vallée.
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Figure 2-5 : Variation historique de [’Indice de Précipitation Standardisé (IPS) dans la basse
vallée de I’Ain entre 1970 et 2010. (a) IPS moyen et b) pourcentages relatifs des événements

météorologiques a l’échelle des années (Données Ecole des Mines de St-Etienne).
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I1.1.c. Température de ’eau

Des mesures automatiques de température de 1’eau ont été réalisées en continu dans la
riviecre d’Ain depuis 1977 par EDF-DTG (2010) a Pont de Chazey (Figure 2-6). Elles
montrent une tendance au réchauffement des eaux de surface sur la période 1977-2006, avec

une évolution particulierement marquée pour les valeurs maximales :
- moyenne annuelle : + 0,06°C/an ;
- maximum annuel : + 0,10°C/an ;

- minimum annuel : + 0,03°C/an.
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Figure 2-6 Evolution des températures annuelles moyenne et maximale de [’eau a Pont de

Chazey sur la période 1977-2006 (données EDF - DTG)

I1.2. Pression anthropique et prélevements dans les nappes

11.2.a. Prélévements d’eau potable

Vingt-cinq points de prélévement d’eau potable sont recensés sur la basse plaine de
I’Ain, dont trois sur la nappe de la Valbonne (deux sur la commune de Balan, un sur la

commune de Béligneux) et quatre dans la nappe d’accompagnement de I’Ain (Chazey-sur-



Ain, Charnoz-sur-Ain, St-Jean de Niost, St-Maurice de Gourdans). Le volume annuel prélevé
en 2003 dans chacune de ces nappes est respectivement de 5 352 500 m3/an et 2 194 900
m’/an. Les captages les plus importants correspondent aux stations de Balan et Chazey-sur-

Ain,

11.2.b. Prélevements industriels

La majorité des prélevements industriels est localisée dans le parc industriel de la plaine
de I’Ain (en amont de la confluence) et au sud-ouest vers Balan (en aval de la confluence).
Les captages les plus importants (volume supérieur & 1 million m*/an) se situent a Saint
Maurice de Beynost, Balan et Saint-Vulbas. Les eaux consommeées sont restituées directement
apres utilisation dans les cours d’eau voisins, ce qui correspond dans tous les cas a une perte

pour la nappe alluviale. Il s’agit généralement d’eaux de refroidissement pour 1’industrie.

L’ensemble des captages d’eau & usage industriel représente un total de 11 401 800 m*/an.

11.2.c. Prélevements agricoles

Les pompages agricoles sont les prélevements les plus nombreux (391 captages
recensés), du fait de la forte activité agricole de la zone. L’ensemble des captages d’eau a
usage agricole représente un total de 32 041 938 m*/an. Ils sont répartis sur I’ensemble de la
basse plaine de I’Ain et représentent a eux seuls 51,7% du volume total prélevé dans les

nappes en 2003.

11.2.d. Répartition globale

Les prélevements dans le réseau hydrographique de surface sont minimes en

comparaison a ceux effectués dans les nappes et sont essentiellement destinés a 1’agriculture.

Les zones les plus sollicitées par les prélevements se situent au sud-ouest de Balan et au
nord de la plaine de la Valbonne. La nappe de la Valbonne, qui s’écoule sous chacun de ces
deux secteurs, est particuliérement sensible a I’activité humaine. Il n’est donc pas surprenant
de constater I’asséchement permanent de la partie amont et 1’atterrissement avancé de la 16ne
du Platéron, ainsi que I’arrét des apports phréatiques au cours de I’été¢ et 1’asséchement

¢pisodique de la lone de la Chaume, toutes deux alimentées par la nappe de la Valbonne. Les
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lones du Méant et de Vers la Borne sont situées a proximité directe de grandes zones
agricoles, ou la culture de Mais est largement répandue. L’irrigation massive affecte leurs
niveaux d’eau et les relations qu’elles entretiennent avec la nappe sous-jacente, parfois des la

premiere semaine suivant 1’activation des systémes d’irrigation.

Dans le cadre de 1’é¢tude de I’impact des changements globaux sur les niveaux
piézométriques, la pression anthropique exercée sur cet aquifere est donc un facteur

prédominant, et doit clairement étre dissociée des variations liées au changement climatique.

I1.3. Reconstitution et évolution des niveaux piézométriques

11.3.a. Reconstitution des niveaux piézométriques

Le recensement des points d’acces a la nappe effectué¢ dans le cadre de 1’étude Horizons
1999, et les points d’acces de la zone sud-ouest non pris en compte dans cette précédente
¢tude, ont été utilisés dans le cadre de ’ANR Wetchange. Lors de I’étude menée par le
BURGEAP, une premicre campagne a permis de dresser la carte piézométrique en période de
hautes eaux modérées (avril-mai 2005) a partir de 95 points d’acceés a la nappe. Dans un
second temps, la carte piézométrique en période de basses eaux (juillet-aout 2005) a été

dressée a partir de 80 point d’acces.

Les cartes piézométriques de hautes et basses eaux révelent un rdle directeur du réseau
hydrographique de 1I’Ain et du Rhone dans le drainage et le sens d’écoulement des eaux
souterraines. Les collines morainiques de St-Maurice de Gourdans sont un frein aux
écoulements. Rappelons le caractére drainant de la nappe de la Valbonne qui dévie une partie
des écoulements de I’Ain en amont de la confluence. Cependant, I’incidence (drainage ou

¢largissement piézométrique) des lones n’est pas visible a cette échelle.

Les gradients hydrauliques sont relativement faibles au niveau de Balan. Ceci est en
partie li¢ a une ligne d’eau du Rhone maintenue haute en amont du barrage de Jons, dont les
infiltrations latérales affectent les écoulements. A [D’inverse, a proximit¢ de la motte
morainique de St-Maurice de Gourdans, les gradients hydrauliques sont plus forts du fait de

I’étroitesse du corridor emprunté par [’eau souterraine. La sensibilit¢ des 16nes a



I’abaissement des niveaux piézométriques dépendra en partie du gradient hydraulique local et

du débit des eaux souterraines.

Si les cartes piézométriques de référence ne permettent pas de distinguer les cones de
rabattement liés aux pompages, le modele permet de bien identifier et quantifier 1’influence

des prélevements.

Le modele construit par le BURGEAP (2005) a ét¢ amélioré par 1’équipe SITE de ’EMSE en
intégrant des mesures plus récentes (2010). Il permet notamment de déterminer si I’incidence
piézométrique des prélévements (pompage) est de nature a influencer I’hydrologie des lones

qui, localement, pourront alimenter ou drainer la nappe.

11.3.b. Evolutions saisonniéres

Les réseaux de suivi quantitatif installés dans la basse plaine de 1’Ain permettent de
disposer de chroniques piézométriques importantes et exploitables. L’étude de ces chroniques
en parallele de la pluviométrie permet d’identifier les comportements inter-saisonniers de la

nappe : décrues estivales et recharges hivernales.

La recharge hivernale se produit généralement d’octobre a avril. Cette recharge n’est possible
qu’a condition de disposer de périodes de pluie importantes en intensité et surtout en durée.
Son role est essentiel pour soutenir les niveaux de la nappe en vue de la période estivale. Elle
présente une courbe de tarissement généralement soutenue, qui confirme le caractére
déficitaire du bilan hydraulique de la nappe en été (plus de sorties par pompages que d’entrées
a la nappe). Les décrues estivales s’étendent en général de mai a début septembre. En 2003,
lors de 1’été le plus chaud et le plus sec de la derniere décennie, la décrue a été la plus forte,
induisant une diminution des niveaux piézométriques de 1’ordre de 2 m (en dehors des

influences a proximité de pompages).

L’étude de ces chroniques dans une période de temps plus réduite permet d’apprécier le temps
de réponse de la nappe vis-a-vis d’un épisode pluvieux suffisamment important pour produire
une augmentation du niveau de la nappe et la recharge des ZH. Ainsi, la remontée du niveau
piézométrique au droit du piézometre de Balan (secteur de Jons, I6nes du Rhone) est décalée
d’environ 15 jours par rapport a 1’épisode pluvieux correspondant, dans la mesure ou celui-ci

est intense et d’une durée suffisante.
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Partie III - Sensibilité des lones face au risque d’assechement

Les lones constituent des zones d’échange particulierement complexes au sein du réseau
hydrographique, du fait de leur position et de leur géomorphologie qui induisent une forte
hétérogénéité régionale (entre différentes 10nes), mais également une forte hétérogénéité
locale (a I’intérieur d’une méme 16ne). Les lones étudiées sont essentiellement alimentées par
des apports d’eau souterraine en dehors des périodes de crue pendant lesquelles elles peuvent

étre soumises a un apport d’eau de surface, généralement depuis la riviere.

ITL.1. Influence du chenal principal :

Les 16nes peuvent étre en connexion directe avec le chenal principal par I’intermédiaire
d’un « exutoire », par lequel les eaux de surface s’écoulent d’un compartiment a 1’autre.
Ainsi, une lone peut alimenter un cours d’eau, ou inversement étre alimentée par ce dernier,

assurant un renouvellement de 1’eau dans la 16ne et diminuant ainsi son risque d’asséchement.

La nature de ces échanges dépend des niveaux d’eau respectifs dans chacun de ces deux
compartiments ; niveaux pouvant fluctuer au fil du temps selon un rythme saisonnier ou sur
un plus long terme. En outre, la configuration de I’exécutoire peut varier a plus ou moins long
terme, favorisant tantot la déconnection des lones du chenal principal par atterrissement
progressif de 1’exutoire ou inversement, en favorisant la reconnexion des lones du fait de la

dynamique sédimentaire du chenal actif et ses migrations latérales par exemple.

Ainsi, I’influence du chenal principal et sa capacité a modérer le risque d’asséchement

peut s’atténuer, disparaitre ou s’inverser, a plus ou moins long terme.

I11.2. Interactions nappes-lones :

Au sein de la plaine alluviale de la basse vallée de 1’Ain, la nature grossiere du matériel
sédimentaire et sa remobilisation réguliére par les phénomenes de tressage et de méandrage,
entretiennent la porosité et la perméabilité des aquiféres. De ce fait, les 16nes représentent des
zones d’échange privilégiées entre les eaux de surface et les nappes sous-jacentes, et plus

particuliérement au sein de la zone interstitielle.



111.2.a Variabilité régionale

Nous avons montré précédemment la coexistence de différents aquiféres dans le secteur
¢tudi¢ : la nappe d’accompagnement de 1’Ain, la nappe de la Valbonne et la nappe

d’accompagnement du Rhone. Les niveaux piézométriques de chacune de ces nappes peuvent

varier indépendamment, en fonction de la nature des flux entrant et sortant, ainsi que de leurs

capacités de stockage respectives. De fait, il existe potentiellement, a I’échelle de la plaine
alluviale, trois profils hydrogéologiques distincts susceptibles d’influencer les lones, en

fonction de leur degré de connexion a I’une ou I’autre de ces trois nappes.
»V |
|
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Figure 2-7 : Niveaux piézométriques des nappes d’accompagnement du Rhone (A4) et de ’Ain

(B), et de la nappe de la Vabonne (C) dans le secteur des lones de Jons en 2010.

Une méme nappe peut se comporter de maniere variable selon les propriétés hydrologiques et
géologiques locales. Par exemple, la nappe du Rhone a peu d’influence sur le Méant (Figure
2-7, point M) bien qu’étant située a proximité. Dans ce secteur, les courbes isopiézométriques
sont paralleles au chenal principal, révélant un écoulement des nappes depuis les abords de la
plaine vers le chenal. A I’inverse, a proximité de la lone des Iles-Nouvelles (point IN), les

courbes isopiézométriques deviennent perpendiculaires au chenal et espacées les unes des
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autres, attestant du rehaussement de la nappe du Rhone par le barrage de Jons et d’une

influence latérale de celle-ci plus importante.

D’autre part, a I’échelle de la plaine alluviale, les 1ones les plus €loignées du chenal principal
(Figure 2-7, PI: Platéron et GG : Grand-Gravier), en bordure de plaine, sont généralement
moins sensibles aux fluctuations des nappes d’accompagnement des cours d’eau. De plus, la

distance relative des l6nes par rapport au chenal principal peut traduire le temps écoulé depuis

leur isolement. Potentiellement, les 16nes les plus anciennes présentent un taux

d’atterrissement et un degré de colmatage plus avances.

1I1.2.b. Variabilité locale

Localement, différentes configurations géomorphologiques et/ou hydrologiques peuvent

influencer le sens et I’intensité des échanges nappe-10ne, et parfois, au sein d’une méme lone.

La hauteur des niveaux piézométriques par rapport a D’altitude moyenne de la 16ne
détermine la capacité de la nappe a alimenter les lones. Ces différences peuvent
étre observées dans I’espace et le temps (étiage). En effet, si le niveau
piézométrique est plus élevé que le fond de la 16ne, la nappe alimente la l6ne
(Lone de la Chaume, au printemps). A I'inverse, si les niveaux piézométriques
sont en dessous du fond de la 16ne, la nappe draine la 16ne si elle n’est pas

colmatée (Lone de la Chaume, en fin d’étiage).

L’orientation générale de la lone par rapport au gradient piézométrique peut également
influencer le sens et I’intensité des échanges entre la lone et la nappe. Si
I’écoulement des eaux de surface et celui de la nappe sont paralleles, la nappe
accompagne la 106ne. La nature des échanges que peuvent entretenir la lone et la
nappe est uniforme sur les deux rives. A I’inverse, si les deux écoulements sont
perpendiculaires, les niveaux piézométriques seront de hauteurs inégales de part et
d’autre de la lone (Figure 2-8). De telles configurations peuvent induire
localement d’importantes modifications physico-chimiques (température,

nutriments), en fonction de la nature des échanges nappe-eau de surface.



Eau de surface

Figure 2-8 : Variations locales des échanges entre eaux de surface et eaux de nappe en
fonction de la hauteur des niveaux piézométriques. E : Exfiltration (la nappe alimente la zone

humide) et I : Infiltration (la zone humide alimente la nappe).

Les points de pompage et Dintensité des prélévements influencent les niveaux
piézométriques aux abords de la 16ne. En effet, les points de pompage créent des
cones de rabattement du niveau piézométrique, pouvant localement modifier le
niveau d’eau dans les 1ones par rapport au niveau piézométrique et inverser le
caractére drainant ou alimentant des 16nes si elles sont connectées a la nappe. La
variation des niveaux piézométriques dépend de la distance du point de
prélevement (rayon d’influence) ou encore du débit du prélévement par rapport au

débit de la nappe.

Enfin, le colmatage des lomes, un phénomene relativement répandu, tend a rendre les
sédiments superficiels impermeéables, réduisant la connectivité entre la nappe et la
lone. Cette derniere est alors essentiellement alimentée par des eaux de surface
(16ne de Bellegarde). Les conséquences du colmatage peuvent étre positives (la
16ne cesse de se vider au profit de la nappe) ou négatives (la nappe cesse

d’alimenter la l6ne).
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Ces échanges nappe-eau de surface variant dans 1’espace et dans le temps, influencent

I’intensité des étiages/assecs que subissent les zones humides. Elles controlent notamment

I’amplitude des variations de températures moyennes journalieres (Figure 2-9).

30 1
——Bellegarde

——Vers la Borne

——Brotteaux

20

Temperature moyenne journaliére ( C)
Temparture maximale journaliére ( C)
(3]
wn

Figure 2-9: Variations des températures moyennes et des températures maximales

Jjournalieres au sein de trois lones de [I’Ain dominées par des régimes hydrologiques

différents : Bellegarde (eau relativement courante), Vers la Borne (apports phréatiques) et

Brotteaux (mouilles déconnectées et eaux stagnantes)



Chapitre 3

Assechement saisonnier et impact in natura sur la
biodiversité et la dégradation de la matiere organique

des zones humides

Lone des Brotteaux (basse vallée de I’ Ain) pendant 1’étiage 2011 (a gauche),

Caenis sp. (Ephemeroptera, au centre) et Leuctra sp. (Plecoptera, a droite) sous loupe binocculaire.
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Introduction générale et design expérimental

L’étiage, ou la baisse des niveaux d’eau au cours de 1’été, peut induire des asseéchements
saisonniers des zones humides alluviales, se traduisant par la diminution et la contraction des
habitats, voir la disparition du milieu aquatique et 1’exondation des sédiments. De tels
phénomenes ont été¢ observés dans des cours d’eau intermittents et induisent de profondes
modifications des processus biogéochimiques, des structures des communautés invertébrés et
des activités associées (Datry et al. 2011, Corti et al., 2011). Cependant, les réponses aux
variations hydrologiques saisonniéres au sein de Zones Humides fluviales sont encore peu

décrites.

Dans cette partie du manuscrit, nous étudierons la dynamique des niveaux pi¢zométriques a
un pas de temps saisonnier (hautes eaux et basses eaux) et les modifications physicochimiques
induites dans les habitats aquatiques (surface et milieu interstitiel), dans trois zones humides
de la plaine alluviale de la Basse Vallée de I’Ain. Les variations saisonnieres des processus
biogéochimiques a ’interface eau de surface-sédiment-nappe souterraine sont présentés dans
la partie I, a travers la structure des communautés microbiennes (bactériennes totales et
hyphomyceétes) et leurs activités (hydrolasiques et deshydrogénasique). Les variations
saisonnieres des communautés d’invertébrés benthiques et interstitiels, du point de vue de leur
composition, de leur structure écologique (groupes fonctionnels, groupes d’affinité a 1’habitat
souterrain) et de leur distribution verticale a 1’échelle de microhabitat (de la surface de I’eau a
50 cm de profondeur dans les sédiments) sont décrites dans la partie II. Un effort particulier a
été porté sur (1) ’assemblage des crustacés, organismes strictement aquatiques sans phase
aérienne et a faible capacité de dispersion et (2) sur I’assemblage des Ephéméropteres,

Trichoptéres, Plécopteres et Coléopteres, organismes a phase de dispersion aérienne.

Ces variations saisonnicres ont été suivies dans les 16nes de Bellegarde, de Vers la Borne et
des  Brotteaux, chacune de ces zones humides étant subdivisée en deux sections
(généralement amont et aval) aux propriétés hydrologiques différentes, soit un total de six
sites. Trois campagnes de prélévements ont été réalisées : avant, pendant et un mois apres la
période de basses-caux estivale. Au cours de chaque campagne, des échantillons d’eau, de
sédiment et de faune ont été collectés, en surface et dans le milieu interstitiel (-20 et -50 cm).

Chacun des préléevements a été répliqué trois fois.



Nous nous attendons a observer des variations spatiales et saisonniéres des structures de
communautés microbiennes et d’invertébrés, ainsi que de leurs activités respectives,
proportionnellement a I’intensité des variations physicochimiques induites par 1’étiage et en
fonction de la morphologie des zones humides. Différentes stratégies devraient étre observées
en fonction des traits écophysiologiques propres a chaque espéce d’invertébrés, dont un
enfouissement des organismes dans la zone interstitielle susceptible de modifier le

fonctionnement de cet habitat.

Partie I - Impact de I’étiage et de ’assechement sur les communautés

microbiennes

Cette partie fait ’objet d’une publication soumise dans le journal Freshwater Biology.

“Habitat heterogeneity influences the response of microbial communities to severe low-

flow periods in alluvial wetlands”

ARNAUD FOULQUIER, ARNAUD DEHEDIN, CHRISTOPHE PISCART, BERNART
MONTUELLE and PIERRE MARMONIER

I.1. Introduction

During the last decade, the number of studies relating to the drying impact on
freshwater ecosystem and microbial processes strongly increased, especially in a context of
global change and increasing drought risk (IPCC, 2007). Until now days, the hydrology is
defined as a major factor controlling biodiversity, community structures and ecosystem
functioning (Butturini et al., 2003; Romani et al., 2006; Zoppini & Marxsen, 2010). While a
majority of studies related to the hydrology and drying impact focused on the drying-
rewetting cycles in temporary rivers (Amalfitano et al., 2008; Larned et al., 2010; Datri et al.
2010; Corti et al., 2011), few studies deal with an uncompleted drought (severe low flow

periods), especially in wetlands.

In most cases, rivers in alluvial floodplain are generally characterized by strong sediment
dynamics and fluvial metamorphosis (Bornette & Amoros, 1996; Bravard, 2010). The main

channel can abandon a large number of water bodies, side-arms and meanders, each
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characterized by distinct patterns of responses facing the low flow period according to the
local hydrology, morphology and hydrogeology. Some of these habitats remained connected
to the main channel and may be characterized by relatively flowing water, with strong
seasonal changes in the flow discharge and associated nutrient flux (Larned et al., 2010;
Zoppini et al., 2010). When connectivity with the main channel decreased with sediment
deposition, water bodies support lentic conditions that enhance the formation new habitats,
such as stagnant pools (Amoros et Bornette, 2002). These pools can differ according to their
hydrogeology and groundwater influence. Up-welling zones are characterized by a high
seasonal surface water stability due to input of groundwater supporting surface water turnover
(Marmonier et al., 1992; Amoros et Bornette, 2002), beside groundwater influences
progressively decrease due to the seasonal decrease of piezometric level. On the contrary, in
isolated pools, the low turnover of surface water and the decrease of water volume during the
dry period enhance a seasonal accumulation of organic matter (OM), a rise of nutrients and
temperature (Lake 2003; Bernal et al.,, 2005), enhancing several shifts in habitat

characteristics such as eutrophication and anoxic conditions (Lofgren 2002).

The microbial communities and their associated activities (biomass production , degradation
and transformation of organic matter) are strongly influenced by the hydrology and by
drying/rewetting cycles and associated changes in C and N fluxes, temperature and oxygen
content (Febria et al., 2010; Datri et al., 2010; Larnet et al., 2010; Corti et al., 2011).
However, the impact of low flow period, on microbial processes at the floodplain scale
remained largely unexplored, especially regarding the diversity of drying modalities (i.e.
wetland type). Moreover, while the water-saturated subsurface of aquifers is generally
perceived to be environmentally stable, changes in microbial processes facing hydrological
changes have been recently observed until 100 cm depth in porous aquifer (Febria et al., 2010,
Zhou et al., 2012). The hyporheic microbial communities were described to be distinct from
those of streambed surface (Febria et al., 2010), but the respective responses of benthic and

hyporheic biofilm facing the low flow period at the floodplain scale remained unknown.

The main objective of this study was hence to evaluate the influence of spatial heterogeneity
of wetlands and their distinct patterns of responses to the low flow periods on microbial
processes and communities. We compared sediments collected at multiple sites representing
three distinct types of habitats (i.e. relatively running water sites, upwelling zones and isolated
pools) before, during and after the low flow period. We first hypothesized that (H1) both the

bacterial and fungal community structure (i.e. compositions and total biomass) and the



enzymatic activities will differed according to the type of habitat before the low flow periods,
as a result of distinct hydrological regime and physicochemical characteristics as observed by
Claret et al. (2001). Our second hypothesis was that (H2) the low flow period will induce
seasonal changes in microbial community composition, structure and processes, also
characterized by strong differences between types of wetland as observed for enzymatic

activities by Corti et al. (2011) in intermittent rivers.

1.2. Material and methods

L.2.a. Study sites

The present study was carried out in the River Ain floodplain, France (Figure 3-1).
Flowing in a large porous aquifer, the river is characterized by high sediment dynamic and
fluvial metamorphose over its last fifty-kilometers before its confluence with the Rhone
River. During the last century, the River Ain abandoned numerous water bodies, former
meanders and breaded-arms, supporting a large wetland ecosystem. Since twenty years, both
the climate change and the land used (i.e. irrigation) induced a seasonal decrease in
piezometric level (near -1m or more) and an increase in duration and intensity of the low flow
period. Only few water bodies display total water recession while a majority of them

demonstrate clear evidence of partial retreat induce by summer.
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Ain River

~20km

N

Rhéne River &

Figure 3-1 : Study area, the floodplain of the Ain river (France) and habitat characteristics

(RW: relatively running water; UP: upwellings, IP: isolated pools)

L.2.b. Sampling strategy

Investigation were conducted during three sampling dates, during spring high flow
(April 2011), one month after the beginning of the summer low flow period (June 2011) and
one month after the return of high flow in autumn (Octobre 2011). Six monitoring sites were
chosen into three water bodies (i.e. Bellegarde, Vers la Borne and Brotteaux) within an area
of 20 km. Sites were classified according the type of wetland: running water (RW1 and
RW?2), up-welling zone (UZ1 and UZ2) and isolated pool (IP1 and IP2). For each date and
site, three replicats of water (~10 cL each) and sediment (~20g each) were randomly sampled
on the streambed surface directly and in the interstitial habitat (-20 and -50 cm depth) using
the Bou-Rouch method. Promptly after the return at laboratory, each replicat of sediment was
divided in four sub-sampling: ~2¢g for direct measurements of the two microbial activities,

~10g for direct sediment analyses and ~5g were stored at -20°C for futures DNA extractions.



1.2.c. Water and sediment characterization

Superficial water was directly sampled and interstitial water was sampled with a
peristaltic pump (WAB) for chemical analysis. Water temperature, specific conductivity
(LF92, WTW™, Weilheim, Germany), pH, and dissolved oxygen content (HQ20, HACH™,
Dusseldorf, Germany) were measured in the field. Ammonium (NH4+) was determined using
the spectrophotometric indophenol blue method according to NF T 90-015-2. Nitrite (NO2-)
was determined using colorimetric method according to NF EN 26777. Nitrate (NO3-) was
determined by ion chromatography according to NF EN ISO 10 304.

Sediment water content was measured on a subsample of wet sediments that was
weighed and then dried at 60°C to constant weight. Sediment water content was calculated as
the difference between wet and dry weight divided by wet weight and expressed as
percentage. Organic matter content was determined on the subsample of dry sediments as loss

on ignition at 550°C for 8 hours and expressed as percentage.

L.2.d. DNA extraction, biomasses assessment and community structures

Genomic DNA was extracted from 0.5 g of sediment using the UltraClean Soil DNA
Kit (MoBio Laboratories, Ozyme, France) according to the manufacturer’s instructions. The
DNA purity and concentration were controlled by the spectrophotometric method (absorbance
of the DNA solution at wavelengths 260 nm and 280 nm) using the Nanodrop® ND1000
device (Labtech International, Ringmer, U.K.). The DNA concentration was used as a semi-

quantitative assessment of the total microbial biomass.

Automated Ribosomal Intergenic Spacer Analysis (ARISA) was performed as described in
(Ranjard et al. 2001). Amplification of the 16S-23S intergenic spacer region from the
bacterial rRNA operon was performed using the primers S-D-Bact-1522-b-S-20 (eubacterial
rRNA small subunit, 5’-TGC GGC TGG ATC CCC TCC TT-3’) and L-D-Bact-132-a-A-18
(eubacterial rRNA large subunit, 5’-CCG GGT TTC CCC ATT CGG-3"). The primers 2234C
(5’-GTTTCCGTAGGTGAACCTGC) and 3126T (5’ -ATATGCTTAAGTTCAGCGGGT)
were used for the fungal communities. PCR reactions with both the bacterial and fungal
primers were carried out in a total volume of 25 pL containing a 10 x Taq reaction buffer (GE
Healthcare), 1.5 mM MgCl2, 200 uM of each deoxynucleotide, 0.2 uM of each primer,
bovine serum albumin (Sigma, 0.3 mg ml-1 final concentration), 2.5 U Taq DNA polymerase
(GE Healthcare) and 3 ng of template DNA. PCR reactions were run in a Thermocycler
Mastercycler (Eppendorf AG, Hamburg, Germany) under the following conditions: an initial

denaturation at 94°C for 3 min, followed by 25 cycles of denaturation (1 min at 94°C),
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annealing (30 s at 55°C), and extension (1 min at 72°C), and a final extension at 72°C for 5
min. Amplified fragments were separated and quantified by capillary electrophoresis on an
Agilent 2100 bioanalyzer using a DNA 1000 kit (Agilent Technologies, Massy, France)
according to the manufacturer’s instructions. Fluorescence data were converted in 2-
dimensional gel image using 2100 Expert Software (Agilent Technologies, Santa Clara, CA,
USA). Sample patterns were normalized with an internal standard and external ladder
included in each gel using the GelCompar II version 4.6 software (Applied Maths, Ghent,
Belgium). The intensity and the length of each fragment were determined and fragments with
the same length were grouped into an operational taxonomic unit (OTU). An abundance
matrix (with samples as rows and OTUs as columns) based on the abundance of a given OTU
in each sample was constructed. A community distance matrix was calculated between all
pairs of samples using the Bray-Curtis dissimilarity index after the Hellinger transformation

was applied to the OTU abundance matrix (Ramette 2007).

1.2.e. Microbial activities

Hydrolysis and respiratory activities of microbial communities are considered a basic
measure of OM decomposition and energy flow (Hill & Gardner, 1987; Hill et al., 2000, Corti
et al., 2011, Foulquier et al., 2011).

Hydrolysis of fluorescein diacetate (FDA) by non-specific esterases was used as a global
indicator of microbial activity. FDA hydrolysis on sediment was measured using the
procedure of Jorgensen et al. 1992. Sediment samples (1g fresh weight) were placed into 3 ml
of a pH 7.6 phosphate buffer solution with 0.15 ml of 4.8 mM FDA solution. The incubation
was maintained for 20—120 min until a green coloration of fluorescein appeared to ensure that
FDA concentration was not limiting enzymatic activity. The reaction was stopped by freezing
the sample after the addition of 4.5 ml of acetone. Fluorescein concentration was estimated
from the absorbance of the filtered supernatant (0.45 um, Millipore) measured at 490 nm and
was expressed as umol of FDA hydrolyzed per hour per gram DW of sediment (umol FDA
h—1 g—1 sediment DW).

The 2-(p-iodophenyl)-3-(p-nitrophenyl)-5-phenyl tetrazolium chloride (INT) was used to
measure dehydrogenase activity (respiratory activity) as modified from Houri-Davignon et al.
(1989). Sediment sample (2 g fresh weight) was incubated in a 0.02% INT solution for 2 h at

room temperature and then filtered on a nylon membrane (0.22 um, MSI). Controls were



prepared by adding formaldehyde (2% final) in sediment samples, 1 h before the addition of
the INT solution. Extraction of INT-formazan was made in vials containing 5 ml of methanol.
Each vial was sonicated for 30 s, at power 4 and 80% active cycle using a Vibracell sonicator
(Type 72401; 300 W; 20 KHz; Bioblock, Illkirch, France) fitted with a 3 mm microtip to raise
solvent extraction yield (Maurines-Carboneill et al. 1998). The INT-formazan extract was
measured with a spectrophotometer adjusted at 480 nm against control blank. The quantity of
INT-formazan was computed by using the molar extinction coefficient of 18,000 M—1 cm—1
at 480 nm and was expressed as pmol of INT-formazan produced per hour per gram DW of

sediment (umol INT h—1 g—1 sediment DW).

L.2.f. Statistical analysis

A Principal Component Analysis (PCA) was used to assess seasonal and spatial

variation in physicochemical characteristics of both water and sediments.

The Shapiro-Wilk test was used to investigate the normality of data. The differences in
community structures (total abundance and total richness) and activities of microbial
communities were tested using a mixed model ANOVA with type and depth as fixed factors
(with depth nested in type) and the date as repeated measurements to take into account the
low flow period effects. When depth effect was significant, independent ANOVA were
performed for each depth to take into accounted the great vertical variability in seasonal
changes (i.e. in order of 10" or 10). For all tests, Tukey’s HSD tests were used for multiple
comparisons. The correlations between activities and physicochemical characteristics or

biomectric variables were analyzed by linear regression (test R2).

To detect differences in bacterial- and fungi-assemblage structure among sampling sites at
each date, we performed non-metric multidimensional scaling (NMDS) using the Bray-Curtis
metric, and the accompanying test analysis of similarity (ANOSIM). Differences between
types before the low flow period, and between dates for each type, were assessed using
Kruskal-Wallis test applied respectively to the coordinates of sites and date, obtained from the
NMDS, and quantified using the Serensen’s similarity index (S;) applied to presence/absence
data. Statistical analyses were carried out using R Statistical Software (‘Mass' and 'Vegan'

packages) with a p level a = 0.05.
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1.3. Results

1.3.a. Changes in physicochemical characteristics

The PCA performed on physicochemical characteristics of water and sediment (Figure
3-2a) first highlighted a clear low flow effect and a shift in environmental parameters along
the second axis, characterized by an increase in mean values of temperature (from 11,7 + 0.1
to 16,8 = 0.5 °C), NHy4  concentration (from 0.0 to 0.9 + 0.3 mgNH4/1), PO, concentration
(from 0.0 to 0.1 mgPO4/1), and a decrease in DO concentration (from 8.3 + 0.4 to 6.1 £ 0.9
mgO2/1) and up-welling (i.e. SO4, from 26.3 + 1.2 to 13.1 £ 0.8 mgSO4/1).

SWater

pH

b)

Figure 3-2 : Low flow effect on physicochemical characteristics of water and sediments (a)
and seasonal variation according to the type of wetlands (b). The correlation circle for the

tow projections (a and b) was presented in c.

Clear differences between the three types of wetland were also observed (Figure 3-2b). First,
sites RW exhibited lower seasonal changes (i.e. small ellipse close to the centre of PCA

projection). The temperature did not exceed 18°C and DO concentration ranged between 8.1



and 6.2 mg/l (Tableau 3-1). At the contrary, both UP and IP sites exhibited higher seasonal
changes (i.e. large ellipses on the PCA projection). While both the RW and IP ellipses were
centered on the origin of axes, sites UP differed significantly and were characterized by high
amounts of NO; (4.9 £ 0.2 mg/l), conductivity (495 £ 5 ps) and SO4 (27.2 £ 4.1 mg/l), as a
result of the deep groundwater inputs. Moreover, the mean temperature did not exceed 17 °C,
during the low flow periods, whereas it increased significantly in sites IP (up to 21.5 °C),
which exhibited the higher seasonal changes (i.e. the greatest ellipse); with strong rise in NHy
(2.2 = 0.5 mg/l), and PO4 concentrations (0.1 mg/l) and the lowest DO concentration (3.4£1.5
mg/l) during the low flow period. The TOM content of the sediment before the low flow
period increased from RW (0.14 £ 0.01 g) where water is constantly renewed to IP (0.25 +
0.12 g) and UP (0.48 = 0.01) where OM accumulated. During the low flow period, TOP
decreased in RW and UP but slightly increased in IP which became the richest area in OM.

Tableau 3-1: Seasonal shift in physicochemical characteristics according to the type of

wetlands and the depth (Mean * standard error, n=6).

Depth VTVZESIZgj Date daily T°C 0, (mg/]) NH4 (mg/l) TOM (2)
RW Before/After 11.2+0.5 8.1+0.8 0.0 0.14+0.01

. During 17.742.1 7.340.5 0.3+0.0 0.01+0.01
8 up _ Before/After  10.2+0.1 7.440.1 0.0 0.48+0.01
2 During 15.2+1.1 6.8+0.4 0.2+0.0 0.20+0.09
P Before/After  13.7+0.1 8.9+1.8 0.0 0.25+0.12

During 19.442.5 3.441.5 2.240.5 0.29+0.14

py _Before/After  12.540.5 7.6+0.3 0.120.1 0.25+0.06

During 15.3+0.2 8.1+0.8 0.2+0.1 0.0240.02

g up _Before/After 115402 7.6+0.6 0.1=0.1 1.71+0.34
@ During 149403 44402 0.3+0.1 0.0320.01
P Before/After  12.9+0.3 7.7+0.2 0.0 0.36+0.17

During 17.1£0.6 5.940.1 1.5+0.3 0.43%0.13

1.3.b. Changes in microbial community compositions

A total of 48 OTUs were detected for bacterial communities and ranged between 46 and
48 OTUs according to the depth. The NMDS performed on bacterial fingerprints at surface of
wetlands (Figure 3) demonstrated a strong effect of the wetland type (R = 0.315, p = 0.001;

with poor differences between the two stations of each type of wetlands) and a strong effect of
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the low flow period (R = 0.157, p = 0.001). Before the low flow period, the communities were
significantly different according to the type of wetlands (p = 0.002), especially in sites UP
where the Sorensen index were always the lower (Sg = 0.60 £ 0.09 and 0.52 + 0.11,
respectively compared to RW and IP). The communities were more similar between RW and
IP sites (Ss = 0.83). However, different patterns of responses facing the low flow periods were
observed, leading to the homogenization of the bacterial communities, which were
significantly similar during the low flow period (p = 0.751; Sg > 0.82 ). Finally, the
communities continued to shift during and one month after the low flow period. Both the UP
and IP communities were characterized by a high but not complete resilience, with two third
of similarity between before and after the low flow period (Sg = 0.63 + 0.09 and 0.67 £ 0.05
respectively), while the community in RW sites was characterized by a low resilience with

only one third of similarity (S =0.38 + 0.13).

The NMDS performed on bacterial fingerprints at -50cm depth (Figure 3-3) also
demonstrated a strong effect of the wetland type (R = 0.264, p = 0.001) and a strong effect of
the low flow period (R =0.336, p = 0.001). Before the low flow period, both the communities
in RW and IP were similar but were significantly different to the UP sites (p = 0.003). The
low flow period induced a shift in the community compositions, but changes were less
important in UP, where communities remained significantly different from the other types (p
=0.003). Finally, the communities continued to shift during and one month after the low flow
period. Both the RW and IP communities were characterized by a high but not complete
resilience, with two third of similarity between before and after the low flow period (S = 0.60
*+ 0.01 and 0.71 £ 0.03 respectively), while the community in UP sites was characterized by a
lower resilience with less than one half of similarity (Sy = 0.48 + 0.11). However, these
different patterns of responses in front of the low flow period led to the homogenization of the
bacterial interstitial community composition one month after the low flow period whatever

the type of wetlands (p = 0.143).
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Figure 3-3 : Low flow effect on bacterial community compositions (16S) according to the type
of wetlands, in surface and interstitial habitat. T1: before; T2: during; T3: after the low flow

period respectively.

For fungal communities, a total of 46 OTUs were detected and ranged between 41 and 43
OTUs according to the depth. The NMDS performed on fungi fingerprints at the surface of
the wetlands (Figure 3-4) demonstrated a strong effect of the wetland type (R = 0.201, p =
0.001) and a strong effect of the low flow period (R = 0.146, p = 0.001). The fungal
communities were significantly different according to the type whatever the date (p < 0.007)
and patterns of changes facing the low flow were also different. The fungal community
remained more stable in UP (p = 0.196) and was characterized by a high resilience and the
higher similarity between before and one month after the low flow period (Ss = 0.86 + 0.08).
The community in IP significantly shifted (p = 0.006), but was characterized by a good
resilience and similarity of two third (S = 0.66 + 0.11), while the community in RW
significantly shifted (p = 0.003) but no resilience was observed one month after the low flow

period (S; = 0.04 £ 0.03).

The NMDS performed on fungal fingerprints at -50cm depth (Figure 3-4) also demonstrated a
strong effect of the wetland type (R = 0.130, p = 0.001) and a strong effect of the low flow
period (R = 0.153, p = 0.001). The fungal communities were significantly different according
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to the type of wetlands before and during the low flow period (p < 0.018 and p < 0.045
respectively). However, changes induced by the low flow period led to the homogenization of
the fungal interstitial community composition after this period whatever the type of wetlands
(p = 0.312). The IP community was characterized by the highest resilience, but not complete
(Ss = 0.63 + 0.07), while the RW community sifted significantly and no resilience was
observed one month after the low flow period (Ss = 0.03 £ 0.04). The UP community was

characterized by a weak effect of the low flow period and a moderate resilience (Sg= 0.55 *

0.11)
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Figure 3-4 : Low flow effect on fungal community according to the type of wetlands, in
surface and interstitial habitat. T1: before; T2: during;, T3: after the low flow period

respectively.

L.3.c. Changes in microbial community characteristics

Both the type of wetlands and the seasons had significant effect on microbial
community characteristics (Figure 3-5). Before the low flow period, a significant difference
was observed between stations, with the highest biomass measured in UP and the total
biomass significantly decreased with depth (F¢=6,7; p-value<0.001), whatever the type of

wetlands (Figure 3-5a). The effect of low flow was significant at the surface, with strong



interaction with wetland types (F4,00 = 3.6, p =0.008), the maximum of surface biomass of
each type were observed successively at different date from UP, to IP and RW. First, the total
surface biomass in UP strongly decreased during the low flow periods (p = 0.029) and
remained stable thereafter. Then, the total surface biomass in IP strongly increased during the
low flow periods, then decreased near it initial values thereafter (» = 0.005). Finally, the total
biomass in surface RW remained stable during the low flow and twice increased thereafter (p
= 0.034). At -20cm depth in interstitial habitat, no difference was observed for the type of
wetland, but a strong effect of low flow period (F» 30 = 4.4, p = 0.028) was observed, with a
total biomass decrease in both IP (»p = 0.036) and UP (p = 0.050). At -50 cm depth, no

significant change was observed between stations and during season.

The bacterial richness (Figure 3-5b) ranged between 4 and 25 OTUs whatever the depth and
was significantly affected by season (F, 9= 14.9, p < 0.001) with strong interaction with the
type of wetland (F490 = 5.6, p < 0.001) and the depth (Fi290 = 7.4, p < 0.001). Patterns were
complex and varied between depths within each wetland types with no consistent trend,
except a higher bacterial richness in surface at RW than in the other stations before the low

flow period.

The fungal richness (Figure 3-5c¢) ranged between 7 and 21 OTUs and was significantly
affected by season (F290 = 28.3, p < 0.001) with strong interaction with the type of wetland
(Fa90 = 44.7, p < 0.001) but was not influence by the depth (Fi290 = 1.6, p = 0.114). The
fungal richness was higher in surface and at both -20 and -50cm in RW, but it sharply
decreased during the low flow period and remained low whatever the depth (p-values <
0.015). In contrast, the fungal richness increased significantly in UP and IP during the low
flow period whatever the depth (p-values < 0.004) then decreased near their initial values one

month later.
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Figure 3-5 : Effect of the low flow period on microorganism biomass (a), bacterial richness
(b) and fungal richness (b) according to the type of wetland, at surface and in interstitial
habitats (-20 cm and -50 cm depth). RW: relatively running water wetlands; UP: upwelling

zones, IP: isolated pools, mean = SE, n = 6).

1.3.e. Changes in microbial activities

Both the hydrolytic activity and the respiratory activity sharply decreased with depth
(Figure 3-6, in order of 10 and 100, respectively). Both the hydrolysis (FDA) and respiratory
(INT) activities at surface were affected by the low flow (p-values < 0.050) with strong
interaction between type (p-values <0.05). Before the low flow period, the maximal value was

observed in UP for both activities. During the low flow, both activities decreased in RW and



UP while they increased in IP (F430 = 3.01, p = 0.040), and returned close to their initial
values thereafter in RW, but remained lower in UP. At -20cm depth in the interstitial zone, the
FDA decreased in both UP and RW during the low flow period (F430 = 2.56, p = 0.061,
considered significant), while it increased in IP (F430= 2.56, p = 0.041). At -50cm depth, the
low flow induced a decrease in FDA whatever the type of wetlands (F430=2.96, p-values <
0.049), with a strong increased in RW thereafter (F430 = 2.96, p = 0.035) while it remained
low in UP and IP. No significant change was observed for INT at both depths.
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Figure 3-6 : Low flow effect on in microbial activities according to the type of wetlands, at

surface, -20 cm and -50 cm depth. (mean £ ES, n = 6).

The two activities were positively correlated to the microbial biomass (p-values < 0.001) due
to both the seasonal changes and the depth effect, but no relation was found between activities
and bacterial or fungal richnesses. The hydrogenasic activity (FDA) was positively correlated
to DO, NO3 and TOM (p-values < 0.011), all decreasing with depth and during the low flow
period. The desydrogenasic activity (INT) was positively correlated to DO and temperature,
that both decreased with depth (DO and INT) or increase during summer (T° and INT) in the
sites IP.
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1.4. Discussion

1.4.a. Wetland types influence the bacterial and fungal community structures and
activities.

The first hypothesis stipulated that the community structures and activities will differ
according to the types of wetlands (i.e. relatively running water sites, upwelling zones, and
isolated pools) before the low flow period. Our results (Tableau 3-2) showed three distinct
compositions in both bacterial and fungal communities (named C1, C2 and C3 respectively)
according to the types of wetlands, a higher biomass in UP and higher bacterial and fungal
richnesses in RW. Both the hydrogenase and deshydrogenase activities were positively
correlated to the total biomass and the TOM, which were the highest in sites UP. Our first

hypothesis (H1) is hence confirmed.

Tableau 3-2 : Spatial heterogeneity effect on surface community composition and microbial

processes before the low flow period and global depth effect.

RW UP P Depth
Community before
the low flow period cl € ©
TOM Lower Higher Intermediate
Biomass Lower Higher Intermediate NN
Bacterial richness Higher Lower Lower o
Fungal richness Higher Lower Lower o}
FDA Lower Higher Intermediate NN
INT Lower Higher Lower NN

The high bacterial and fungal richnesses in sites RW may result of the high renewal of water
in this relatively flowing wetland, supporting upstream-downstream inputs of
microorganisms. In contrast, the high biomass and activities in sites UP may be linked to the
higher quantity of TOM at the end of the winter period. The input of groundwater in sites UP

may support higher organic matter production during the cold season.

The coupling between structure and function was limited by the high degree of functional
redundancy within microbial communities (Allison and Martiny, 2008), suggesting that rates

of biogeochemical processes would mainly be driven by environmental factors, here TOM.



However, our results also demonstrated that both the bacterial and fungal richnesses within
each type were twice lower (less than 25 and 21 OTUs respectively) than the total number of
OTUs observed at the scale of the entire floodplain (more than 46 and 43 OTUs respectively),
suggesting that spatial heterogeneity of wetland habitats increased the OTUs number. This
strong increase in OTUs number may potentially support different microbial functions (i.e.

nitrification, denitrification).

1.4.b. Wetland types influence the low flow period responses of microbial processes
and community composition.

The second hypothesis suggested that the low flow period impact on microbial
communities and processes will differ according to the wetland types. Our results highlighted
that the low flow period tend to homogenize the bacterial community (named C4, Tableau 3-
3) in both surface and interstitial zone, and the fungal community in interstitial zone, but
several changes in microbial processes (i.e. biomass and enzymatic activities) were observed
according to the type of wetlands. Our second hypothesis (H2) was hence confirmed only for
the impact of low flow period on microbial processes. Moreover, both the effect of season and

type of wetland tend to disappeared with depth.

Tableau 3-3 : Effect of the low flow period on community compositions and microbial
processes (Ss: Sorensen’s similarity index, Cn and Cm as distinct communities, Cn and Cn’

as near-identical communuties)

RW UP IP
Community before <::‘::> <::|::>
Cl S. =060 C2 S =052 C3
the low flow period
Community during C4
the low flow period ( no significant difference between habitat, S; > 0.82)
Community after the C5 2’ c3’
low flow period (no resilience) (partial resilience) (partial resilience)
TOM ~ N 7
Biomass - N 7
Bacterial richness _ A A
Fungal richness N A 7
FDA \ N %
INT N N A
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The increase of biomass and activities in sites I[P may be explain by the increase in
temperature and TOM in these stagnant stations, enhancing microbial process (Findlay et al.,
2003, Febria et al., 2010). While completed drying negatively affected both the biomass
production and enzymatic activities (Darty et al., 2011; Corti et al., 2011), the low flow
periods could enhance these microbial processes when shallow water persist. The decrease of
biomass and activities in sites RW and UP may be the result of the temperature buffering by
groundwater inputs (UP) and the progressive decrease in nutrients (UP and RW). As both
activities were expressed by gramme of TOM, the observed decreased in FDA and INT in
RW and UP may also be explain changes in TOM quality. Before the low flow period, TOM

may be dominated by easier biodegradable organic matter than during the drying period.

This spatial heterogeneity of wetlands and their associated patterns of responses facing the
low flow period induced asynchronies in the microbial processes (i.e. biomass production and
mineralization), which occurred successively in different habitats at the floodplain scale.
Indeed, they were first maximal in upwelling zones (UP sites) before the low flow period,
then in pools (IP sites) during the low flow period and finally in relatively running water sites

(RW) after the low flow.

Concerning the community compositions, the surface communities continue to shift and
quickly differ according to the type of wetlands after the low flow period despite the
homogenization of community compositions induced by this period (Table 3), suggesting a
great influence of the type of habitats on the community resilience. In addition, the
communities at sites UP and IP one month after the low flow period (named C2’ and C3’
respectively) shift near their initial composition (C2 and C3), while the communities at sites
RW (named C5) remained mainly different to their initial composition (C1). However, the
resilience of both the bacterial and fungal communities at sites UP and IP were relatively low
(no more than two third of similarity one month after the low flow period), excepted for the
fungal community in sites UP. The seasonal changes of microbial community composition
appeared more complex than expected, with numerous patterns, resulting of combined effects
of the wetland morphology, the low flow period and the depth. The changes in community
composition occurred one month after the low flow period at 50cm depth, while they were
observed during this period at the surface. Such seasonal variation in the interstitial
community has already been described (Febria et al., 2010, Zhou et al., 2012), but our results

highlighted the delay in the response (i.e. homogenization) of the interstitial community



composition compared to the surface, probably due to the greater stability of the interstitial

zone.

While strong correlation between biomass and enzymatic activities were observed, the
relation between community compositions, bacterial and fungal richnesses and microbial
processes used in our study was not clear. Future studies need to explore the effect of both the
spatial heterogeneity of community compositions with a functional approach (i.e.
absence/presence of different functional genes). A strategy using global sequencing may be
used to explore in details the diversity of microbial communities. Moreover, the microbial
processes used in our study were global descriptors of the organic matter mineralization.
More specific activities, such as xylosidase, glucosidase or methane production, could be
more sensitive to community composition changes that the highly redundant hydrogenase and

deshydrogenase activities.

1.5. Conclusions

At the floodplain scale, the hydrology and morphology of wetland control the seasonal
responses of microbial communities and processes facing the low-flow-period. First, our
result demonstrated that microbial community structures initially differed according the type
of wetland, but the low flow period tends to homogenize the community whatever the type of
wetland. Our results also demonstrated that microbial biomass and processes (enzymatic
activities) are influenced by the low flow period with strong interaction between the type of
wetland and the depth inside sediment. While low flow event reduced microbial processes in
relatively flowing water (RW) and upwelling zones (UP), they are stimulated in isolated pool
(IP). Moreover, the maximum of each processes tend to occurred at different periods
according to the type of wetlands: it was maximal in upwellings during spring, in isolated
pools during the low flow and finally stimulated by the renewal of water during the autumn in
flowing sites. As a consequence, the heterogeneity of wetlands in large floodplain may
support microbial processes at different place for different periods of the year and may be take
into account for the future management of wetland ecosystems in a context of global changes
and floodplain drying. In the same way, future studies must focus on new strategies for

explore the relation between microbial diversity and functions.
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Partie II - Impact de I’étiage et de ’asséchement sur les communautés

d’invertébrés

I1.1. Matériels et méthodes

11.1.a. Stratégies d’échantillonnage et structures des communautés in natura

Le méme design expérimental que celui utilis€¢ pour 1’étude des processus microbiens
(partie 1) a été suivi pour les invertébrés (6 sites, 3 dates, 3 profondeurs). Les 6 sites ont été
répartis selon 3 types de morphologie de zones humides (i.e. des eaux relativement courantes
notées « RW », des apports phréatiques notées « UP » et la formation de mouilles isolées
notées « IP ») induisant chacun un comportement hydrologique différent face a
I’assechement, indépendamment de la zone humide d’origine. Les invertébrés ont été
collectés en surface a I’aide d’un filet Surber (200 um) et a -20 et -50 cm de profondeur dans
la zone interstitielle a I’aide d’une pompe Bou—Rouch (Bou & Rouch, 1967; Bou, 1974) avec
laquelle 5 L d’eau et de sédiment ont été pompés, puis filtrés (200pum), le tout répliqué trois
fois. Les échantillons ont été fixés a I’éthanol 90% in situ puis stockés au laboratoire. Les
organismes ont ensuite ¢t¢ dénombrés sous la loupe puis identifiés a I’ordre (Cyclopoida,
Harpacticoida, Odonata, Heteroptera, Megaloptera), au genre (pour les Trichopteéres,
Coléopteres, Niphargus, Salentinella, Microcharon, Proasellus) ou a I’espéce (pour les
Cladoceres, Ostracodes, et les macrocrustacés, ainsi que pour les Ephéméroptéres et les
Plécopteres). Les Ephéméropteres, Plécopteres, Trichopteres et Coléopteres sont regroupés
sous I’abréviation EPTC. L’appellation « insectes a adultes émergeants » inclue les EPTC,
ainsi que les Odonates, Hétéropteres et Mégalopteres, méme si la plupart des Coléopteres

collectés dans ces zones humides possedent des adultes aquatiques.

1I.1.a. Réhumidification expérimentale de sédiments et espéces résistantes

Trois réplicats de 50g de sédiments désséchés ont été collectés au sein de chacune des
trois zones humides, sur des berges récemment exondées lors de I’étiage. Ces sédiments ont
¢té¢ réhumidifiés en laboratoire (eau des sites filtrée) et incubés pendant 30 jours a 20°C avec
un cycle journalier jour/nuit. L’ensemble des échantillons (eau+sédiment) ont été filtrés sur
un tamis 100um a 1, 6, 14, et 30 jours. Les individus récoltés ont été dénombrés a la loupe

binoculaire et identifiés a ’espéce pour les Ostracodes et aux sous-ordres pour les autres



groupes, dont les Copépodes. Les espéces présentes a 1 et 6 jours ont été considérées comme
résistantes a I’assec sous forme d’adultes ou juvéniles en dormance, ceux apparaissant au bout
de 14 et 30 jours comme résultant de I’éclosion d’ceufs en dormance. Les résultats de cette
expérimentation sont détaillés dans un rapport de stage (Belhaf, 2012) et ne seront présentés

ici que succinctement.

1L 1.c. Analyses statistiques

Les assemblages strictement aquatiques de crustacés, et des insectes pouvant échapper a
I’étiage/assechement par 1I’émergence d’adultes terrestre/aériens, ont été analysés séparément

(Parties I1.2 et II.3 respectivement).

Afin d’évaluer les différences de structure des assemblages avant, pendant et apres 1’étiage
2011, deux analyses par positionnement multidimensionnel non-paramétrique (Non-Metric
Multidimensional Scaling, NMDS) ont ¢été réalisées selon la méthode Bray-Curtis,
accompagnées d’Analyses de Similarit¢ (ANOSIM) pour tester ’effet des différents facteurs
(date, type de zones humides, profondeur). Ces analyses statistiques ont été réalisées en
utilisant le logiciel R Statistical (packages 'Mass' et 'Vegan') avec un niveau de significativité

o=0.05.

L’abondance annuelle moyenne (Q), I’abondance annuelle maximale (Qmax), la
richesse spécifique (S, nombre de taxons présents) pour une date donnée, la richesse annuelle
(diversité a) et I’hétérogénéité des communautés (diversité ) ont été calculées pour chacun
des habitats. La richesse spécifique régionale (diversité y) est également mesurée a 1’échelle
de la plaine alluviale et des courbes de raréfaction sont utilisées afin d’évaluer la contribution

des différents habitats a la diversité y selon la méthode de Ugland (Ugland et al., 2003).
La diversité B est calculée d’apres Amoros et Bornette (2002), selon I’équation (1) :
B=[(y/a)-1]/(N-1)x 100 Equation (1)

Ou v est la diversité régionale (e.g. nombre total de taxons identifiés sur ’ensemble de la
plaine alluviale), a la diversité locale moyenne et N le nombre total d’habitats échantillonnés
dans la plaine. La diversité¢ § varie entre 0 (similarité maximale : toutes les espéces sont
retrouvées dans tous les habitats) et 100 (dissimilarité maximale : toutes les especes
retrouvées recensées dans un habitat sont spécifiques et retrouvées uniquement dans cet

habitat).
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Des indices de diversité de Shannon ont également été calculés pour chacun des habitats et a
I’échelle de la plaine alluviale, afin d’évaluer I’impact de 1’étiage sur la biodiversité globale,
intégrant ainsi 1’abondance relative et la rareté des espéces. L’indice de biodiversité de

Shannon est calculé selon 1’équation (2) :
H =-3%, pi In(pi) Equation (2)

Ou pi est la proportion d’un taxon (i) par rapport au nombre total d’individus du milieu tous
taxons confondus, et S le nombre total de taxons. L’indice de diversit¢ de Shannon augmente
lorsque la proportion des taxons rares augmente et que la répartition des individus entre
taxons est plus équilibrée. Un indice de diversité de Shannon a été calculé pour le peuplement
global de chaque habitat, a chaque date, en cumulant des échantillons obtenus par deux
méthodes différentes (Surber et Bou-Rouch). La valeur ainsi calculée n’a pas de signification
en elle-méme car le calcul est effectué sur un échantillon composite. Cet indice permet

toutefois de comparer les stations et les dates entre elles.

En s’appuyant sur la littérature (Amoros, 1984 ; Tachet et al., 2000), des espéces « sensibles »
a I’étiage ont été identifiées lorsque celles-ci sont affectées par aux moins une des
modifications physicochimiques induites par I’étiage (ex. augmentation des températures,

anoxie, eutrophisation).

Enfin, la capacit¢ d’enfouissement des organismes a été évaluée par I’augmentation de
I’abondance des individus résidant a -20 et -50 cm de profondeur lorsque 1’abondance en

surface diminue.

Les différences spatiales et temporelles entre les différents habitats ont été testées par un
Modele Linéaire Generalis¢ (GLM), avec le type d’habitat comme facteur principal, la
profondeur imbriquée dans le type d’habitat (lorsque les profondeurs sont considérées
séparément), et les différentes dates en tant que mesures répétées. Pour toutes les variables,
les tests Tukey’s HSD sont utilisés pour les comparaisons multiples. Ces analyses statistiques
ont été réalisées en utilisant le logiciel Statistica 7 (StatsoftTM, Tulsa, USA) avec un risque o

=0.05.



11.2. Résultats

11.2.A. Caractéristiques physicochimiques des habitats

Les variations saisonni¢res des caractéristiques physicochimiques des habitats sont
détaillées dans la partie précédente (cf. Tableau 3-1, article microbiologie). Le Tableau 3-4
résume les principales différences entre les trois types d’habitats (RW : eau relativement
courante, UP : apports phréatiques, et IP : mouille isolée). Pendant I’étiage, les sites RW et
UP offrent des conditions de vie relativement acceptables dans les eaux de surface en
comparaison des sites IP, qui cumule les stress hypoxiques, thermiques et toxiques
(ammonium). Les sites RW et UP different essentiellement par 1’origine des eaux qui
alimentent le milieu (respectivement eaux de surface et eaux phréatiques), et des principaux

flux d’organismes associés (respectivement benthiques ou stygobies).

Tableau 3-4 : Principales caractéristiques hydrologiques et physicochimiques des eaux de

surface des trois types d’habitat échantillonnés

Habitat RW UP 1P
. Eaux relativement - Formation de
Type de zones humides courantes Apports phréatiques mouilles isolées
Oxygene dissous
o 73+£0.5 6.8+04 34+1.5
pendant étiage (mg/1)
Température maximale
pendant étiage (°C) 24.7 244 46.4
Temperature moyenne 17.7+2.1 152+ 1.1 194425
pendant étiage.(°C)
Teneur en ammonium 0.3+0.0 0.2+0.0 22405

pendant étiage.(mg/1)

11.2.B. Structure des assemblages de crustacés

La NMDS réalisée sur les assemblages de crustacés (

Figure 3-7) révele un effet significatif de la date (p=0.001), du type d’habitat (p=0.001)
et de la profondeur (p=0.001) sur la structure des assemblages. Les différences entre

profondeurs ne seront pas considérées ici car les assemblages de surface et les assemblages
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interstitiels ont été¢ échantillonnés avec des méthodes différentes. Chacun des deux sites
formant un type d’habitat (RW, UP, IP) se comportent de facon similaire dans les analyses.
Les différences entre types d’habitat étant prépondérantes, nous ne considérerons que les
différences entre ces types d’habitat dans la suite de cette étude. L’assec complet, observé sur
un des sites UP, ne modifie pas de fagon significative la structure des assemblages par rapport
au second site du méme type hydrogeomorphologique. L’influence des apports phréatiques,

caractéristiques de ces sites, semble donc déterminante.

Les coordonnées factorielles de chaque type d’habitat different quelque soit la date
(p<0.001) ce qui souligne les différences de composition des assemblages correspondants. Au
cours des saisons, les trois types d’habitat réagissent différemment. L’assemblage des zones
humides de type UP dérive progressivement le long de I’axe 1 (p<<0.001), sans retour notable
apres 1’étiage, alors que l’assemblage des sites IP dérive uniquement le long de I’axe 2
(p=0.001) pendant I’étiage et tend a retrouver sa position initiale aprés étiage, suggérant une
bonne résilience des assemblages. Enfin, 1’assemblage des sites RW ne varie
significativement sur aucun des deux axes (p>0.063), suggérant un effet négligeable de

1’étiage sur la structure des assemblages de crustacés.

RW UP IP

Figure 3-7 : NMDS réalisée sur l’assemblage de crustacés. Représentation factorielle de la
variation saisonniere de la structure des assemblages en fonction du type d’habitat. Av :

avant étiage, Pt : pendant étiage, Ap : apres étiage.



[1.2.B.a. Impact de I'étiage sur 'abondance des crustacés

L’abondance des microcrustacés (Figure 3-8) varie différemment au cours de 1’étiage

en fonction du type d’habitat et des taxons considérés.

En effet, I’abondance des cladoceéres est maximale dans les habitats de type IP, et minimale
dans les RW. Bien que I’étiage induise un déclin des cladocéres au sein des RW et IP, il tend

a favoriser leur développement dans les UP et dans le milieu interstitiel des IP aprés étiage.

L'abondance des ostracodes est elle-aussi maximale dans les IP avant étiage. Celui-ci induit
une diminution au sein des RW alors qu’il favorise le développement des ostracodes au sein

des UP et IP, plus particulierement dans le milieu interstitiel (& -20 cm).

L’abondance des cyclopoides est globalement plus faible dans les RW. Au cours de 1’étiage,
ces derniers tendent a diminuer en surface, quelque soit le type d’habitat, et a augmenter dans

le milieu interstitiel des UP et IP.

Enfin, I’abondance des harpacticoides s’effondre quel que soit le type d’habitat et la

profondeur considérées au cours de I’étiage.
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Figure 3-8 : Variations saisonnieres de |’abondance des microcrustacés en fonction du type

d’habitat et de la profondeur (Moyenne + ET, n =

6). Les abondances mesurées en surface

(ind/0.03m’) et dans les sédiments (ind/5L) ne peuvent étre comparées directement.



L’abondance des macrocrustacés benthiques (Figure 3-9) s’effondre au cours de
I’¢étiage, quelque soit le type d’habitat et le taxon considéré (Gammarus pulex, Asellus
aquaticus et Proasellus meridianus). L’effondrement des populations de Gammares était
prévisible (Sarriquet et al., 2007). Cependant, celui des populations d’isopodes est plus
surprenant. En effet, ces espéces sont couramment décrites comme ¢étant tolérantes a de
nombreux stress (Maltby 1995, Dehedin et al., 2012). Enfin, I’abondance des macrocrustacés
hypogés (Figure 3-9) est maximale dans les UP tout au long de I’année, et tend a diminuer au
cours de I’étiage, plus particuliecrement en UP (a 0 et -20 cm de profondeur) et IP (toutes
profondeur confondues).

RW UP 1P
0 200 400 0 200 400 0 200 400

bentiques

20 20 E_‘ 20

Abondance des crustacés

B Drying
50 50 50 O After

Figure 3-9 : Variations saisonnieres de |’abondance des macrocrustacés en fonction du type
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d’habitat et de la profondeur (Moyenne + ET, n = 6). Les abondances mesurées en surface

(ind/0.03m’) et dans les sédiments (ind/5L) ne peuvent étre comparées directement.

En outre, les gammares sont absents des sites UP1 et IP1, tous deux caractérisés par
une connectivité hydrologique réduite (voir nulle) avec le chenal principal ou d’autres zones

refuges éventuels.
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[1.2.B.b. Impact de I'étiage sur la diversité de crustacés

Contrairement a ce qui est observée sur I’abondance, I’étiage n’induit pas de variation
significative de la richesse spécifique (S) des crustacés, quel que soit le type d’habitat (Figure
3-11). Cependant, pour un méme effort d’échantillonnage, la richesse spécifique augmente

avec le nombre d’habitats échantillonnés, que ce soit avant [I’étiage (

a) Avant étiage b) Pendant étiage ¢) annuelle
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Figure 3-10a, variant de 26 a 31 puis 34 espéces recensées respectivement pour 1, 2 et 3

habitats échantillonnés et un effort égal a 18 prélévements), pendant 1’étiage (

a) Avant étiage b) Pendant étiage ¢) annuelle
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Figure 3-10b, variant de 25 a 29 puis 31 especes recensées respectivement pour 1, 2 et 3
habitats échantillonnés), ou sur ’année (Figure 10c, variant de 34 a 41 puis 44 especes
recensées respectivement pour 1, 2 et 3 habitats échantillonnés et un effort égal a 53
prélevements). Ces augmentations démontrent que 1’assemblage des crustacés serait sensible a
I’hétérogénéité des habitats a I’échelle de la plaine alluviale quel que soit la date considérée.
Cette hétérogénéité lice a 1’habitat serait a I’origine d’un enrichissement de 10 espéces a

I’échelle de la plaine alluviale (A1), soit 23% de la totalité des espéces.

D’autre part, bien que la richesse spécifique totale soit identique avant et pendant étiage
(S = 37), la diversité annuelle tous sites confondus est plus €élevée que la diversité avant ou

apres ¢tiage (
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Figure 3-10c, y = 44). Cette augmentation indique que les assemblages de crustacés avant et
pendant étiages ne sont pas identiques, ce qui se traduit par ‘gain’ de 6 especes (A2). L’étiage

influencerait donc la présence/absence de 14% du total des especes.
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Figure 3-10 : Courbes de raréfaction des especes de crustacés respectivement pour 1, 2 ou 3
habitats (a) avant étiage, (b) pendant étiage et (c) annuelle. Al représente la différence

induite par ’hétérogéncéité des habitats et A2 représente la différence induite par l’étiage.

La richesse des crustacés serait donc influencée a la fois par I’hétérogénéité spatiale lice a
I’habitat et par les variations temporelles liées a [’étiage, bien que I’influence de

I’hétérogénéité entre habitats soit 1égérement plus forte (A1 > A2).

Cette hétérogénéité entre habitats induit premicrement des variations spatiales de la
diversité annuelle (Figure 3-11), entre le type d’habitat : les sites RW présentent la plus forte
diversité a (31 + 3 taxons) alors que les sites UP et IP présentent une diversité a plus faible
(respectivement 21 £ 1 et 26 + 1 taxons). Cependant, la diversité 3 est la plus importante au

sein des sites UP (23 + 2 taxons), suivis par les sites IP (17 + 3 taxons) alors qu’elle est
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relativement faible dans les RW (9 £ 5 taxons), suggérant que les assemblages présents au
sein des sites UP et IP sont davantage spécifiques a ces milieux, et différent de ceux des sites
RW retrouvés sur dans la plupart des habitats de la plaine. De plus, les apports phréatiques

(sites UP) semblent étre 1’habitat contribuant le plus a la diversité a 1’échelle de la plaine

alluviale.
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Figure 3-11 : Variation saisonniere de la richesse (S) et des diversités a et [ de [’assemblage

des crustacés en fonction du type d’habitat (Moyenne = ET, n = 6).

Cette hétérogénéité entre les habitats renforce également I’amplitude des variations temporelles
a I’échelle de la plaine alluviale, en induisant des successions saisonnieres d’espéces distinctes entre
les types d’habitat (Figure 3-12), plus particuliérement visibles pour les assemblages des cladocéres
et des ostracodes. L’assemblage des cladoceres est dominé par Alona quadrangularis et Biapertura
affinis quelque soit la date ou 1’habitat considéré. Elles sont accompagnées d’un cortége d’especes
moins abondantes Acroperus harpae, Alona spp., Eurycercus lamellatus et Simocephalus spp.
L’assemblage des ostracodes est dominé par Cypria ophtalmica dans les sites UP et IP alors que

Psychrodromus olivaceus domine dans les sites RW.

Les richesses spécifiques des cladocéres et des ostracodes (Figure 3-12) au sein des sites RW
sont toujours plus élevées que dans les sites UP et IP (en moyenne inferieures de moiti¢). Ces
richesses élevées résultent du maintien d’espéces rares dans les sites RW, s’ajoutant au cortége
faunistique formant la base du peuplement, méme pendant I’étiage : 4. protzi et Lathonura rectirostris
(Cladoceres), Shellencandona triquetra, Cryptocandona kieferi, et Fabaeformiscandona spp.
(Ostracodes). Cependant, les diversités o des trois types d’habitat atteignent des valeurs
statistiquement comparables (Figure 3-12). En effet, de nouvelles espéces apparaissent au cours de
I’étiage dans les sites UP et IP, remplacant pour partie les espéces disparues (E. lamellatus). Ces
nouvelles espéces sont caractéristiques d’eaux eutrophes et/ou temporaires, tels Macrothrix laticornis
et Chydorus sphaericus (Cladocéres) ou Ilyocypris bradyi, Isocypris beauchampi et Notodromas

monacha (Ostracodes). Ainsi, bien que les richesses des cladocéres et ostracodes pendant 1’étiage



apparaissent identiques a celles observées avant étiage, le cortége faunistique est différent, permettant
le réajustement de la diversité o des sites UP et [P a des valeurs proches de celle des sites RW malgré
des richesses spécifiques a une date donnée toujours inférieures. Enfin, la diversité 3 est toujours la

plus élevée dans les sites UP et la plus faible dans les sites RW.
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Figure 3-12 : Variation saisonniere de la richesse (S) et des diversités o. et [ des assemblages

des cladoceres et des ostracodes en fonction du type d’habitat (Moyenne = ET, n = 6).

Cependant, malgré [’augmentation du nombre d’espéces présentes, l'indice de Shannon dans chacun

des habitats tend a diminuer au fil des saisons (

Figure 3-13, F,90 = 17.38, p < 0.001). Cet indice a la caractéristique de prendre en compte la
présence relative des espéces les unes par rapport aux autres. De fait, une diminution de cet indice
traduit une raréfaction des espeéces minoritaires et une augmentation de la dominance de quelques

especes.

Les habitats RW présentent, en surface et a -20cm de profondeur, les indices les plus élevés
quelque soit la saison, confirmant le fait qu’ils favorisent le maintien des espéces de crustacés rares et
sensibles. Les sites UP varient peu et semblent les moins affectés, plus particuliérement dans le milieu
interstitiel (-20 et -50 cm de profondeur), suggérant que les apports phréatiques minimisent 1’impact

de I’étiage sur les assemblages de crustacés. Enfin, les sites IP sont affectés a toutes les profondeurs.
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Figure 3-13 : Variation de l'indice de Shannon de [’assemblage des crustacés en réponse a
[’étiage en fonction de [’habitat et de la profondeur (RW : eau relativement courante ; UP :

apports phréatiques ; IP : formation de mouilles isolées, moyenne £ ET, n = 6).

En considérant les habitats dans leur globalité (toutes profondeurs confondues), 1’indice de
diversité de Shannon H’ diminue lors de 1’étiage dans les sites RW (Figure 3-14), bien qu’il soit le
plus élevé et présente des signes de résilience. A DI’inverse, la diversit¢ H’ des sites UP tend a
augmenter. Enfin, la diversit¢ H’ des sites [P diminue, sans résilience visible. Cependant,
I’hétérogénéité des zones humides permet de maintenir une diversité H’ relativement stable a I’échelle

de la plaine alluviale.
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Figure 3-14 : Impact de [’étiage sur l’indice de Shannon calculé sur [’assemblage des
crustacés, en fonction de [’habitat (RW : eau relativement courante,;, UP : apports

phréatiques ; IP : formation de mouilles isolées), toutes profondeurs confondues (Moyenne +



ET, n = 18). Cet indice synthétique, regroupant des échantillons de surface et interstitiels
echantillonnés selon des méthodes différentes, ne peut étre utilisé que pour des comparaisons

inter-stations et inter-dates.

11.2.C. Stratégies des assemblages de crustacés face a l’étiage : Enfouissement,

dormance ou recolonisation ?

Le comportement des crustacés face a 1’étiage est trés variable et ne semble pas
dépendre du type hydrogéomorphologique des zones humides (type d’habitat). Cependant,
I’hydrologie et ’intensité de 1’étiage (maintien en eau ou assec complet) semblent jouer un
role prépondérant. En effet, seules les différences entre ces deux types d’étiage sont
significatives. Pour 1’étude qui suit, les sites seront donc regroupés selon les termes
« Maintien en eaux » (5 sites = 15 réplicats) et « Assec complet » (1 site = 3 réplicats),

indépendamment de leur hydrogéomorphologie.

[1.2.C.a. Communautés des microcrustacés

L’intensité¢ de I’étiage influence la réponse des assemblages de microcrustacés (Figure
3-15). La réponse des assemblages de cladoceres, d’ostracodes et de copépodes (cyclopoides
et harpacticoides) face a un étiage modéré (maintien en eau) differe selon les espéces
considérées. Bien que les populations de la plupart des especes (Eurycercus lamellatus
(Cladocera) et Pseudocandona sp. (Ostracoda)) s’effondrent au cours de 1’étiage, d’autres
(Macrothrix laticornis (Cladocera) et Cypria ophtalimca (Ostracoda)) augmentent au cours de

I’étiage.
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Figure 3-15 : Exemples de dynamiques saisonnieres des populations de microcrustacés en
fonction de l’intensité de |’étiage. Absence/Présence (®/-), et abondance approximative des

organismes de [’espece résidants a 0, -20 et -50 cm de profondeurs (trois tailles de point

selon ’abondance de la population résidant a la profondeur considérée).

Lors d’un étiage sévere (assec complet), les assemblages de cladocéres (toutes especes
confondues, Figure 3-15) et de copépodes sont incapables de se maintenir, méme au sein du
milieu interstitiel. Seule une minorité d’entres elles sont capables de coloniser le milieu avant
(Biapertura affinis) et/ou aprés étiage (Chydorus sphaericus), impliquant des stratégies de
migration a partir d’autres refuges ou des phénomenes de dormance (phénomene non observé

lors de la réhumidification expérimentale de sédiments en laboratoire, Belhaf, 2012).

En revanche, certaines espéces d’ostracodes persistent en se refugiant dans le milieu
interstitiel, a ’instar de Cypria ophtalmica (Figure 3-15). Cette stratégie de résilience par
enfouissement dans le milieu interstitiel n’est pas le seul moyen a disposition des ostracodes
pour résister aux assecs. Une étude simulant 1’assechement au laboratoire (Belhaf, 2012) a pu
démontrer que de nombreux ostracodes (Cypria ophtalmica, Candona neglecta,
Pseudocandona albicans, Pseudocandona marchica, Cypridopsis vidua), des cyclopoides et
des harpacticoides étaient capables de survivre a un assec complet sous différentes formes en
dormance (ceufs ou adultes en torpeur) et pouvaient se développer dés le retour de conditions

favorables.



[1.2.C.b. Communautés des macrocrustacés

L’intensité de 1’¢étiage influence également la réponse des assemblages de

macrocrustacés benthiques (Figure 3-16).

Quelle que soit I’intensité de 1’étiage, ’abondance de Gammarus pulex diminue fortement :
bien que I’espece persiste lors d’un étiage modéré, elle disparait totalement lors d’un assec
complet. Ainsi, ’enfouissement ne semble pas une stratégie retenue par G.pulex pour se
maintenir dans des zones humides sujettes a 1’assechement. Pourtant, la population de
gammares de ce site est la plus dense (485 + 1147) avant étiage, malgré des assecs répétés. La
résilience des populations de gammares serait donc d’avantage liée a des migrations latérales
ou longitudinales, dans les eaux de surface. L’absence de Gammarus dans de la 16ne de Vers
La Borne (sites UP1 et IP1), isolée durablement du chenal principal et sans possibilité de

recolonisation, renforce cette hypothése.

Lors d’un étiage modéré, 1’abondance d’Asellus aquaticus et Proasellus meridianus
diminue, quelle que soit la profondeur considérée, bien qu’A4. aquaticus persiste relativement
bien en surface. Lors d’un assec complet, les deux isopodes disparaissent de la surface, mais
leurs abondances augmentent significativement dans le milieu interstitiel. Les isopodes ont
donc recours a I’enfouissement pour échapper aux étiages, mais cette stratégie n’est mise en

place que lors d’un assec complet des eaux de surface.

L’assemblage des macrocrustacés stygobies est composé de 4 taxons Niphargus spp. ,
Sallentinella spp., Microcharon reginae et Proasellus spp. Un étiage modéré conduit a la
diminution de I’abondance de ces organismes, quelle que soit la profondeur. Cependant, un
assec complet tend a favoriser leur présence a 50 cm de profondeur. Ces différences de
comportement peuvent s’expliquer par le fait qu'un assec complet entraine la rupture de la
connectivité verticale et donc une plus grande stabilit¢ du milieu interstitiel, vers des
conditions proches de celles des eaux souterraines, profitant aux especes stygobies. Bien
qu’un seul site « assec complet » soit identifi¢ dans cette étude, il est néanmoins possible de
généraliser la faible nuisance des assecs complets sur I’assemblage des crustacés stygobies

puisque le méme phénomeéne est observé a long terme, dans d’autres sites (cf. Chapitre 4).
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Figure 3-16 : Variations saisonnieres de [’abondance des macrocrustacés benthiques et

Crustacés stygobies

stygobies a 0, -20 et -50 cm de profondeur en fonction de l’intensité de l’étiage (maintien en
eau, n = 15 ; ou assec complet, n = 3, moyenne + ES). Les abondances mesurées en surface

(ind/0.03m°) et dans les sédiments (ind/5L) ne peuvent étre comparées directement.



11.2.D. Structures des assemblages des insectes a adultes émergents

La NMDS réalisée sur les assemblages d’insectes a adultes émergents (Figure 3-17)
révele un effet significatif de la date (p=0.001), et du type d’habitat (p=0.001) sur la structure
des assemblages. Les différences de communauté entre les trois types d’habitat sont
minimales avant étiage (significative uniquement le long de I’axe 2, p = 0.002) alors qu’elles
sont maximales apres étiage (significative le long des deux axes, p-values < 0.001). L’étiage
semble donc se traduire par une divergence des assemblages entre les types d’habitat. L assec
complet, observé sur un des sites UP, ne modifie pas de fagon significative la structure des
assemblages par rapport au second site du méme type d’habitat. L’influence des apports

phréatiques caractéristiques de ces sites semble donc plus importante.

La variabilité saisonni¢re des assemblages dans les habitats RW est relativement faible
(significative uniquement le long de I’axe 1, pendant I’étiage, p = 0.002). La variabilité
saisonniére au sein des habitats UP est plus importante (significative le long des deux axes, p-
values<0.007, plus particulierement au début de I’étiage). Enfin, la variabilité saisonniére au

sein des IP est également significative (uniquement sur I’axe 2, p = 0.003).
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Figure 3-17 : NMDS réalisé sur [’assemblage des insectes a adultes aériens. Représentation
factorielle de la variation saisonniére de la structure des assemblages des insectes a adultes

aériens en fonction du type d’habitat.

[1.2.D.a. Impact de I'étiage sur I'abondance des insectes a adultes émergeants

La variation saisonniére de [’abondance des insectes émergeants differe selon le type

d’habitat (

Figure 3-18). Au sein des sites de type RW et UP, 1’abondance diminue au cours de
I’étiage (Q = 62 et 27, respectivement) alors qu’elle augmente dans les sites de type IP (Q =

83). De plus, I’abondance maximale au sein des sites RW est observée au printemps (Qmax =
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162), alors qu’elle est maximale pendant 1’étiage dans les sites IP et apres 1’étiage pour les
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Figure 3-18 : Variations saisonnieres de [’abondance totale des insectes a adultes aériens a
0, -20 et -50 cm de profondeur en fonction du type d’habitat (Moyenne £ ES, n = 6). Les
abondances mesurées en surface (ind/0. 03m?) et dans les sédiments (ind/5L) ne peuvent étre

comparées directement.

Une fraction significative de ces insectes appartient au groupe trophique des
prédateurs (essentiellement larves d’Odonates et de Mégalopteres, mais aussi de Trichoptéres
Polycentropidae, ou encore des Hétéropteres adultes L’abondance de ces prédateurs augmente
significative au cours de I’étiage (Figure 3-19, F299 = 6.2 ; p = 0.003) en surface et dans le
milieu interstitiel quel que soit le type de zone humide considéré, plus particulierement dans
le milieu interstitiel des sites UP ou ils étaient absents avant étiage. Cette augmentation se
traduit par I’augmentation du pourcentage des prédateurs (Fo90 = 16.8 ; p < 0.001) dans les
différents habitats, plus particulicrement dans les sites RW ou ils représentent jusqu'a 7.6% de
la population totale. Des changements de proportion de ce groupe fonctionnel sont
susceptibles de modifier la nature des interactions interspécifiques et le fonctionnement des

réseaux trophiques.
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prédateurs sur [’ensemble des individus présents a 0, -20 et -50 cm de profondeur en fonction
du type d’habitat (Moyenne + ES, n = 6). Les abondances mesurées en surface (ind/0.03m’) et

dans les sédiments (ind/5L) ne peuvent étre comparées directement

[1.2.D.b. Impact de I'étiage sur la diversité des insectes a adultes émergents

Pour un méme effort d’échantillonnage, la richesse taxonomique augmente faiblement
avec le nombre d’habitats échantillonnés, que ce soit avant 1’étiage (Figure 3-20a, variant de
21 a 23 puis 24 especes recensées respectivement pour 1, 2 et 3 habitats échantillonnés et un
effort égal a 18 prélévements), pendant 1’étiage (Figure 3-20b, variant de 19 a 21 puis 22
especes recensées respectivement pour 1, 2 et 3 habitats échantillonnés), ou sur 1’année
(Figure 3-20c, variant de 34 a 37 puis 39 especes recensées respectivement pour 1, 2 et 3
habitats échantillonnés et un effort égal a 53 prélévements). Ces différences indiquent que
I’assemblage des insectes a adultes émergents est faiblement sensible a 1’hétérogénéité entre

les habitats a 1’échelle de la plaine alluviale, quelle que soit la date considérée. Cette
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hétérogénéité serait a 1’origine d’un gain de 5 espéces a 1’échelle de la plaine alluviale, soit

seulement 9% des especes totales.

D’autre part, bien que la richesse taxonomique totale soit relativement identique avant
et pendant étiage (respectivement S = 35 et S = 31), la diversité annuelle tous sites confondus
(Fig 20c) augmente tres fortement (y = 53). Cette augmentation démontre que les assemblages
des insectes avant et pendant étiages sont tres différents, et se traduit par un gain de 22
especes distinctes. L’¢étiage influencerait donc la présence/absence de 42% de la totalité des

especes.
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Figure 3-20: Courbes de raréfaction des especes d’insectes a adultes émergeants
respectivement pour 1, 2 ou 3 habitats (a) avant étiage, (b) pendant étiage et (c) annuelle. Al
représente la part de variabilité induite par [’hétérogeénéité des habitats et A2 représente la

part de variabilité induite par [’étiage.

La diversité des insectes a adultes émergeants serait donc influencée légérement par
I’hétérogénéité spatiale des habitats, mais surtout par la variabilité saisonniére (A2 >> Al).
L’hétérogénéité entre habitats induit néanmoins des variations spatiales de la diversité
annuelle totale (Figure 3-21), entre le type de zones humides : les sites RW présentent la plus
forte diversité o (34 + 3 taxons) avec notamment la présence d’espéces rares ou sensibles
(Serratella sp. et Ecdyonurus sp. (Ephéméroptéres), Siphonoperla sp. (Plécoptéres)), alors que
les sites UP et IP sont caractérisés par des diversités annuelles totales relativement faibles (21
+ 3 et 23 + 6 respectivement). La diversité B est plus importante au sein des sites UP et IP

(respectivement 17 + 4 et 14 + 6 taxons) alors qu’elle est relativement faible dans les RW (2 +



2), suggérant que les assemblages présentent au sein des sites UP et IP sont davantage limités
a ces milieux, et différent de ceux des sites RW, retrouvés sur dans la plupart des habitats de
la plaine. Les différences d’assemblage des insectes a adultes émergents entre UP et IP sont

moins claires que pour 1’assemblage des crustacés.

Contrairement aux crustacés, la diversit¢ des insectes a adultes émergents varient
saisonnieérement, et consistent majoritairement en [’apparition de nouveaux taxons sur
I’ensemble des sites au cours de 1’étiage, tels Polycentropus sp. (Trichopteres) et des larves de
coléopteres. La disparition d’espéces induite par 1’étiage est limitée en UP et IP et

essentiellement liés aux disparitions des especes sensibles des sites RW.
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Figure 3-21 : Variation saisonniere de la richesse (S) et diversité a et f§ de [’assemblage des

insectes a adultes aériens en fonction du type de zones humides (Moyenne = ET, n = 6).

Cependant, malgré I’augmentation du nombre d’especes présentes, I’indice de Shannon des
assemblage de chacun des habitats tend a diminuer au fil des saisons (Figure 3-22, F,90 = 4.67, p =

0.011), malgré des réponses hétérogeénes entre les habitats (F4 90 = 3.36, p = 0.013) et les profondeurs
(F12,90 = 218, pP= 0019)

Les sites RW présentent les indices les plus élevés quelque soit la profondeur et la saison,
confirmant qu’ils favorisent le maintien des especes d’insectes rares et sensibles. Les sites UP sont
fortement affectés par 1’étiage en surface. Cependant, I’indice augmente apres étiage, quelque soit la
profondeur, suggérant des processus de résilience efficace, des le retour des apports phréatiques. Cette

augmentation est également retrouvé dans les sites [P, mais uniquement a -50 cm de profondeur.
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Figure 3-22 : Variation de l’indice de Shannon de [’assemblage des insectes a adultes
émergeants en réponse a l’étiage en fonction du type d’habitat et de la profondeur. La
diminution de [indice traduit une raréfaction des espéces minoritaires. (RW : eau
relativement courant; UP : apports phréatiques; IP : formation de mouilles isolées ;

moyenne + ET, n = 6).

En considérant les habitats dans leur globalité (toutes profondeurs confondues), la
diversit¢ H’ des communautés des sites RW diminue 1égerement pendant 1’étiage, bien qu’elle
soit la plus élevée et présente une résilience relativement bonne (Figure 3-23). A I’inverse, la
diversit¢ H’ des sites UP augmente pendant 1’étiage. Enfin, la diversit¢ H’ des communautés
des sites IP ne semble pas affectée par 1’étiage. A I’échelle de la plaine alluviale, la diversité

H’ des insectes a adultes émergeants dans les zones humides ne semble pas affectée.
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Figure 3-23 : Impact de [’'étiage sur [’'Indice de Shannon calculé sur [’assemblage des
insectes a adultes émergeants, en fonction du type d’habitat (RW : eau relativement courant ;

UP : apports phréatiques ; IP : formation de mouilles isolées ; moyenne £ ET, n = 18).



Nous pouvons noter ici la similarit¢ des variations entre les diversités o, B et y ainsi que
I’indice de Shannon des insectes a adultes aériens et celle des crustacés décrits dans la partie

précédente, malgré leur capacité de dispersion trés différentes.

I1.2.E. Stratégies des assemblages d’insectes émergeants face a l’étiage :

Enfouissement ou émergences ?

Le comportement des insectes face a 1’étiage et leur capacité¢ d’enfouissement (Figure
3-24) ne semblent pas li¢s au type hydrogéomorphologique des zones humides, mais plus li¢e
a I’hydrologie et a 'intensité des étiages, modérés (maintient en eau) ou séveres (assec
complet). Nous regrouperons donc nos stations sous les termes « Maintient en eau » et

« Assec complet » pour la suite de cette étude.
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Figure 3-24 : Variations saisonnieres de [’abondance des insectes a adultes aériens a 0, -20
et -50 cm de profondeur en fonction de l’intensité de |’étiage (maintien en eau, n = 15 ; ou

assec complet, n = 3 ; moyenne * ES).

Lors d’un étiage modéré, 1’abondance totale des EPTC résidant en surface diminue,
alors qu’elle augmente a -20 cm de profondeur. Cette tendance a 1’enfouissement ne concerne
cependant qu'une minorité d’especes (7 especes parmi le groupe EPTC, Figure 3-25) dont
Caenis sp. (Ephemeroptera), Leuctra sp. (Plecoptera), Nemataulius sp. (Trichoptera) ou
encore Oulimnius (Coleoptera). Ces dernieéres sont parmi les plus abondantes au sein des

zones humides. Inversement, la majorité des especes (17 espéces parmi le groupe des EPTC,
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Figure 3-25) disparaissent au cours de 1’étiage : Serratella sp. (Ephemeroptera), Siphonoperla

sp. (Plecoptera), Hydropsyche sp. (Trichoptera) ou encore Dryop sp. (Coleoptera). Ces

derniéres sont parmi les moins abondantes au sein des zones humides.

En revanche, lors d’un assec complet, la presque totalité¢ des insectes disparait, que ce

soit en surface ou en milieu interstitiel (Figure 3-25). Seuls un plécoptére et un hétéroptere

sont recensés a -50 cm de profondeurs. Aucune migration significative vers les interstices

n’est donc observée.

Exemples d'especes positivement
ou peu affectées par 1'étiage

Exemples d'especes negativement

affectées par I'étiage

Eph Caenis sp. Eph Serratella sp.
Maintien en eau Assec Maintien en eau Assec
Profondeur| Avant Pendant  Apres Avant  Pendant  Apres Profondeur| Avant  Pendant  Aprés Avant  Pendant  Aprés
0 [ ° [ ] [ ] [ ] 0 [ ° e
-20 (] () . . . -20 ® - ° -
-50 ° ° ° ° ° -50 . - . -
Pleco Leuctra sp. Pleco Siphonoperla sp.
Maintien en eau Assec Maintien en eau Assec
Profondeur| Avant Pendant Aprés Avant  Pendant  Apres Profondeur| Avant Pendant Aprés Avant  Pendant  Aprés
0 [ ] ° ° ° 0 ()
-20 o () ° -20 ° -
-50 ° ° ° -50 -
Tricho Nemataulius sp. Tricho Hydropsyche sp.
Maintien en eau Assec Maintien en eau Assec
Profondeur| Avant Pendant Aprés Avant  Pendant  Aprés Profondeur| Avant Pendant  Aprés Avant  Pendant  Apres
0 [ . . ° 0 ° - °
=20 - . -20 ° - (]
-50 - ° -50
Coléo Oulimnius sp. Coléo Dryops sp.
Maintien en eau Assec Maintien en eau Assec
Profondeur| Avant Pendant  Aprés Avant  Pendant  Apres Profondeur| Avant  Pendant  Aprés Avant  Pendant  Apres
0 [ ° o ° 0 [ J ° [ J [
-20 ° ) ° -20 ° - °
-50 ° ° ° -50 ° - .

Figure 3-25: Exemples de dynamiques saisonnieres des populations d’insectes a adultes

aeriens en fonction de [’intensité de [’étiage. Absence/Présence (®/-), et abondance

approximative des organismes de [’espece résidants a 0, -20 et -50 cm de profondeurs (deux

tailles de point proportionnelles a [’abondance des populations résidant a la profondeur

considerée).*



11.4. Conclusion

Les assemblages des espeéces de crustacés (Tableau 3-5) et des insectes a adultes
émergents (Tableau 3-6) sont caractérisés par de fortes hétérogénéités entre les habitats ainsi
que par des variations saisonniéres liées a 1’étiage. Globalement, les sites RW semblent les
moins affectés, et sont caractérisés par le maintien d’espéces rares et sensibles méme pendant
I’étiage et une richesse spécifique toujours plus €élevée que dans les autres sites. Les sites UP
et IP semblent les plus affectés par 1’étiage, présentant le plus fort taux de changement de
structure, résultant de deux processus couramment opposés (Baselga, 2010) : la disparition
des especes sensibles au cours de 1’étiage, mais aussi I’apparition de nouvelles espéces plus
adaptées. Ces différences de composition augmentent le nombre d’especes a I’échelle de la
plaine alluviale (diversité y), un phénomene déja observé pour les macroinvetébrés des cours
d’eau (Clarke et al., 2008 ; Larned et al., 2010). Cependant, 1’étiage tend a réduire la diversité
(indice de Shannon) a I’échelle de la plaine alluviale, a travers la raréfaction des especes
sensibles. Bien que cette diminution soit significative dans les sites RW, la diversit¢ H’ tend a
augmenter dans les sites UP, suggérant une influence non-négligeable et bénéfique des
apports phréatiques. Si on considere la diversité des peuplements a 1’échelle de la plaine
alluviale (regroupement de toutes les stations), 1’hétérogénéité locale des habitats et des
assemblages (diversité ) contribuerait donc a la richesse régionale du paysage fluvial

(diversité y) et minimiserait I’effet de 1’étiage sur la diversité H’ des crustacés et des insectes

L’hétérogénéité¢ des caractéristiques environnementales entre les habitats influence
particulierement la structure de I’assemblage des crustacés (cf. courbe de rarefaction). Ces
organismes, strictement aquatiques, possédent une capacité de dispersion limitée du fait de
I’isolement hydrologique des habitats a I’échelle de la plaine alluviale. A 'inverse, doté d’un
pouvoir de dispersion plus élevé (dispersion aérienne), 1’assemblage des insectes a adultes
émergeants (plus particuliecrement les EPTC) semble davantage influencé par 1’étiage
(variabilité temporelle) que par 1’hétérogénéité spatiale des habitats, méme si cette derniere

est non négligeable.
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Tableau 3-5 : Réponse de [’assemblage des crustacés face a [’étiage en fonction du type

d’habitat. (+) effet positif ou valeur élevée ; (-) effet négatif ou valeur faible ; @ : effet non-

significatif.

RwW UP

1P

Plaine alluviale

(RW+UP+IP)

Richesse spécifique annuelle des habitats

(diversité o)

Hétérogénéité spatiale et temporelle des communautés

(diversité B)

Effet de la diversité 3 sur la richesse spécifique régionale

(diversité vy)

——

Maintien des espéces rares et sensibles

Apparition d’especes peu exigeantes pendant étiage

Indice de Shannon dans les différents habitats

++

Effet de I’étiage sur I’Indice de Shannon

Effet de I’étiage sur I’abondance des macrocrustacés

décomposeurs




Tableau 3-6 : Réponse de [’assemblage des insectes a adultes émergeants face a [’étiage en

fonction du type d’habitat. (+) effet positif ou valeur élevée ; (-) effet négatif ou valeur faible ;

o : effet non-significatif.

Plaine alluviale
RwW UP IP
(RW+UP+IP)
Richesse spécifique annuelle des habitats +
(diversité o)
Hétérogénéité spatiale et temporelle des communautés + +
(diversité B)
Effet de la diversité 3 sur la richesse spécifique régionale t
(diversité vy)
Maintien des espéces rares et sensibles | + - -
Apparition d’especes peu exigeantes pendant étiage - + +
Indice de Shannon dans les différents habitats | ++ - -
Effet de I’étiage sur I’indice de Shannon - + 0 0
Effet de I’étiage sur I’abondance totale des EPTC - + +
Effet de I’étiage sur I’abondance des insectes prédateurs + + + +

Différentes stratégies de résistance et/ou résilience sont adoptées par les assemblages de
crustacés (Tableau 3-7) et d’insectes a adultes émergeants (Tableau 3-8). Ces stratégies
dépendent des traits biologiques et écophysiologiques de chaque espece et sont
majoritairement influencées par 1’hydrologie et I’intensité des étiages (maintien en eau ou
assec complet). L’enfouissement s’avérent étre une stratégie efficace pour se maintenir lors de
I’assechement, mais n’est retenue que par une minorité d’especes de crustacés et peu utilisée
par les insectes. De méme, le maintien sur place grice a des ceufs de résistance ou des
individus (juvéniles ou adultes) en dormance n’a été observé que pour quelques rares especes

de Crustacés Ostracodes.

De telles différences interspécifiques de réponses et des comportements vis-a-vis de
I’étiage ont également été décrites chez les gastéropodes (Paillat, 2004), au sein de zones

humides voisines a celles notre étude.
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Tableau 3-7 : Liste des crustacés des zones humides de |’Ain et stratégies observées face a
[’étiage. * : observe lors d’un étiage modéré (maintien en eau) ; (A) : observé lors d’un assec

complet.

Developpement stimulé ~ Survie in situ  Enfouissement Dormance Recolonisation

Ostracoda
Candona candida * (A) *
Candona neglecta * (A) (A) *
Pseudocandona marchica
Pseudocandona albicans (A) (A)
Pseudocandona sp. (épigée) (A) *
Pseudocandona sp. (hypogée)
Pseudocandona zschokkei * (A)
Shellencandona triquetra
Cryptocandona kieferi
Fabaeformiscandona épigée
Fabaeformiscandona sp.
Fabaeformiscandona wegelini *
Cypria ophtalmica * * (A) (A)
Cyclocypris ovum
Ilyocypris bradyi
Herpetocypris reptans
Prionocypris zenkeri
Eucypris pigra (A) *
Psychrodromus olivaceus
Isocypris beauchampi
Notodromas monacha
Cypridopsis vidua * (A) *
Potamocypris variegata
Potamocypris zschokkei
Limnocythere sanctipatrici * (A) *

Cladocera

Eurycercus lamellatus
Alona quadrangularis
Biapertura affinis
Simocephalus vetulus
Simocephalus espinosus
Macrothrix laticornis
Chydorus sphaericus *

Acroperus harpae

Alona guttata

Alona protzi

Alonella excisa

Lathonura rectirostris

Copepoda
Cyclopoida spp. * (A)
Harpacticoida spp. * (A)

Crustacés benthiques
Gammarus pulex
Asellus aquaticus * (A)
Proasellus sp. (A)

*

Crustacés hypogés
Salentinella spp.
Microcharon reginae
Niphargus spp. *




Tableau 3-8 : Liste des especes d’insectes émergeants des ZH de |’Ain et stratégies aveérées
face a l’étiage. * : observe lors d’un étiage modéré (maintien en eau) ; (A) : observé lors d’un
assec complet.

Recolonisation
Developpement stimulé Survie in situ Enfouissement aérienne (emergence)
ou aquatique

Ephemeroptera
Cloeon * *
Caenis * *
Serratella *
Ecdyonurus *

Plecoptera
Leuctra * *
Euleuctra * *
Chloroperlidae Siphonoperla *

Trichoptera

Beraeidae Ernodes

Ecnomidae

Goeridae Silo/Lithax

Glossosomatidae Glossoma

Hydropsychidae Hydropsyche
Hydroptilidae Hydroptila * *
Leptoceridae Setodes/Oecetis * *

Leptoceridae Mystacides nigra

L I

Limnephilidae Limnephili Nemotaulius
Limnephilidae Stenophylum Melampophylax
Limnephilidae Stenophylum/Halesus
Phryganeidae Phryganea

Philopotamidae Philopotamus

* ¥ X ¥ X ¥ ¥

Polycentropodidae Plectrocnemia
Polycentropodidae Polycentropus * *
Psychomylidae Metalype
Psychomyiidae Psychomyia pusilla *
Coleoptera (larve)

*

Elmis *
Oulimnius *
Esolus *
Limnius *
Dryops *
Dytiscidae Bidessus
Duvtiscidae Agabus *
Dytiscidae Cybister *
Dytiscidae Colymbetes
Haliplus
Helophorus
Noterus
Polyphaga Hydrobius * *
Potamophilus

L R S R

Coleoptera (adulte)
Elmis *
Oulimnius *
Esolus *
Limnius
Dryops
Dytiscidae Bidessus
Duvtiscidae Agabus
Dytiscidae Cybister *
Haliplus *
Hygrobia *
Platambus *
Yola *
Odonata * *
Megaloptera * *
Heteroptera *

* % * %
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Cependant, certaines espéces aux capacités de dispersion limitées sont ainsi plus
impactées par les étiages séveres, a I'instar de 1’espece clé-de-voute Gammarus dont
I’abondance diminue fortement au cours de 1’étiage sur I’ensemble des habitats. En effet, les
gammares semblent se maintenir essentiellement par recolonisation du milieu aprés chaque
étiage, nécessitant le maintien de la connectivité entre les habitats les plus durement touchés
et les zones refuges, autre que le milieu interstitiel. Des observations similaires ont été

rapportées pour une majorité d’organismes strictement aquatiques (Sarriquet et al., 2006).

Ainsi, I’étiage modifie de fagon significative 1’abondance globale des invertébrés, et plus
particulierement des décomposeurs. Son impact varie selon le type d’habitat, dépendant des
caractéristiques  hydrogéomorphologique des zones humides. L’abondance des
macrocrustacés décomposeurs (Gammarus pulex, Asellus aquaticus et Proasellus meridianus)
diminue fortement sur ’ensemble des sites. L’abondance des invertébrés a adultes aériens
benthiques diminue dans les sites de type RW alors qu’elle augmente dans les sites UP et IP.
Ces variations d’abondances peuvent potentiellement affecter le fonctionnement des
¢cosystemes et les processus des dégradations de la MOP. Cette hypothése a fait I’objet d’une

¢tude in situ, développée dans la partie suivante.



Partie I1I - Impact de I’étiage sur le recyclage de la matiére organique et

dégradation de la litiére

La troisieme et derniére partie de ce chapitre axée sur I'impact des étiages et
assechements saisonniers sur le fonctionnement des zones humides, a pour objectif d’évaluer
si les changements de structure (abondance et diversité) des communautés d’invertébrés
observés et décrits dans la partie précédente ont un impact sur la décomposition de la matiére

organique particulaire (MOP) dans les zones humides.

II1.1. Matériels et méthodes

Contrairement aux travaux précédents, cette étude a été réalisée uniquement sur les sites

sujets a étiages séveres, sans assec complet.

La méthode des “litterbags” (Chauvet, 1987; Piscart et al., 2011) a été utilisée pour
estimer I'impact de I’étiage sur le taux de dégradation de la MOP. Des feuilles de litiere
d’Alnus glutinosa (Aulne), espéce typique de la ripisylve des zones humides en région
tempérée, ont été collectées en Décembre 2010 sur les berges de la Chaune (Lone du Rhone,
secteur de Jons). Pour la dégradation de MOP en surface, approximativement 2 (+0.05) g de
feuilles seches ont été¢ enfermées a 1’intérieur de sacs a grosses et petites mailles (3 mm et 0.5
mm de diametre respectivement, 15x10 cm de surface). Pour la dégradation de MOP en zone
interstitielle, seulement 0.5 (+0.01) g de feuilles séches sont placées a I’intérieur de petits sacs
a grosses mailles uniquement (3 mm de diameétre, 5x4 cm de surface). Les sacs a grosse
maille permettent I’entrée des décomposeurs (tels Gammaridae et Limnephilidae) et la
consommation de feuilles, alors que les sacs a petites mailles excluent la plupart des
invertébrés sans freiner la colonisation par les microorganismes (Boulton and Boon, 1991).
Une total de 24 «litter bags » de chaque type a été déposé en surface ou dans le milieu
interstitiel (-20 cm de profondeur) a I’aide d’un mini-piézométre (Im de long et 3 cm de
diametre). Trois sacs (réplicats) de chaque type ont été récupérés a intervalles réguliers (apres
1, 2, 4 et 6 semaines). La masse de feuilles restante a ¢té¢ séchée a 105°C pendant 24 h puis
pesée au mg pres. Le pourcentage de masse restante est exprimé en fonction du temps écoulé,

et le taux de dégradation de la litiere (k) a été calculé en utilisant la relation suivante :

k=-log (Wt/Wi) / t
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Ou Wt est la masse séche de litiére restante au temps t et Wi la masse séche de feuilles au
temps initial (Petersen and Cummins, 1974). Les taux de dégradation k ont été calculés
séparément pour les sacs a grosse maille (kc), a petite maille (kf) et en milieu interstitiel (k7).
Ces taux ont été corrigés par la température et exprimés en degré jour, afin de prendre en
compte les variations de température entre les sites et au cours du temps, permettant ainsi la

comparaison des k entre les dates et les sites.

Ces mesures ont été réalisées au cours de deux campagnes, ['une avant étiage (Avril-Mai

2011) et I’autre apres étiage (Octobre-Novembre 2011).

I11.2. Résultats et discussion

I11.2.A. Impact de I’étiage sur la dégradation de la MOP et contribution des

invertébrés en surface

La dégradation de MOP en surface dans les sacs autorisant 1’acceés des invertébrés
(Figure 3-26) est particulierement affectée par 1’étiage, que ce soit a travers le pourcentage de
masse restante apres 47 jours, augmentant de 50.2 + 154 % a 67.5+ 52 % (F;4=8.35; P =
0.045) ou le taux de dégradation, diminuant de 0.010 + 0.001 a 0.005 + 0.001 (F; 0=13.16, P
=0.005). Le taux de dégradation de MOP ne varie pas significativement avec le type de zones
humides, mais il est positivement corrélé a I’abondance des décomposeurs (P = 0.005), que ce

soit Gammarus (p=0.016) ou les EPT (p<0.031).
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g 7 = 0017
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S 40 = 0,006 -
) i E ’
Eﬁ 30 —&— Avant étiage °
£ 20 - = 0,004
g 10 | —C—Apres étiage
& 0 \ ‘ ‘ ; ‘ 0,002
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Temps (Jour)

Avant étiage Apres étiage
Figure 3-26 : Impact de l’étiage sur le pourcentage de masse restante (a) et le taux de

degradation de la MOP (b) en surface par les invertébrés (moyenne = ET, n = 15).



De plus, les différences entre sites (F410-7.24; p = 0.005) sont plus importantes avant
assechement ; le pourcentage de MOP restant, variant entre 35.2 et 68.0 % (soit un écart de
32.8 %) avant étiage et seulement entre 57.9 et 71.0 % (soit un écart de seulement 13.1%)
apres étiage. Les différences de dégradation de la MOP inter-sites sont similaires a celles

observées pour les variations inter-sites de I’abondance des décomposeurs.

Ainsi, en diminuant I’abondance des décomposeurs, 1’étiage réduit significativement la

dégradation de la MOP et tend a réduire les différences inter-sites.

II1.2.B. Impact de I’étiage sur la dégradation de la MOP et contribution des

microorganismes en surface

L’impact de I’étiage sur la dégradation de MOP en surface en absence de
macroinvertébrés (sacs a petites mailles, Figure 3-27) different selon les variables
considérées. Le pourcentage de masse restante apres 47 jours diminue significativement de
714 £25%a 785+ 4.1 % (Fi10=5.9; P =0.032) alors que le taux de dégradation reste
inchangé, variant seulement de 0.0027 + 0.0003 a 0.0032 4+ 0.0005 (F;10=4.34, P =0.064). 11
semble donc y avoir des dynamiques de décompositions identiques (k) pour des résultats

finaux légeérement différents.

0,014 -

~ 100
S 9 | 0,012 -
£ 80
g 0 | - 0,01 A
2 2
§ 60 - ® 0,008 -
240 g 0,006 -
Y 1 oo
g 30 —8— Avant étiage = 0,004 -
£ 20
e - Ss éti
;g. 10 - Apres étiage 0,002
& 0 w w w w w

0 10 20 30 40 50 0 -

Avant étiage Aprés étiage
Figure 3-27 : Impact de [’étiage sur le pourcentage de masse restante (a) et le taux de

dégradation de la MOP (b) en surface par les microorganismes (moyenne £ ET, n = 15).

Ces mesures soulignent (1) une trés faible variabilité inter-site et (2) un faible effet de

I’étiage sur la décomposition de MOP par les microorganismes.
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II1.2.C. Impact de ’étiage sur la dégradation de la MOP et contribution des

invertébrés en milieu interstitiel

La dégradation de la MOP en milieu interstitiel (Figure 3-28) n’est pas affectée par
I’étiage, que ce soit a travers le pourcentage de masse restante aprés 60 jours, variant
seulement de 93.3 £ 1.0 % de a 939 £2.8 % (F14 = 0,48; p = 0.525) ou le taux de
dégradation, variant seulement de 0.0066 =+ 0.0003 a 0.0062 + 0.0013 (F; ;0= 0,33; P =
0.578).
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Figure 3-28 : Impact de [’étiage sur le pourcentage de masse restante (a) et le taux de

deégradation de la MOP (b) en milieu interstitiel (moyenne £ ET, n = 15).

De plus, la dégradation de MOP en milieu interstitiel n’est pas corrélée a I’abondance
des décomposeurs, qui diminuent de moiti¢ au cours de 1’étiage (de 61 + 23 a 33 + 12
individus en moyenne). Ces résultat soulignent (1) les taux trés faibles de décomposition de la
MOP dans le milieu interstitiel des zones humides et (2) I’absence de corrélation entre ce

processus et le nombre d’invertébrés décomposeurs présents.

1I1.3. Conclusion

En surface, la dégradation de la MOP dans les sacs a grandes mailles est fortement
corrélée (corrélation positive) a la présence des macro-invertébrés décomposeurs que ce soit
avant ou apreés ¢tiage. En diminuant leur abondance, les étiages séveres diminuent
significativement la contribution des macroinvétébrés au recyclage de la MOP. En revanche,
I’effet des étiages sur la dégradation de la MOP en absence de macroinvétébrés est moins

claire (Iégere diminution du pourcentage de masse dégradée). Toutefois, la faible contribution



des microorganismes a la dégradation globale de la MOP sur la période étudié¢e (21 a 28,7%
en 7 semaines) rend ces variations relativement négligeables. Cela n’exclut pas de possibles
effets plus significatifs sur une durée plus importante, ou a la suite d’un assec complet.
Cependant, ces activités microbiennes mesurées au sein de riviéres intermittentes lors de la
période de hautes eaux (février) ne semblent guere plus affectées par le régime hydrologique a
long terme, et ce, malgré des assecs complets au cours de I’étiage (Datry et al., 2011). Des
variations significatives du taux de dégradation de la MOP corrélées a des variations
d’activités microbiennes sont néanmoins observées pendant [’étiage et I’émersion des

« litterbags » (Corti et al., 2011).

La dégradation de la MOP dans le milieu interstitiel ne semble pas corrélée a
I’abondance des invertébrés décomposeurs présents a -20 cm, suggérant que les organismes
benthiques enfouis dans les sédiments en réponse a I’étiage jeinent lors de leur séjour dans le
milieu interstitiel. La dégradation de la MOP dans les sédiments superficiels serait donc
essentiellement assurée par les microorganismes, expliquant pourquoi elle reste bien
inférieure a la dégradation de MOP de surface quelle que soit la saison. Enfin, bien que des
¢tiages séveres n’aient aucune incidence sur le recyclage de la MOP dans le milieu interstitiel,
cela n’exclut pas de possibles effets significatifs lors d’un assec complet de la surface et une

dégradation plus significative des conditions environnementales.
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Conclusions du chapitre

Les zones humides fluviales présentent une grande diversité d’habitats,
caractérisés par des parametres hydrologiques et physicochimiques distincts, variant
d’un habitat a I’autre (hétérogénéité spatiale) mais également au fil des saisons au sein
d’un méme habitat, en réponse aux étiages (variations temporelles). L hétérogénéité
spatiale se traduit par une sensibilité différente entre des habitats a 1’étiage, notamment a

travers le renouvellement des eaux (Tableau 3-9).

Tableau 3-9 : Hétérogénéité spatiale et temporelle des zones humides et principales
caractéristiques physicochimiques et hydrologiques (+; augmentation modérée; ++ :

augmentation importante/extréme ; @ : critere absence ou absence de variation;, --:

diminution)
Habitat RW uUpP IP
Type d’habitat Eaux relativement Agpqns F ormation d,e
courantes phréatiques mouilles isolées
Renouvellement des eaux ++ ++ 0]

Connectivité hydraulique = Longitudinale/latérale Verticale 0]
Oxygénation du milieu --
s ap: 0] 0] .
pendant I’ étiage (Stress hypoxique)
Température maximale ++
S + + .
pendant I’ étiage (Stress thermique)
Teneur en ammonium n n ++

pendant I’ étiage

(Stress toxique)

La morphologie des zones humides et ’hétérogénéité de leur réponse face aux
étiages sont des facteurs essentiels dans la structuration des communautés microbiennes
et les variations saisonnieres de processus associés (production de biomasse et activités
enzymatiques). Les communautés de surface répondent rapidement aux variations
environnementales induites par 1’étiage, cependant, les communautés interstitielles répondent
tardivement du fait de I’inertie relative du milieu interstitiel. Les différents processus sont a

leur maximum a différent moments de I’année selon I’habitat considéré : avant étiage dans les



sites UP, pendant étiage dans les sites IP, et finalement, apres étiage dans les sites RW.
L’impact de I’étiage sur la structure des communautés et les processus microbiens apparait
donc plus complexe que prévu. L hétérogénéité des habitats permettrait donc de maintenir les

processus microbiens tout au long de I’année a 1’échelle de la plaine alluviale.

L’hétérogénéité spatiale et temporelle entre les habitats augmente I’hétérogénéité
des communautés (diversité p) et induit une augmentation de la richesse spécifique a
I’échelle de la plaine alluviale (diversité y), que ce soit au regard de I’assemblage des
crustacés ou des insectes a adultes émergents. L habitat RW présente toujours la plus forte
diversité o du fait du maintien d’espéces sensibles, disparaissant dans les habitats UP et IP.
D’autre part, de nombreuses especes, caractéristiques d’un habitat dégradé, peu exigeantes et
sans réelle valeur patrimoniale, apparaissent spécifiquement dans les habitats UP et IP au

court de I’étiage.
12 -

10

Richesse specifique (S)
N

4
2 ,
B faible B élevé
0
Diversité o Diversité o Diversité y
des sites sujets a étiage modéré des sites sujets a étiage sévere de plaine alluviale

Bespeces tres sensibles (recensées uniquement dans les sites sujet a étiages modéré, caractéristiques d'habitat de bonne qualité)
Oespeces sensibles (recensées sur l'ensemble des sites mais disparaissant pendant I'étiage)
Bespeces adaptées a I'étiage (présentes que pendant I'étiage, caracteristiques d'habitat de mauvaise qualité)
Oespeces indifférentes (présentes toute I'année, mais dont I'abondance peut varier)
Figure 3-29 : Modele conceptuel de I’hétérogénéité spatiale et temporelle des communautés

d’invertebrés entre les habitats (diversité p), et contribution de leurs compositions

faunistiques respectives (diversité a) a la richesse spécifique régionale (diversité y).

La Figure 3-29 synthétise les effets combinés de I’hétérogénéité spatiale et temporelle
des différents habitats et leur contribution a I’augmentation de la diversité y. Les habitats UP
et IP présentant de fortes amplitudes physicochimiques lors de I’étiage, ainsi que les

modifications de la structure des communautés les plus importantes, sont dans la catégorie
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« sites sujets a étiage sévere » alors que les sites RW sont caractéristiques de « sites sujets a
¢tiage modéré ». L’augmentation de la diversité B face a 1’étiage résulte donc de deux
phénomenes distincts : (1) la disparition d’especes sensibles du fait d’un stress plus important
dans les sites les plus séveérement affectés (représentant alors un sous-échantillon de la
communauté totale), mais aussi (2) I’apparition de nouvelles especes liée au développement
de nouvelles conditions environnementales (« turnover »). La théorie des perturbations
intermédiaires affirme que des espéces aux exigences écologiques distinctes peuvent
cohabiter dans un milieu dynamique dans la mesure ou I’amplitude des variations
environnementales (« perturbation ») ne dépassent pas les seuils de tolérance de chacune des
especes au moins une partie de 1’année, permettant ainsi 1’établissement permanent ou
temporaire de ces especes, et maximisant ainsi la biodiversité du milieu perturbé par rapport a
un milieu considéré plus stable. Cette théorie est avancée pour expliquer la forte biodiversité
de milieux aquatiques perturbés (Ward and Stanford, 1983 ; Lake, 2000) et semble confortée
par nos resultats, I’étiage sévere permettant 1’apparition de nouvelles especes a I’echelle de la
plaine alluviale, sans compromettre la présence des especes les plus sensibles le reste de

I’année.

Cependant, I’étiage entraine une diminution de la diversité H’ (Indice de Shannon)
a I’échelle de la plaine alluviale, due a la diminution des abondances relatives des
espéces rares et sensibles. L apparition de nouvelles espéces ne permet pas de rééquilibrer la
valeur patrimoniale des zones humides, ces especes étant peu exigeantes et dominant souvent
les communautés pendant 1’étiage. L’étiage apparait donc comme un stress majeur a I’origine
de la dégradation de la biodiversité des zones humides, plus particuliérement dans les habitats
d’eau relativement courante (RW). Néanmoins, la présence d’apports phréatiques (UP) tend
localement a augmenter la diversité. L hétérogénéité des habitats est donc un facteur essentiel
au maintien de la diversité a 1’échelle de la plaine alluviale. Afin d’appréhender pleinement
I’influence de ces apports phréatiques, 1’assemblage des crustacés stygobies (Niphargus,
Salentinella) est en cours d’identification au niveau spécifique et complétera nos résultats

actuels.



Le comportement des organismes face a I’étiage est extrémement varié, mais
néanmoins espéces-dépendant (Figure 3-30) : certaines especes disparaissent au cours de

I’étiage, d’autres s’enfouissement plus profondément au sein de la zone interstitielle, d’autres

encore sont favorisées et/ou n’apparaissent que pendant cette période de 1’année.

Dormance
Synchronisation stade

Emergence (Recolonisation aérienne)
Tolérance / Adaptation Synchronisation stade de vie

développement favorisé v
©

Migration vers d’autres sites
(Recolonisation aquatique)

\ L
\

de vie

=

Survie latente

site, jetine des organismes

© Enfouissement au sein du méme

Figure 3-30 : Ensemble des stratégies utilisées par les communautés d’invertébrés aquatiques

pour se maintenir face a l’étiage (maintien en eau et/ou assec).

L’assemblage des crustacés semble davantage sensible a I’hétérogénéité entre les
habitats alors que I’assemblage des insectes a adultes émergeants semble davantage
affecté par les étiages sévéres. Cette différence majeure peut s’expliquer par des capacités de
migration et recolonisation différentes entre les deux composantes de la communauté des
invertébrés. En effet, les crustacés peuvent difficilement migrer d’un habitat a ’autre du fait
de leur statut d’aquatiques strictes. Cet isolement accentue le pouvoir de sélection exercé par
I’habitat sur la communauté et donc renforce 1’hétérogénéité spatiale des assemblages de
crustacés. A I’inverse, les insectes a adultes émergeants quittent le milieu aquatique et sont
capables d’une plus grande dispersion, redistribuant par voie aérienne et de manicre plus
homogene les especes sur I’ensemble des sites grace a de nouvelles pontes, renforcant ainsi

I’homogénéité spatiale des assemblages d’insectes.

L’étiage provoque une augmentation significative de ’abondance des invertébrés
prédateurs (essentiellement larves d’Odonates et Meégalopteres, et quelques
Hétéropteres), que ce soit en surface ou dans le milieu interstitiel de ’ensemble des

habitats. Ce groupe fonctionnel est généralement favorisé par 1’assechement du fait de la
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contraction des habitats qui augmente la densité des proies et intensifie les interactions
interspécifiques. L’assemblage des crustacés stygobies semble quant a lui favorisé lors
des assecs complets de la surface, probablement du fait de la rupture de la connectivité

verticale entrainant une plus grande stabilité du milieu interstitiel.

L’étiage induit également une diminution de la dégradation de la POM liée a la
disparition/diminution de I’abondance des décomposeurs en surface (Figure 3-31).
Cependant, 1’étiage n’affecte pas le taux de dégradation de la POM en milieu interstitiel
malgré I’augmentation de 1’abondance des décomposeurs, suggérant que ces derniers jelinent
lorsqu’ils s’enfouissent dans le milieu interstitiel. Enfin, la contribution des microorganismes
a la dégradation de la POM en surface n’est pas affectée par 1’étiage, mais reste trés inferieure

a celle des invertébrés décomposeurs.

Contribution des microorganismes peu-
affectée (activité et abondance résilientes)
mais annuellement faible

Fermentation, émission des gaz a

|
|
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I’abondance des invertébrés MOP non affectée atterrissement accéléré
décomposeurs en milieu dans le milieu
interstitiel interstitiel

« Jetine » des
décomposeurs enfouis

Figure 3-31 : Impact de [’assechement sur le recyclage de la matiere organique particulaire

dans les zones humides



Ainsi, I’hétérogénéité entre les habitats apparait essentielle au maintien de la
biodiversité a I’échelle de la plaine alluviale, les habitats d’eau relativement courante
(RW) et ceux a apports phréatiques (UP) tendant a minimiser 'impact de I’étiage.
Malgré P’apparition d’espéces peu exigeantes et 1’augmentation du nombre total
d’espéces a I’échelle de la plaine alluviale (diversité y), ’intensification probable des
étiages diminuerait la biodiversité (indice de Shannon) en favorisant la raréfaction des
espéces sensibles lors des étiages sévéres. Il est donc primordial de maintenir
I’hétérogénéité des zones humides a I’échelle de la plaine alluviale, que ce soit a travers
le type des habitats (eaux relativement courant, apports phréatiques, eaux stagnantes)

ou du gradient d’intensité (étiage modéré ou sévére, maintien en eau ou assec complet).

Enfin, I’étiage induit une diminution significative de I’abondance des invertébrés
décomposeurs sur I’ensemble des sites, affectant la capacité de dégradation de la matiére
organique particulaire dans les zones humides. Les recherches futures devraient donc
s’intéresser au moyen de limiter ces effets, notamment en identifiant les variables et
seuils critiques a ne pas franchir afin de maintenir une communauté de décomposeurs

opérationnelle.
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Chapitre 4

Asséchement a moyen terme et impact in natura sur la

structure des communautés d’'invertébrés interstitiels

Lone du Méant (vallée du Rhone) pendant I’étiage 2010 (a gauche) et prélevement de la faune

interstitielle a I’aide d’une pompe Bou-Rouch (au centre et a droite).



Introduction

Les conséquences a moyen terme de I’asseéchement et de I’intensification des étiages sur
les communautés interstitielles restent a ce jour trés peu étudiées, notamment par manque de
données historiques. Les 1ones du Rhone, dans le secteur de Jons, ont fait I’objet de plusieurs
études au cours des 30 derniéres années, dont certains sur la structure des communautés
d’invertébrés interstitiels. L’ensemble de ces différents travaux constitue un jeu de données
historiques, permettant de reconstituer un suivi depuis 1979 des assemblages d’invertébrés
interstitiels du Méant avant 1’¢tiage estival (6 dates, 1 site), et une comparaison des
assemblages interstitiels sur I’ensemble de la plaine alluviale avant et pendant les étiages de

1987 et 2010 (2 dates, 7 sites).

Grace a ces données, nous avons pu étudier I’impact & moyen terme de ’asséchement des
zones humides fluviales sur les assemblages interstitiels et répondre a 1’objectif 2 de cette
these : évaluer in situ ’impact de 1’asséchement a moyen terme (20 a 30 ans) sur la structure
des communautés d’invertébrés interstitiels. Nous avons pris en compte (1) la part relative de
la variabilité interannuelle face aux changements globaux, (2) Dl'effet de la modalité
d’asséchement a I’échelle de la plaine alluviale, et (3) I’influence des étiages de plus en plus

séveres sur la dérive des communautés d’invertébrés interstitiels.

Apres avoir évalué (1) la part relative de la variabilité¢ interannuelle face aux changements
globaux au sein de la 16ne du Méant (6 dates, 1 site), I’effet a moyen terme de la modalité
d’asséchement est étudi¢ a I’échelle de la plaine alluviale en comparant I’ensemble des
prélevements AVANT les étiages de 1987 et 2010 (2 dates, 7 sites). En se focalisant sur les
prélevements AVANT les étiages, nous nous affranchissons en partie de la variabilité
saisonniere, essentiellement contrdlée par les caractéristiques de [’étiage (début, durée,
intensité). Les points (1) et (2) ont fait ’objet d’un article soumis a Wetlands et présenté dans

le chapitre 1.

Le point (3), «impact de D'intensification des étiages sur la dérive des communautés
interstitiels et leurs contributions aux variations des communautés & moyen terme en tant que
pression de sélection », est évalué par comparaison des communautés AVANT et PENDANT

les étiages 1987 et 2010. Ces résultats sont présentés dans le Chapitre 2.
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Partie I - Impact des changements globaux et de la modalité d’assechement
sur les assemblages interstitiels des zones humides fluviales — Suivis des

communautés avant étiage.

Cette partie fait I’objet d’une publication dans le journal Wetlands.

“Global change and drying modality affect interstitial assemblages of alluvial wetlands”

ARNAUD DEHEDIN, MARIE-JOSE DOLE-OLIVIER, CHRISTOPHE PISCART,
DJAMEL MIMOUN, GUDRUN BORNETTE and PIERRE MARMONIER

Abstract

Global change induces increasing groundwater depletion and drought frequency in
floodplains. To evaluate the effect of drought on functioning of wetlands and their interstitial
zones, we studied the interstitial communities at seven stations located in five former channels
of the Rhone River. Change in interstitial assemblages was assessed over a thirty-year period
in one wetland and over the entire floodplain between 1987 and 2010, at depths of 50 and 100
cm within the sediment. Over the thirty-year period, we highlighted slight links between
climate change and variations in the interstitial assemblages. At the floodplain scale, several
changes in habitat characteristics were observed and two drying modalities were identified:
the formation of isolated pools and complete disappearance of surface water. In isolated
pools, the low turnover of surface water promoted a decrease in the water quality, an increase
in the abundance of benthic invertebrates in the interstitial habitat and a decrease in the
abundance of hypogean invertebrates. In completely dried-out sites, the abundance and
diversity of benthic taxa decreased, while the hypogean fauna remained dominant. These
results demonstrate that interstitial assemblages are affected by global change. Local
geomorphology and the resulting drying modality control the responses of interstitial

assemblages.



I.1. Introduction

Wetlands in alluvial plains are the result of river dynamics (Bavard, 2010). In natural
rivers, the gravel bars, banks and the channel itself are mobile, corresponding to periods of
fluvial metamorphosis and the formation of abandoned channels and wetlands (Hickin &
Sichingabula, 1988; Magdaleno & Frenandez-Yuste, 2011). Channel pattern may vary
between braided sections (where and when the bed load supply exceeds the transport capacity
of the flow; Bravard, 2010) or meandering sections (where and when the longitudinal water
course is reduced and the river consists of a single sinuous channel; Leopold & Wolman,
1957; Starkel, 1983). This dynamic process may generate a wide range of alluvial wetlands
that are either connected or not to the main channel and to the aquifer (Bravard et al., 1986;

Amoros et al., 1987).

Bed load fluxes arriving from upstream parts and from the tributaries, together with the
permanent reworking of deposited sediment, enhance the permeability of the alluvial
substratum and favour the development of large aquifers. The hydraulic connections between
these alluvial aquifers and river wetlands promote the development of an ecotone between the
surface water (SW) and the true groundwater (GW) (Danielopol, 1976; Dole & Mathieu,
1984; Gibert et al., 1990). This interstitial habitat developed in alluvial wetlands is considered
to be equivalent to the hyporheic zone for the active channel (Orghidan, 1959, 2010). It
represents a privileged zone of exchanges and as such supports numerous biotic and abiotic
processes driving biogeochemical functioning, transforming matter and energy and
controlling water quality (Jones & Holmes, 1996; Boulton et al., 1998; Vidon et al., 2004).
Interstitial invertebrates colonizing this habitat may contribute to many processes, such as
organic matter recycling (Smith & Lake, 1993; Marmonier et al., 2010; Piscart et al., 2011)
and bioturbation (Boulton et al., 1998; Mermillod-Blondin & Rosenberg, 2006; Nogaro et al.,
2006). Today, we have a much greater appreciation of the importance of SW—-GW exchanges
for the composition of interstitial assemblages and the relationships between sediment grain
size, interstitial flow paths and oxygen concentration (Brunke, 1999; Gayraud & Philippe,
2003; Meyer et al., 2008; Malcolm et al., 2009). It has been asserted that the interstitial habitat
is also a unique biotope where physico-chemical and biological conditions differ from those
of adjacent habitats. For example, temperature fluctuations are dampened inside the sediment
in comparison to SW, and oxygen content is typically reduced (Ingendahl et al., 2009,
Marmonier et al., 2010). A proportion of the interstitial fauna (especially within the benthic

groups of Amphipoda, Isopoda, Ostracoda, Copepoda) possess ecological characteristics
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adapted to living within the sediment (Marmonier et al., 1993; Boulton & Foster, 1998; Dole-
Olivier et al., 2000; Traunspurger, 2000). The interstitial habitat of wetlands also shelters
many surface water organisms inhabiting the adjacent SW habitats (Hynes 1974; Williams &
Hynes, 1974; Williams et al., 2010). Benthic organisms may either actively migrate
(Holomuski & Biggs, 2000) or passively move into the interstitial zone as surface conditions
become less favourable (Angelier, 1953; Orghidan, 1959; Robertson & Wood, 2010). Some
studies suggest that certain areas of the interstitial habitat may function as a refugium for
benthic taxa depending on the geomorphological characteristics of the surface stream and thus
according to hyporheic flow paths (Dole-Olivier et al., 1997; Dole-Olivier, 2011). It has also
been demonstrated that groundwater connections, distance to the main channel and frequency
of disturbances all influence the spatial distribution of the interstitial fauna in alluvial valleys,
especially the hypogean representatives in the community (Dole, 1985; Marmonier et al.,

1992; Malard et al., 2003).

In temperate regions, connections between groundwater, temperature and hydrology will
certainly change over the next decade. Climate changes (e.g. increased temperature and
reduced precipitation) would enhance drying intensity and frequency through a decrease of
both river and groundwater levels (Arnell et al., 1996). Moreover, changes in land use and
modifications of human activities, such as groundwater extraction for irrigation, industrial and
drinking uses, will contribute to the lowering of groundwater levels, disturbing the vertical
exchanges between SW and GW (Lake, 2003). As a result, environmental features of the
interstitial habitat within floodplains may be strongly affected, leading to progressive
modification of interstitial assemblages. A rise in the duration of periods of low flow and
intensity will result in the formation of isolated pools with poor water quality (high
temperature, low dissolved oxygen, accumulation of reduced forms of nitrogen; Lake, 2003;
Gallardo et al., 2009). With increasing flow recession, such pools can diverge from each other
in their characteristics and community structures (Meyerhoff & Lind, 1987; Stanley et al.,
1994; Lake 2003) and potentially change the benthic component of the interstitial
assemblages. Although research on the interstitial zone has significantly increased over recent
decades, there is a relatively small proportion of studies centred on metazoan assemblages

(Robertson and Wood, 2010), especially in the context of facing global change (Lake, 2003).

This study focuses on the long-term effect of environmental changes on the interstitial
communities of the floodplain wetlands of the Rhone River, mostly related to an increase in

drought frequency and groundwater depletion. Firstly, changes in interstitial assemblages at a



single site of the Rhone River floodplain were studied over a 32-year period (sampled on six
occasions between 1979 and 2010). Then, the present composition and structure of interstitial
assemblages at seven stations (located in five former channels) was compared to samples
collected 24 years previously (1987) with a similar sampling effort design. Because of the
sensitivity of many species to temperature rise and accumulation of solutes (Tarr et al., 2005;
Dehedin et al., in press), we first hypothesized (H1) that changes in environmental
characteristics, especially a decrease in groundwater organisms and increase of stagnant water
fauna, during these decades have affected the structure and composition of invertebrate
communities. The wetland hydroperiod and means by which water recedes (i.e. continuous
water body, isolated pools or complete drying) will each affect differently the water chemistry
and local environmental characteristics (Tarr et al., 2005). On the other hand, the position of
sites across the floodplain (i.e. close to or far from the main channel) may control the
hydrology of the wetland (Amoros and Bornette, 2002). We thus hypothesized (H2) that both
the form of recession and the location in the floodplain affect the response of invertebrate

assemblages facing global change.

1.2. Materials and Methods

L.2.a. Study site

The sampling area is situated on the Rhone River in the Jons sector, located 20km
upstream from Lyon (Figure 4-1). Following the Little Ice Age, the Rhone received a
significant amount of coarse sediment from the Ain River tributary, inducing a braided pattern
downstream of the confluence (Bravard, 2010). In this area, the Rhone River currently
meanders within a Skm-wide floodplain and has successively abandoned its former channels
(Bravard, 2010). Some of these are old meanders that were isolated during the XVII™ and the
XVII™ centuries. They are located on the margins of the floodplain (i.e. the Grand Gravier
(GG), the Chaume (CH) and the Plateron (PL); Figure 4-1). Others are side arms,
disconnected at the upstream end after the XIx™ century embankments. They are all located
close to the main channel (i.e. the Meant (M1, M2 and M3, from upstream to downstream)

and the Iles-Nouvelles (IN); Figure 4-1).
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Figure 4-1 : Study area, the floodplain of the Rhone river in the Jons sector (France)

These wetlands are fed by groundwater inputs and Rhone river water during large floods. In
1987, limnocrene springs and diffuse upwelling of groundwater were observed at all seasons
and at most stations (i.e. PL, M2, CH, IN, M1, M3 in order of increasing upwelling intensity),
except at station GG, which was partially clogged by fine deposits (Marmonier et al., 1992,

Tableau 4-1). Since the end of the 1980s, groundwater levels have been lowered at the

floodplain scale and most of the sites became temporarily or permanently disconnected from

groundwater (

Tableau 4-1). Moreover, during the 1990s, strong flood events and gravel extractions in the
main channel induced large scale erosion of the stream bed, leading to a general lowering of
the piezometric levels in the vicinity of the Rhone River itself (Bornette & Heiler, 1994). In
addition, the incision of the Ain River has been estimated at 4 cm.year” near its confluence
with the Rhone River (Rollet, 2007), resulting in a reduction of the piezometric levels by I m
during the last twenty years. This decrease of groundwater level has induced an increase in
the frequency of droughts in the Rhone River floodplain water bodies, but the way in which
surface water disappears during low water periods varies according to local morphology of

the former channels. Some stations were reduced to a few isolated pools (i.e. stations M1, M2



and IN), while others dried completely for short periods (i.e. intermittent sites M3 and CH),

for long periods (i.e. ephemeral pond GG) or remain dry for most of the year (station PL;
Tableau 4-1).

L.2.b. Climate changes and Standardized Precipitation Index

The mean annual and maximal annual atmospheric temperatures were monitored from
1970 to 2011 by MétéoFrance (meteorological station of Bron, France). The mean annual and
maximal water temperatures of the Ain River from 1977 to 2011 were provided by Electricité

de France (station Pont de Chazey, France).

The Standardized Precipitation Index (SPI) quantifies the precipitation deficit for multiple
timescales and reflects the impact of drought on the availability of different types of water
resources. The SPI is computed by fitting a gamma probability density function to a given
frequency distribution of areal precipitation totals over a given timescale. The cumulative
gamma probability distribution, g(P), after its computation, is transformed to the standard
normal random variable, z, with mean equal to zero and a variance of one, which is the value
of the SPI. Negative SPI values indicate droughts and positive SPI values denote wet weather
conditions. Wetter and drier climates can be represented in the same way by the SPI
(normalized index). In this study, the areal averaged weekly precipitation accumulations were

used to estimate the weekly SPI for the alluvial plain for 12-month timescales.

L.2.c. Sampling strategy

A single station (M2; Figure 4-1) was sampled during the spring period (before the low
water period) on six occasions, i.e. 1979, 1980, 1981, 1987, 1990 and 2010 (Dole, 1985;
Marmonier et al., 1992; Dole-Olivier, 1998) and seven stations were sampled in 1987 and
2010. Four channels were located in braided channels, three in the Meant (M1, M2, M3) and
one in the Iles-Nouvelles (IN). Three others were located in abandoned meanders: in the
Chaume (CH), the Plateron (PL) and the Grand Gravier sites (GG; Figure 4-1). At each
station, interstitial invertebrates were collected at 50 and 100 cm below the sediment surface
(except at station GG, where sampling was impossible at 100 cm) using the Bou—Rouch
sampler (Bou & Rouch, 1967; Bou, 1974) through which 10 L of water and sediment were
pumped and filtered (0.2 mm mesh size). The samples were fixed in the field and sorted in the

laboratory. Organisms were identified to species or genus level (Mollusca and
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macrocrustaceans; Tachet et al., 2000), or to order level (insect larvae), and counted using a

stereomicroscope. Nematoda, Oligocheta and Hydracarina were not identified further.

Interstitial water was sampled with a peristaltic pump (WAB) for chemical analysis. Water
temperature, specific conductivity (LF92, WTW™, Weilheim, Germany), pH, and dissolved
oxygen content (HQ20, HACH™, Dusseldorf, Germany) were measured in the field. The
seasonal range of surface and interstitial temperatures was calculated as the difference

between April (high flow) and July (low flow).

L1.2.d. Data analyses

Interstitial assemblages were characterized by several metrics: abundance (number of
individuals per 10-L sample), taxa richness (number of taxa per 10-L sample), Shannon
diversity index, relative abundance and percentage of different kinds of invertebrates
(hypogean fauna, microcrustaceans, macroinvertebrates and shredders). For the 32-year study,
these variables were analysed by linear regression (test R?). A one-way ANOVA was used for
comparison between 1987 and 2010 at the floodplain scale, first using all sites as replicates,
then using two drying modalities at three sites, respectively (i.e. isolated pool or complete

drying). The significance level for all statistical analyses was 0.05.

Interstitial fauna changes at station M2 over 32 years and in the seven stations between 1987
and 2010 were analysed using two separate Correspondance Analyses (COA) on
log(abundance) transformed data. To explain the observed patterns, linear regressions were
calculated between sample coordinates on both axes and the biological variables (i.e.
abundance and richness respectively for total fauna, microcrustaceans, hypogean taxa,

Ephemeroptera-Plecoptera-Trichoptera (ETP) group taxa, predators and shredders).

1.3. Results

1.3.a. Changes in climatic characteristics

The atmospheric temperature measured in the period 1970-2011 (Figure 4-2a) showed a
clear rise (p-values < 0.05), for both the mean annual values (+0.056°C/year, from 11.2 to
14.4°C, respectively in 1970 and 2011) and for the maximal values (+0.061°C/year, from 26.1

to 28.8°C, respectively in 1970 and 2011). The surface water temperature measured in the



main channel (Figure 4-2b) also showed a clear warming (p-values < 0.001) for the mean

annual values (+0.068°C/year, from 10.5 to 12.5°C, respectively in 1970 and 2011) and for

the maximal values (+0.137°C/year, from 17.8 to 23.5°C, respectively in 1970 and 2011).
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Figure 4-2 : Variation of (a) annual atmospheric temperatures from 1970 to 2011 and (b)

surface water temperatures from 1977 to 2006 (white point represent the maximal monthly

value and dark point represent the mean annual value) .

The temporal changes for the 12-month SPI time series (Figure 4-3) showed that the

region experienced frequent moderately severe droughts (i.e. SPI<-1). However, two distinct

severely dry periods were observed during the last two decades. The first occurred from

1985-1987 to 1989-1993 and was characterized by a severe drought in the alluvial floodplain

of the Ain River. The drought event in the year 1990 was the most severe and extended
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experienced in the last three decades and was interrupted by the moderately wet year of 1994
year and the normal conditions in 1995. The second historical drought event occurred in 2003
and ended in 2006. Regarding our study, the first sampling period of 1979—-1981 occurred in a
“near normal” period. Data from 1987 and 1990 were sampled during the first drying event.
Finally, the last sampling campaign in 2010 was performed during a normal year, but after the

two major decennial drying periods.

NI

3 Extremely wet

Seve rely wet
[ Moderate by wet

DNe.grnormal
I Moderate by dry
[ Severely dry
I Extremely dry

25y88553845

e e I e B e e e B B I e B e e T I e I e I B B

Figure 4-3 : The Standardized Precipitation Index (SPI) of the Jons sector floodplain
(France).

1.3.b. Changes in habitat at the floodplain scale

Important changes in hydrological and physical characteristics were observed between the

the two sampling dates at the floodplain scale (

Tableau 4-1). Between 1987 and 2010, the hydrological regime changed dramatically at
all sites. A first group of previously flowing water sites (M1, M2, IN) formed isolated pools
during the low flow period in 2010 and a second group (M3, CH) became intermittent. A third
group of sites, situated on the margins of the floodplain and affected by drying since 1987 (PL
and GG), became either totally dried or ephemeral in 2010. Both the upwelling intensity and
the connectivity to the main channel were strongly reduced or disappeared at the floodplain
scale. The mean seasonal range of surface water temperature increased from 2.26 + 1.68 to
5.87 £ 1.95°C in 1987 and 2010, respectively. The mean seasonal range of interstitial water

temperature also increased from 1.09 = 0.93 to 5.69 £ 1.69°C in 1987 and 2010, respectively.



Tableau 4-1: Changes in hydrology and physical characteristics of habitats between
sampling dates at the floodplain scale (Upwelling intensity: ** hight numbers of spring, *,
few springs ; -, no spring. Connectivity to the main channel: 2, site connected at both up- and

downstream; 1, connected at only once up- or downstream; 0, no connection; interstitial

habitat: 50 cm depth).
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1.3.c. Changes in the invertebrate community over 30 years

Over 30 years, several changes were observed in the interstitial assemblages (Figure 4-4
and Figure 4-5). The between-dates COA for faunal data from station M2 (Figure 5a) showed
a clear ordination of the sampling dates along the second axis, with 1979 occurring on the
negative and 2010 on the positive side of the axis. Inter-annual variability was low 30 years
ago (i.e. very close to the locations of the 1979, 1980 and 1981 samples when compared to

consistent changes observed between 1980 and 2010) (ANOVA, p<0.05).
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Figure 4-4: Variation of total abundance, taxonomic richness, abundance of
microcrustaceous and percent of hypogean taxa in the Meant River (site M2) at 50 cm (white)

and 100 cm depth (black), over the thirty-year period.

Several changes in metrics were observed during the last three decades (Figure 4-4). During
the period 1979-1980, the community was characterized by high abundance and taxonomic
richness. Since 1987, the total abundance decreased at the 50 cm depth (from 2820 to 944
specimens/10L; R?=0.537, p<0.05). At the 100 cm depth, the total abundance remained low
and stable throughout the study period (between four and 54 individuals), with a spot increase
to 302 animals/10L in 1987. Taxonomic richness progressively decreased at 50 cm depth
(from 21 to 11 taxa; R>=0.636, p<0.05), and remained stable until 1987 at 100 cm depth at
which point it decreased from 12 to four taxa (R*=0.695, p<0.05). Abundances of hypogean

organisms remained low throughout the thirty-year period (generally less than 10

169



Chapitre 4 : Assechement & moyen terme et impact in natura sur la structure des
communautés d’invertébrés interstitielset impact in natura

animals/10L), except in 1987 (13 and 89 specimens at 50 and 100 cm depth, respectively;

R?=0.585, p<0.05).
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Figure 4-5 : Correpondance Analysis (COA) of interstitial assemblages data from the Meant
river (site M2) over the thirty-year period, using log (x + 1)-transformed densities : (a)
Ordination diagram of taxa, (b) Mean factorial scores of sampling dates (1=1979, 2=1980),
3=1981, 4=1987, 5=1990, 6=2010).

The composition of the interstitial assemblage (Figure 4-5b) strongly changed during the

study period. During the period 1979-1981, the community was dominated by
microcrustaceans (nearly 71% and 36% at 50 cm and 100 cm depths, respectively).
Macroinvertebrates represented 10.3% of the community, with a high number of shredders
(between 249 and 79 Gammarus and Asellus spp. at 50 cm depth) and five sensitive taxa (e.g.
Trichoptera, Plecoptera), which disappeared thereafter. The percentage of hypogean
organisms was low at 50 cm (between 0.17 and 0.28%) but relatively higher at 100 cm depth

(between 5.1 and 9.5%, mostly Niphargus spp. and Salentinella spp.).

After ten years, the assemblages sampled during 1987-1990 were strongly modified, with a
dominance of gastropods at both depths in 1987 (52.7 and 46.69%), a strong decrease of
microcrustaceans (only 11.2% and 3.3% at 50 cm and 100 cm depths). The hypogean fauna
also changed over ten years, with increasing relative abundances (between 29.5% and 25% at
the 100 cm depth in 1987 and 1990, respectively), especially for Microcharon reginae and
Niphargus spp. (74 and 15 individuals, respectively, in 1987).



Finally, in 2010, the assemblage was characterized by the return of microcrustaceans at both
depths (72.3 and 75% for 50 and 100 cm depths, respectively) and macro-organisms at 50 cm
depth (9.8% e.g. Gammarus, Ephemeroptera, Coleoptera). In constrast, we observed the
disappearance of all hypogean organisms, while Nematoda, Oligocheta and Chironomidae did

not vary significantly.

The decrease and return of microcrustaceans were each linked to the species present (Tableau
4-2). Microcrustaceans were dominated by the Ostracoda that represented more than 80% of
the assemblage over the 30-year period, except in 1987 where Cyclopoida increased to 68.2%.
The Ostracoda species present slowly changed with a progressive disappearance of
Prionocypris zenkeri (from 69% in 1979—-80 to 0% in 2010; Tableau 4-2). This species lives
in aquatic vegetation and gently flowing water. At the same time, the proportion of Cypria
ophtalmica increased (from 6.9% to 39.3%). This species lives in muddy fine sediment and
can swim in stagnant water. Cladocera represented less than 0.2% before 1987 but increased
thereafter to 5% in 2010 (4lona quandrangularis and Biapertura affinis, frequently dominant

in alluvial wetlands).
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Tableau 4-2 : Abundance and percent of microcrustaceous at 50 cm depth in the Meant river
(site M2) over the thierty-years period. Ostracoda was identified to species level (N =
abundance and % = percent of taxa regarding the total abundance of microcrustaceous.

Percent of Ostracoda species was calculated regarding the total abundance of Ostracoda.

Date 1979 1980 1951 1987 19094 2010
N % N % N % N % N % M %
Toral 2026 100 (692 100 (890 100 |44 100 |49 100 |6E3 100
Cladocera i 0053| - = |2 02 - - i 29 M 50
Crclopoida g6 42 (9 13 |24 27 |30 6682 (4 B2 33 48
Harpaciicoida 273 1356 g9 |12 1% [4 91 3 6l M 50
Osiracada 1666 822|677 978 [852 87 (10 2846 |41 B37 |[582 852
Prionocypris senkari (1149 690 (234 375 (426 3500 1 14
Cyvelocypriz evam | 328 195 |374 553 (380 448 |7 To.G 6 243 284 505
Chvpria ophrkalmica | 115 69 (36 53 15 18 2 200 9 214 22 383
Candomna camdida | 19 1.1 - 0.7 g 69 36 6.1
Posamocypriz 5p. | 19 i1 8 69 1 1060 1 29 3 05
Herpeatocypris repranz | 19 1.1 4 E& ] 15
Nyocypris braddvi | 19 1.1 |4 0.7 E b9 G 13
Cypridapeis vidua 4 67 g 0.9
Limmnocythere
Inopinala | 02
Unidennfied 2% 77

1.3.d. Changes in invertebrate community at the floodplain scale

At the floodplain scale, total abundance of invertebrates (Figure 4-6) was lower in 2010
than in 1987 at both the 50 cm and 100 cm depth, i.e. 332 + 68 and 80 £+ 25 compared to 439
+ 40 and 233+ 44 individuals, respectively (p-values<0.01). The Shannon index (Figure 4-6)
also decreased at both 50 cm and 100 cm depth, from 1.81 = 0.03 to 1.44 + 0.04 (F=7.01, p-
value<0.05) and to 1.74 = 0.03 to 1.13 = 0.05 (F=11.58, p-value<0.01), respectively.



No significant change was observed for the percentage of hypogean fauna and the

percentage of shredders at the floodplain scale when the seven stations were considered

together (Figure 4-6, all stations).
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disappearance (n=3), at 50 cm and 100 cm depth.
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Figure 4-7 : Correpondance Analysis (COA) of interstitial assemblages data from the entire
floodplain of the Rhone river between 1987 and 2010, using log (x + [)-transformed
densities: (a) Ordination diagram of taxa, (b) Mean factorial scores of sites (1=M1, 2=M2,
3=M3, 4=IN, 5=CH, 6=PIl, 7=GG). Individual points represent sampling dates (1=April
1987, 2=April 2010)

The second COA (Figure 4-7), performed on the fauna collected at the seven sites between
1987 and 2010, distinguished two different types of station according their temporal changes.
The first group, which included stations IN, M2 and M1, was characterized a shift of their
mean factorial scores on the first axis from the positive side (1987) to the negative side
(2010). In these stations, the temporal variation corresponded to an increase in total
abundance at 50 cm depth (from 473 + 79 to 711 £ 183; F=11.65, p-value<0.05; Figure 4-6,
modality 1) without any change at 100 cm depth (from 205 + 73 to 142 + 73; F=3.75, p-
value>0.05). The diversity decreased at both depths, from 1.73 £ 0.09 to 1.41 £ 0.01 (F=368,
p-value<0.01) and from 1.82 + 0.08 to 0.97 = 0.12 (F=121, p-value<0.01) at 50 cm and 100
cm depth, respectively. The main change consisted in a strong decrease of the hypogean taxa
at both depths (from 14.3 + 6.7 in 1987 to 3.2 + 1.8% 2010 at 50 cm and disappearance at 100
cm depths), while microcrustaceans became dominant in 2010 (i.e. appearance of Cladocera,
and increase in Cyclopoidae, Harpacticoida and Ostracoda). Benthic macroinvertebrates (i.e.
Gammarus, Ephemeroptera and Bivalvia) also either increased or appeared at 50 cm (from
five to 43, from 0 to 13, and from 0 to 27 individuals, respectively), leading to a

predominance of shredders (mainly Gammarus, Asellus) that still represented more than



13.5% at 50 cm depth in 2010. Finally, the abundances of Oligochaeta, Nematoda and

Chironomidae did not vary.

The second group of stations (M3, CH, and PL) followed a reverse pattern with the factorial
score on the first axis changing from the negative to the positive side because of a strong
decrease in total abundance at both depths, from 502 + 113 to 30 + 10 (F=7.89, p-value<0.05)
and from 273 £ 113 to 18 = 6 (F=9.29, p-value<0.05) for 50 and 100 cm depths, respectively
(Figure 4-6, modality 2). The diversity also decreased at both depths, from 1.96 + 0.04 to 1.56
+ 0.14 (F=176, p-value<0.01) and from 1.6 £+ 0.03 to 1.28 £ 0.1 (F=156, p-value<0.01) at 50
cm and 100 cm depths, respectively. The changes consisted in a decrease of benthic taxa and
an increase of the hypogean component at 100 cm depth (from 15.1 + 5.6 in 1987 to 53.9 +
9.6% in 2010), especially the hypogean crustaceans (Niphargus, Salentinella, Microcharon
reginae) and the hypogean gastropods (Bythiospeum, Moitesseria and Hauffenia). For the two
dates, the shredders were relatively low and represented less than 9.2% at 50 cm depth, and

disappeared at 100 cm depth.

The assemblages did not vary at the site GG. The abundances of hypogean organisms
remained stable and microcrustaceans dominated the assemblages at the two dates. These
latter consisted of species tolerant to drought (i.e. Bradleystrandesia reticulata and

Pseudocandona albicans).

1.4. Discussion

1.4.a. Effect of environmental changes on interstitial assemblages during the last 30-

year period

These results showed that interstitial assemblages of the wetlands of the Rhone river
floodplain were progressively affected by global changes and groundwater depletion. Most
groundwater organisms disappeared from the assemblage while stagnant water fauna either
appeared or increased. This finding supports our first hypothesis (H1). Over the thirty-year
period, we observed a covariation between climate changes (in terms of precipitation and
temperature) and the decrease of abundance and diversity of interstitial fauna. Indeed, the two
major drying periods, 1987 and 1990, presented the lower value for all metrics. Moreover,
during a near-normal year (2010), the interstitial assemblages did not return to the

composition observed before the successive drying events of the last decades. Two
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explanations can be proposed to explain this lack of resilience. Firstly, whatever the short-
term climatic events, the long-term lowering of groundwater levels at the floodplain scale
deeply changed the hydrological characteristics of the floodplain wetlands (general decrease
in groundwater contribution to surface systems), leading to permanent modifications in the
assemblage composition. Secondly, several successive drying events may continue to affect
the interstitial assemblages that were deeply affected (a type of "memory" of preceding drying
events), as proposed for benthic assemblages in an intermittent river (Datry et al., 2011). As a
result, an increase in intensity and frequency of drought (Arnell et al., 1996) may increase

their impact on interstitial assemblages.

1.4.b. Effect of drying modalities on the response of interstitial assemblages

At the floodplain scale, the lowering of groundwater levels and the resulting increase of
drying has led to a decrease in abundance and diversity of the interstitial assemblages,
especially the hypogean part of the community. We also hypothesized that the drying
modality (i.e. isolated pools or complete drying) and the distance of water bodies from the
main channel) may affect the response of invertebrate assemblages. The present results do not
support a clear effect of the distance from the main channel but do support a major role of the
nature of flow recession in the wetland and the resulting drying modality (isolated pool vs.
complete water disappearance) in the responses of interstitial assemblages. This finding partly
supports our second hypothesis (H2), with a clear dominance of the drying modality

compared to the distance to the main channel.

When the flow recession induces the formation of isolated pools, the abundance of interstitial
invertebrates may increase. The interstitial habitat is recognized to play a refugium role for
benthic taxa (Dole-Olivier, 2011). By degrading the quality of water flow, the lowering of
surface water during the warm season may induce a vertical migration of benthic invertebrates
(increase of abundance at 50 cm depth). The ability of the interstitial habitat to provide
refuges during such disturbances will depend on its physical characteristics (e.g. sediment
grain size), and its effectiveness will depend on a range of factors that may act independently
or in concert, many of which are determined by morphogeological and hydrological
characters: sediment/pore size and permeability, stability and sediment erosion, and the

magnitude, frequency and duration of the disturbance (Olsen et al., 2010; Robertson & Wood,



2010). We also observed a decrease or a disappearance of the hypogean component,

potentially linked to competition with benthic organisms.

In contrast, when the morphology and hydrology of the wetland induce a complete drying, the
rapid disappearance of surface water leads to a strong decrease in benthic invertebrate
abundances. On the other hand, abundance and diversity of the hypogean component remain
stable or even increases. This may be explained by lower competition processes with the
benthic fauna. Moreover, during complete drying, the interstitial flow may continue within the
sediments. In this case, vertical hydrological connections may be interrupted (Boulton &
Stanley, 1995; Robertson and Wood, 2010) and the interstitial habitat may represent a highly
stable environment, close to the groundwater conditions. Fowler and Death (2001) showed
that higher stability of the interstitial habitat enhances abundances of hypogean animals. This

situation was observed at station PL, where the abundance of Microcharon reginae increased.

1.5. Conclusion

In conclusion, this study was the first to focus on long-term changes in wetland
invertebrate assemblages over three decades. The impact of global changes and the increase
of drying frequency and intensity appeared to be more complex than generally described.
Drying modality and groundwater connection enhanced diversity of the habitat and responses
of interstitial invertebrates. Our study focused on fauna collected before the summer low
water period. Future studies may explore the consequences of interstitial assemblage changes
during this low flow period, when drying events and environmental changes are more severe,
and investigate the consequences of changes in interstitial assemblages on the functioning of
wetlands, especially regarding the proportion of the benthic and the hypogean communities

found in the hyporheic zone.
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Partie II - Intensification des étiages et contribution a I’évolution des

communautés a long terme.

I1.1. Matériel et méthodes

La méme procédure d’échantillonnage que celle utilisée pour étudier les assemblages
interstitiels printaniers des lones de Jons (cf. partie 1) a été utilisée au cours des campagnes
d’été 1987 et 2010. Les sites sont classés selon les deux mémes modalités (« isolated pool »
vs « complete drying »). Cependant I’intensification des modifications observées au cours de
I’étiage permet d’identifier des comportements différents au sein de chacune des modalités et
de hiérarchiser les sites a travers des gradients d’intensité (de IN vers M2 puis M1 et GG pour
la modalité¢ «isolated pools », et de M3 vers CH puis PL pour la modalité « complete
drying »).

Afin d’évaluer les différences de structure des assemblages d’invertébrés interstitiels avant et
pendant les étiages 1987 et 2010, nous avons réalis€¢ une analyse par positionnement
multidimensionnel non-paramétrique (Non-Metric Multidimensional Scaling, NMDS) avec
des distances de Bray-Curtis, associée a des Analyses de Similarit¢é (ANOSIM) pour tester
I’effet des différents facteurs (année, étiage, modalité d’asséchement). Ces analyses
statistiques ont été réalisées en utilisant le logiciel R (packages 'Mass' et 'Vegan') avec un

risque a = 0.05.

Enfin, les différences entre les indices de structure (Abondance totale, abondance des taxons
hypogés, abondance des crustacés décomposeurs et abondance des microcrustacés) sont
testées par Model Linéaire Général (GLM), avec la modalité¢ d’assechement (isolated pool et
complete drying), I’intensité d’assechement au sein de chaque modalité (faible, modéré, fort),
et la saison (avant et pendant étiage) comme facteurs fixes, avec imbrication de la profondeur
et de la typologie a I’intérieur de la modalité d’asséchement et les années en tant que mesures
répétées. Pour toutes les variables, les tests posthoc HSD de Tukey sont utilisés pour les
comparaisons multiples. Ces analyses statistiques ont été réalisées en utilisant le logiciel

Statistica 7 (StatsoftTM, Tulsa, USA) avec un risque o = 0.05.



11.2. Résultats

La NMDS réalisée sur les assemblages faunistiques (printemps et ét¢) de 1987 et 2010
révele une dérive des communautés interstitielles entre 1987 et 2010 (Figure 4-8, ANOSIM,
p=0.003). Lors de 1’étiage 1987, la dérive des communautés entre le printemps et 1’été est
négligeable (petite ellipse, p=0.14) alors que pendant I’étiage 2010, les variations sont
significatives (large ellipse, p=0.02). Les communautés de printemps étant similaires dans
cette analyse (p=0.19), I’étiage 2010 entraine donc une dérive entre les communautés

estivales (p=0.05).

Dans I’article précédent, ces mémes différences entre printemps 1987 et 2010 étaient
significatives. Cet écart statistique résulte du fait que deux jeux de données distincts ont été
utilisés. En effet, observées indépendamment (article précédent), les communautés de
printemps dérivent clairement. Cependant, cette dérive est beaucoup moins importante que
celle observée lors des étés. Lorsque toutes les saisons sont analysées simultanément (cas
présent), seules les variations les plus importantes (ici, estivales) restent significatives et les
variations de moindre importance (ici, entre printemps) sont relayées au second plan et

deviennent alors négligeables, bien que réelles.
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Figure 4-8 : Représentation factorielle de I’'impact des étiages issue de la NMDS réalisée sur
les assemblages interstitiels (-50 et -100 cm de profondeur) des lones de Jons (7 sites)
préleves avant et pendant les étiages de 1987 et 2010. Les ellipses représentent les amplitudes

de variations saisonnieres au cours de chacun des étiages.
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D’autre part, 1’analyse révele un important effet de la modalité d’asseéchement sur la structure
des communautés interstitielles (ANOSIM, p=0.004). L’impact de la modalité d’asséchement
(«isolated pool » vs « complete drying ») est négligeable en 1987 (Figure 4-9a, p=0.77).
Cependant, les sites « isolateds pools » (IN, M1 et M2) se distinguent fortement des sites
« complete drying » (M3, CH, et PL) au cours de I’étiage 2010 (Figure 4-9b, p<0.001).
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Figure 4-9 : Représentations factorielles des sites issues de la NMDS réalisée sur les
assemblages interstitiels (-50 et -100 cm de profondeur) des lones de Jons (7 sites) prélevés
avant et pendant les étiages de 1987 (a) et 2010 (b). Les fleches représentent les gradients
d’intensite d’assechement des sites en 2010, respectivement pour les mouilles isolées
(« isolated pools », a gauche) et les assecs complets (« complete drying », a droite). Note : le
site GG, mouille fortement isolée et impactée par [’étiage, est caracterisé par une

communauté hautement spécialisée et se retrouve de fait exclu du gradient « isolated pools ».

En 2010, la composition faunistique des assemblages interstitiels (Figure 4-10) des sites
« isolated pool » est caractérisée par la prédominance de microcrustacés (essentiellement
Cladoceres) et le développement de taxons benthiques prédateurs (Odonates, Hétéropteres,
Meégalopteres) alors que la communauté des sites « Complete drying » est caractérisée par la
prédominance de mollusques (Moitesseria sp., Bythiospeum sp.) et crustacés (Salentinella sp.,
Microcharon sp., Niphargus sp.) typiquement hypogés. De plus, dans chacune des modalités,
les différents sites s’organisent autour d’un gradient d’intensité des modifications faunistiques

(de IN vers M2 puis M1 pour les «isolated pool » et de M3 vers CH puis PL pour les



« complete drying »). Le site GG (« isolated pool ») présente néanmoins un comportement
différent, résultant du développement d’une communauté peu diversifiée et uniquement
caractérisée par des taxons tolérants ou indifférents (chironomes, bivalves et gastéropodes).
Les communautés des sites les moins affectés par 1’étiage (IN et M3) sont les plus
diversifiées, et sont caractérisées par le maintien des décomposeurs (Gammarus pulex, Asellus
aquaticus), des taxons EPT et de nombreuses especes de Niphargus sp.. A I’inverse, les
communautés des sites les plus fortement impactés par 1’asseéchement (GG et PL) sont
caractérisées par une diversité plus faible et par la disparition des décomposeurs toute I’année.
Contrairement a la communauté du site GG, dominée par des taxons benthiques tolérants, la
communauté du site PL est dominée par les taxons hypogés (Microcharon, N. pachypus,

Salentinella sp.).
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Figure 4-10: Représentation factorielle des taxons issue de la NMDS réalisée sur les
assemblages interstitiels (-50 et -100 cm de profondeur) des lones de Jons (7 sites) prélevés

avant et pendant les étiages de 1987 et 2010.

I1.3. Discussion

Ces résultats démontrent que les communautés interstitielles n’étaient pas/peu
impactées par I’étiage en 1987, mais significativement modifiées par I’étiage en 2010. De

plus, bien que la dérive des communautés interstitielles entre les printemps 1987 et 2010 soit
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faible dans cette analyse, elle est significative entre les deux années (p=0.003). De plus, les
deux modalités d’asséchement des sites observées en 2010 se traduisent par deux patterns de

réponses distincts des communautés interstitielles.

Au sein de chacune de ces modalités, les assemblages interstitiels de chaque site s’organisent
sur un gradient d’intensité de changement faunistique, identique au gradient d’intensité de
changements des propriétés physicochimiques et de dégradation des habitats aquatiques
(régimes hydrologiques décrits dans le premier article, dégradation saisonniére ou stable et
durable). La dérive des communautés observée a moyen terme, que ce soit au printemps
(également décrite dans le précédent chapitre) ou au cours de 1’été, pourrait donc étre due a la
succession d’étiages et a une pression de sé€lection estivale de plus en plus importante,
accompagnées d’une résilience partielle des communautés d’une année sur 1’autre, modifiant
durablement la structure des communautés. L hypothése selon laquelle 1’étiage pourrait étre a

I’origine de la dérive observée a moyen terme semble donc renforcée.

Ce phénomene a été observé précédemment au sein des rivieres intermittentes (Datry et al.,
2010), et confirme I’impact grandissant des étiages sur les assemblages interstitiels en

fonction de leur fréquence et de leur intensité.

Robertson et Wood (2010) ont émis une hypothese selon laquelle la communauté benthique
des rivieres sujettes a des perturbations est dominée par les espéces les plus aptes a s’enfouir
et se refugier dans la zone hyporhéique au cours de la perturbation, en fonction de leurs traits
biologiques respectifs. Nos résultats suggerent que 1’enfouissement des invertébrés benthiques
en réponse a l’intensification des étiages n’est pas homogeéne et dépend également de la
modalit¢ d’assechement. En effet, les macroinvertébrés benthiques Ephéméropteres,
Plécopteres, Odonates, Mégalopteres et Hétéropteéres ne sont retrouvés que dans les sites
« isolated pool ». Ceci pourrait s’expliquer par une rupture de la connectivité verticale dans
les sites durablement asséchés, la capacité d’enfouissement des organismes étant alors limitée
(Fritz et al., 2004) voir impossible (Chakona et al., 2008). De plus, Bonada et al. (2007) ont
démontré que les communautés des sites méditerranéens, régulierement asséchés, sont
caractérisées par des traits biologiques permettant la synchronisation du cycle de vie aux
perturbations, favorisant 1’émergence des adultes aériens lors de [’asséchement. Ce
phénomeéne pourrait également expliquer pourquoi les EPT et insectes prédateurs ne sont pas
retrouvés dans le milieu interstitiel des sites « complete drying », privilégiant I’émergence a
I’enfouissement. Enfin, la réduction de la taille de I’habitat dans les « isolated pools » induit

une augmentation de la densit¢ des organismes en surface (Lake, 2003), favorisant les



prédateurs (Nhiwatiwa et al., 2009) et I’enfouissement des individus vers des zones moins

peuplées.

Enfin, la variation de la structure des communautés d’invertébrés des cours d’eau
intermittents résultent en premier lieu de la disparition progressive des taxons sensibles
(Arcsott et al., 2010). Ce phénomene est clairement observé pour les crustacés décomposeurs,
et plus particuliecrement Gammarus sp. qui tend a disparaitre rapidement quelque soit la
modalité d’asséchement. La sélection d’individus spécialisés et/ou indifférents n’est que plus
tardive et a lieu essentiellement au sein des sites durablement affectés par I’étiage (GG et PL),
privilégiant les especes indifférentes ou caractéristiques des eaux eutrophes dans les mouilles

isolées (chironomes, mollusques) et les especes hypogées lors d’un assec complet.

183



Chapitre 4 : Assechement & moyen terme et impact in natura sur la structure des
communautés d’invertébrés interstitielset impact in natura

Conclusions du chapitre

A moyen terme, les changements globaux et 1’assechement des zones humides fluviales
affectent les communautés d’invertébrés interstitiels. La variabilit¢ interannuelle est
négligeable face aux modifications de structure progressive induites par les changements

globaux.

La modalité d’assechement joue également un rdle prépondérant sur la nature des réponses de
la communauté interstitielle, réponses qui différent significativement entre la formation d’un
bassin isol¢ et un assec complet. De fait, la réponse globale a 1’échelle de la plaine alluviale
est plus difficile a appréhender et dépend des conditions hydrogéologiques locales.
Cependant, la dérive estivale des communautés d’invertébrés interstitiels observée au cours de
I’étiage 2010 dans les zones humides du Rhone est comparable a celle observée a moyen
terme au sein des zones humides de I’Ain (Chapitre 3), a savoir, une diminution de la
proportion relative de taxons stygobies lors de I’enfouissement des taxons benthiques.
Toutefois, les taxons stygobies persistent lors d’assec complet, alors que les taxons benthiques

sont les plus affectés et tendent a disparaitre du milieu interstitiel.

Lors de I’étiage 2010, des profils verticaux de plusieurs parameétres physicochimiques ont été
réalisés depuis la surface jusqu'a 1 metre de profondeur, dont la teneur en oxygene (Figure
4-11). Ces derniers attestent de la dégradation de la qualit¢é du milieu dans les eaux
superficielles des sites sujets a des étiages séveres (hypoxie, 1.98 + 0.8 mg/l d’O;) et le
maintien de conditions favorables dans leur milieu interstitiel (5.24 = 21 mg/l d’0O;). IIs
renforcent 1’hypothése selon laquelle I’augmentation de la densité des espéces benthiques
dans la zone interstitielle de ces zones humides serait la conséquence de processus de

migration active et d’échappement aux mauvaises conditions de surface.
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Figure 4-11 : Exemple de variations verticales de la teneur en oxygene dans le milieu

interstitiel de sites sujets a étiage modeéré (M3) et a étiage sévere (M1).

Enfin, le fait que les assemblages interstitiels de printemps soient progressivement modifiés
au cours des 30 derniéres années, avant méme que ne commence 1’étiage, et ce de fagon
identique a ce que I’on observe lors d’un étiage intense (2010), suggere que la dérive a moyen
terme est bien conséquente a la succession des étiages et a une résilience seulement partielle

des communautés apres chaque €pisode.

De plus, ces modifications de structure des assemblages interstitiels sont d’autant plus
importantes dans les sites les plus durement et durablement touchés par les étiages.
La succession d’¢étiages exerce donc une pression de sélection de plus en plus importante sur

les communautés d’invertébrés interstitiels.

La modification des assemblages interstitiels pourrait entrainer des modifications du
fonctionnement des zones interstitielles, notamment pour ce qui concerne le processus de
bioturbation et de recyclage de la matieére organique, tous deux fonctions de I’abondance des

invertébrés.

Les gradients d’intensité de modifications d’habitat et de structure observés en 2010, définis
dans I’espace, pourraient également étre interprétés a travers le temps et illustrer 1’évolution
d’un méme site a I’échelle décennale. Ainsi, nous pouvons proposer un modele conceptuel
d’évolution de la communauté interstitielle d’un site en fonction de sa modalité

d’asséchement et de son intensité actuelle (Figure 4-12).
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Figure 4-12 : Modele conceptuel d’évolution de la communauté d’invertébreés interstitiels des
zones humides en fonction de la modalité d’assechement (de gauche a droite) et de [’intensité

de l’étiage (de haut en bas).



Chapitre 5

Impact de I'étiage et expérimentations en laboratoire :

effets de la température, de 'ammonium et de

I’exondation des ressources

Crustacés décomposeurs (Gammarus pulex) consommant une feuille morte d’aulnes (a gauche)

et culture de macrophytes éxondés (Berula erecta) en microcosme (a droite).
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Introduction générale

Les changements globaux et les asséchements des zones humides devraient causer de
profondes modifications des paramétres physicochimiques de 1’eau. En réponse au
réchauffement climatique, de la contraction du volume d’eau dans les zones asséchées, et de
la déconnection des eaux de surface et des eaux souterraines, la température des milieux
aquatiques devrait augmenter de facon significative (IPCC, 2007). Le développement des
activités humaines (agriculture, urbanisation et industrialisation), devraient favoriser les
apports en solutés organiques et nutriments, dont la concentration sera accentuée par la
diminution des volumes d’eau induite par 1’assechement. L’ammonium/ammoniac
(NH,/NH3) est un polluant inorganique azoté majeur des hydrosystémes d’eau douce (Alonso
et Camargo, 2004 ; Prenter 2004), résultant de la biodégradation de la matiére organique, de
ruissellements agricoles, d’effluents industriels ou urbains (Williams et al., 1996 ; Lefebvre et
al., 2007 ; Piscart et al., 2009). L’ammonium (NH,"), forme ionisée relativement inerte en
milieu aquatique représentant 1’essentiel des apports, est en équilibre avec 1’ammoniaque
(NH3;), forme toxique entrainant des perturbations physiologiques et/ou la mortalité pour de
nombreux organismes (Maltby et al., 1995 ; Alonso et Camargo, 2004). L’augmentation des
températures et 1’acidification des milieux aquatiques favorisent la forme NHj; (Emerson et

al., 1975).

Les amphipodes et isopodes benthiques jouent un role prépondérant dans les processus
de dégradation de la matiere organique particulaire (POM) dans les écosystémes aquatiques
d’eau douce (Cummins, 1979 ; Piscart et al., 2009, 2011). La réduction des populations
d’amphipodes et d’isopodes aura donc un impact négatif sur le fonctionnement des
¢cosystemes (Piscart et al., 2011). Ces décomposeurs sont particulieérement sensibles a
I’augmentation des températures (Cottin et al., 2012) et & la concentration en NH; (Maltby et
al., 1995 ; Prenter et al., 2004). Cependant, les variations saisonniéres et la synergie entre ces
deux variables n’ont jamais été étudiées et ce malgré que des acclimatations puissent se
mettre en place. Enfin, les propriétés biomécaniques et qualitatives des ressources nutritives,
qu’elles soient autochtones (macrophytes) ou allochtones (litiéres), contrdlent la capacité des
décomposeurs a recycler la matiere organique (Boiché et al., 2010). L’assechement et la
contraction des habitats induisent I’exondation des ressources et modifient leurs propriétés
biomécaniques et qualitatives or peu d’études se sont intéressées a I’impact de ces
modifications sur la consommation des décomposeurs, leur état physiologique ou encore leur

contribution au fonctionnement des hydrosystémes et le recyclage de la POM.



Afin de mieux comprendre I’impact de [’augmentation des températures et
I’accumulation d’ammoniac, et de I’exondation des ressources sur le fonctionnement des

¢cosystemes, deux €tudes successives ont €té réalisées en laboratoire.

La premiére étude (cf. partie I) vise a évaluer la variation saisonniére et la synergie entre
température et concentration en ammoniac sur la survie de trois crustacés typiques des zones
humides (Gammarus pulex, Gammarus roeselii et Asellus aquaticus), a travers des tests

1éthaux (taux de mortalité) et subléthaux (consommation d’oxygene).

La seconde étude (cf. partie II) tend a évaluer I’impact de I’exondation des ressources sur les
propriétés biomécaniques et qualitatives de macrophytes (Berula erecta), et les conséquences
sur la consommation de ces macrophytes et I’état physiologique des crustacés. Dans un
second temps, 1’effet de concentration croissante d’ammoniac sur la consommation des
macrophytes submergés et exondés, ainsi que sur la consommation de liticre (feuilles

d’Aulne) a également été évalué.

Partie I - Variation saisonniére de I’effet de la température sur la toxicité de

I’ammoniac.

Cette partie fait 1’objet d’une publication dans le journal Chemosphere.

“Seasonal variations of the effect of temperature on lethal and sublethal toxicities of

ammonia for three common freshwater shredders”

ARNAUD DEHEDIN, CHRISTOPHE PISCART, and PIERRE MARMONIER

Abstract

In a context of global change, increases in temperature and in ammonia concentration
should strongly affect the crustaceans of wetlands. We experimentally examined, at three
different seasons (i.e. winter, spring, and summer), the effect of temperature (12, 18, and
24°C) on the lethal (survival rates) and sublethal (oxygen consumption) toxicity of unionized

ammonia (NH3) on the amphipods Gammarus pulex and Gammarus roeselii and the isopod
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Asellus aquaticus. Our results demonstrate (1) a gradient of increasing tolerance and survival
from G. roeselii to G. pulex and A. aquaticus, (2) an increasing toxicity of ammonia with
temperature, and (3) a strong seasonal variation of the tolerance to ammonia, with a higher
tolerance of individuals in winter than in summer. However, the sub-lethal effect of ammonia
on the oxygen consumption rate was species dependant and changed according to temperature
or season. Global change and resulting variations in Crustacean densities will potentially

affect the ecosystem functioning (e.g. organic matter recycling).

I.1. Introduction

In a context of global change, the rise in temperature will cause several shifts in biotic
and abiotic characteristics of rivers, lakes and wetlands (IPCC, 2007). Climate modification
will induce increases in mean and extreme temperatures, but also modifications of
precipitation patterns, with higher winter rainfall, dryer low water periods and more intense
summer storms (Arnell, 1999). The resulting soil erosion, dysfunction in waste water
management and agricultural intensification may increase nutrient loads in freshwater systems
(Wagner and Benndorf, 2007; Jeppesen et al., 2009). For wetlands, the combination of the
increase in temperature and in nutrient inputs and the reduction of water volume will result in
an increased vulnerability to eutrophication (Heggenes and Dokk, 2001), a reduction of

dissolved oxygen and a rise in ammonia concentration (Emerson et al., 1975).

Ammonia is an important inorganic contaminant of freshwaters (Alonso and Camargo 2004;
Prenter et al., 2004), resulting from the biodegradation of organic matter (when oxygen
availability is low), from agricultural runoff, animal farming, industrial wastes and urban
sewage effluents (Lefebvre et al., 2007; Williams et al., 1986 ; Maltby, 1995; Piscart et al.,
2009). The ionized form of ammonia (NH4+) is largely inert in aquatic environments, but the
unionized form (NH3) is highly toxic (Alonso and Camargo, 2004). This unionized form may
cause mortality and other toxic effects on aquatic macroinvertebrates for concentrations
higher than 0.38 mgNH3 L-1 (Williams et al., 1986; Alonso and Camargo, 2004; Prenter et
al., 2004). For aquatic invertebrates, the toxic effects of ammonia are mediated by damages to
the respiratory surfaces and by changes in the haemolymph pH (Colt and Armstrong, 1981).
Additionally, the excretion of ammonia by gills is hindered by high external ammonia
concentrations (Spicer and McMahon, 1994; Maltby, 1995). Increase in temperature induces

an increase in metabolic rates with negative effects on most physiological and biochemical



processes (Wilson and Parker, 1996; Bat et al., 2000) and thus increases sensitivity to
pollutants and the mortality rates of several aquatic invertebrates (e.g. cadmium for

amphipods, Prato et al., 2009).

In most river benthic communities, amphipods and isopods are considered as the dominant
shredders playing a crucial role in detritus processing in many freshwater ecosystems
(Cummins, 1979; Piscart et al., 2009; 2011). The reduction of amphipods and isopods
populations thus has a major effect on ecosystem functions (Piscart et al., 2011). Shredder
survival is highly impacted by NH3 (Alonso and Camargo, 2004; Prenter et al., 2004; Piscart
et al. 2009); however, nothing is known about the combined effect of NH3 and temperature

on shredder crustaceans.

The aim of this study was hence to experimentally measure the combined effect of
temperature and NH3 on the health of shredder crustaceans through lethal (i.e. survival) and
sub-lethal (i.e. oxygen consumption) responses. We chose three widely distributed freshwater
crustaceans, the amphipods Gammarus pulex and Gammarus roeselii, and the isopod Asellus
aquaticus. In our study area, G. pulex is an ubiquitous organism which has colonized low
order streams, large rivers and slow flowing wetlands (Cottin et al. 2012 and literature cited
therein), while G. roeselii is confined to the lower reaches of rivers (Roux, 1969) and A.
aquaticus lives mainly in slow flowing and stagnant wetlands (MacNeil et al. 2002). In this
context, we hypothesized (H1) a higher resistance to NH3 of A. aquaticus compared to the
amphipods (Malby, 1995) and of the ubiquitous G. pulex compared to G. roeselii. Because the
sensitivity of organisms to toxics generally increases with temperature (Wilson and Parker,
1996; Bat et al., 2000; Prato et al., 2009), our second hypothesis (H2) was that the sensitivity
to NH3 would increase with temperature, especially for the two species of Gammarus, which
live in flowing water where temperature and NH3 concentration remain generally low.
Finally, some studies highlighted seasonal variations in the sensitivity of populations naturally
acclimated to several NH3 concentrations (Maltby, 1995), which are generally higher in
summer than in winter. The interaction between seasonal variations of crustacean physiology
and their sensitivity to NH3 was hence addressed and we hypothesized (H3) an increase in the
tolerance to NH3 from winter to summer, especially for A. aquaticus, which lives in slow
flowing and stagnant wetlands where temperature and NH3 often increase during summer low

water periods.
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1.2. Materials and methods

1.2.a. Study site and specimen collection

For each experiment, both amphipods (Gammarus pulex, Gammarus roeselii) and
isopods (4sellus aquaticus) were collected one week before the experiment at the Méant
wetland, a former channel of the Rhone River (45°48'N, 05°09'E). The water temperatures
ranged between 8°C in winter and 23°C during the summer low flow period. Annual
unionized NH3 concentrations in water ranged from 0.002 to 0.043 mgNH3 L-1. After
sampling, each species was maintained in a separate 10-L tank with aerated and filtered site
water for one week, during which a gradual acclimatization of the animals to experimental
temperatures was performed (i.e. to 12, 18 and 24°C). During this period, the animals were
first fed stream-conditioned alder (A/nus glutinosa) leaves and then kept without food for two
days before the experiment and during the 96h of the experiment. The animals were randomly
selected in a wide range of adult sizes (between 6 and 15 mm total length) and physiological

measures were then reported to body dry weight after freeze drying.

L.2.b. Lethal toxicity tests

Acute toxicity tests to NH3 were conducted during winter, spring and summer 2011 (in
January, April and July, respectively). For each temperature (i.e. 12°C, 18°C and 24°C), for
each species and for each treatment, three tanks filled with test water and 12 animals were
used. Survival to NH3 was measured in control and seven nominal concentrations. After a
preliminary experiment, two ranges of NH3 concentrations were defined according to the
species tolerance (>90% survivorship in control treatment and 100% mortality at maximal
concentration): 0.1, 0.25, 0.5, 0.75, 1, 1.5, 2 mM NH4CI were dissolved in dechlorinated tap
water for the two Gammarus sp. and 1, 5, 10, 15, 20, 25, 30 mM NHA4CI for 4. aquaticus. The
concentrations of unionized NH3 as nitrogen (mgNH3 L-1) were determined using aqueous
NH3 equilibrium calculations on the basis of mean values of water temperature and pH
(Emerson et al., 1975). Dissolved oxygen, temperature and pH were monitored daily. Survival
was checked after 24h, 48h, 72h, and 96h and dead animals were removed. Mortality was

defined as the absence of movement even after being contacted.



1.2.c. Sublethal toxicity tests

A second bioassay was performed to assess the sublethal effect of NH3 on the three
species during winter and summer. The oxygen consumption was measured for low NH3
concentrations (<LC25), corresponding to the four lower nominal concentrations used for the
lethal test. The O2 consumption rate was measured according to Maazouzi et al. (2011).
Animals were put into respirometers (n = 12 for each species and each NH3 concentration)
maintained at 12, 18 and 24°C without movement, in order to reduce animal stress. The
oxygen concentrations were measured in respirometers at the beginning and after a 24h, using
an optical HQ40d (Hach Lange™) probe. Incubation duration was chosen to take into account
the circadian rhythm of animals. The O2 consumption rates were then expressed as the

quantity of dissolved oxygen consumed per 1h per g of dry organisms (mgO2 h-1 mg-1).

1.2.d. Statistical analyses

Standard logistic regression was fitted to determine the tolerance of each species by
using the ‘Logit’ package of Statistica 7 (StatsoftTM, Tulsa, USA). The response curve of a
species describes the probability of the species to be alive, P, as a function of the NH3
content. Lethal concentrations for 50 percent of the individuals were calculated at 24h (24h
LC50) and 96h (96h LC50) from the logit equation (Piscart et al. 2007). The statistical
comparisons of survival rates at 96h of the three species were tested using a mixed model
ANOVA with temperature and species as fixed factors and the season of collection as

repeated measurements to take into account the seasonal acclimatization of animals.

Spearmans rank correlation was used to correlate O2 consumption rates with NH3
concentrations. The differences in O2 consumption rate of each species were tested using a
mixed model ANOVA with temperature and species as fixed factors and the season of
collection as repeated measurements to take into account the seasonal acclimatization of
animals. The statistical comparisons among O2 consumption rates of the three species
according to season and temperature was only realized using the same level of stress (i.e. 24h
LC25) in order to take into account the difference in the tolerance of animals among species,

temperature and season.

For all tests, Tukey’s HSD tests were used for multiple comparisons. All statistical analyses
were performed using Statistica 7 (StatsoftTM, Tulsa, USA) with a significance level o =

0.05.
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For each treatment (seasons and temperatures), the mortality in control was always lower
15%. All logistic regressions were highly significant in all treatments (p-values < 0.001). The
96h LC50 for A. aquaticus ranged from 0.95 = 0.1 to 2.03 = 0.23 mgNH3 L-1 (depending on
the season and the temperature) and was 5 to 15 times higher than those of the two amphipod

species (

Figure 5-1, Tableau 5-2, p-values < 0.001), and the 96h LC50 for G. pulex (ranging from
0.11 £0.01 to 0.17 = 0.02 mgNH3 L-1) was significantly higher than for G. roeselii (ranging

Winter Spring Summer

3.0 1 3.0 7 3.0 4
': 25 % O G. pulex 25 2.5
= B G. roeselii
E‘) 2.0 1 O 4. aquaticus 2.0 1 201
< s L5 15
=
O 1.0 1.0 1.0
=
o
S 051 0.5 1 0.5 1

00 1 | | 00 0o |

12 C 18 C 24 C 12 C 18 C 24 C 12 C 18 C 24 C

from 0.02 = 0.01 to 0.1 £0.01 mgNH3 L-1) (

Figure 5-1, Tableau 5-2, p = 0.001).

Figure 5-1: Seasonal variations of the mean lethal concentrations of NH3 after 96h (96h

LC50) of Gammarus pulex, Gammarus roeselii and Asellus aquaticus at 12°, 18° and 24°C.

For the same level of stress (i.e. 24h LC25), we observed significant differences in O2
consumption rates among species (Figure 5-2, F2,18 = 52.1, p < 0.001) and among
temperatures (Figure 5-2, F2,18 = 35.1, p < 0.001). We found a strong seasonal variation for
amphipods, characterized by a higher O2 consumption rate of both G. pulex and G. roeselii in
summer than in winter (p-values < 0.001). For A. aquaticus, we also observed a seasonal
variation, which was almost statistically significant (p = 0.070), considering the low sample

size.
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Tableau 5-2 : Comparisons of the 96h LCsy with respect to species, temperature and season
(mixed model ANOVA with species and temperature as fixed factors and the season of

collection as repeated measurements).

Factors df F P

Species 2 1077.6 <0.001
Temperature 2 104.8 <0.001
Season 2 57.7 <0.001
Species*Temperature 4 13.4 <0.001
Species*Season 4 28.0 <0.001
Season*Temperature 4 22.7 <0.001
Season*Temperature*Species 8 14.3 <0.001

1.3.b. Responses of Gammarus sp.

The 96h LC50 decreased according to temperature (

Figure 5-1, F2,18 = 104.8, p-values < 0.001) for both amphipods. The decrease of 96h
LC50 was very steep between 12 and 18°C in winter while in summer the strongest decrease
was between 18 and 24°C. An intermediate pattern was observed in spring. We observed that
the tolerance to NH3 was always higher at 12°C, but the tolerance at the intermediate

temperature (18°C) increased according to the season.

The O2 consumption rate was not always correlated with rising NH3 concentrations. For G.
pulex, a positive correlation was observed for high temperatures, at 24°C for both season and
at 18°C in summer (Tableau 5-3, p-values < 0.006). For G. roeselii, the correlation between
02 consumption and NH3 concentration was lower (i.e. lower slopes) and observed only in

winter whatever the temperature (Tableau 5-3, p-values < 0.010).
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Figure 5-2 : Seasonal variation of the oxygen consumption rates of Gammarus pulex,
Gammarus roeselii and Asellus aquaticus at similar stress levels (24h LC25, see values in

Table 1).

1.3.c. Responses of A. aquaticus

The temperature had a significant effect on the tolerance to NH3 for A. aquaticus (

Figure 5-1; F2,18 = 104.8, p-values < 0.001) but the effect differed according to the
season. In winter, the tolerance to NH3 was twice lower at 24°C than at lower temperatures.
In spring, the tolerance were lower at 12 and 18°C than in winter (p-values < 0.001) but
remained stable at 24°C (p = 1.000). In summer, the tolerances increase significantly at each
temperature (p < 0.001) and the tolerance at 24°C is the highest in comparison with other
seasons (p <0.001).

No clear pattern of correlation between O2 consumption rate for A. aquaticus and the NH3
concentrations was observed neither with temperature nor season (Tableau 5-3). When

correlations were significant, the slopes were lower than slopes observed for amphipods.
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Tableau 5-3 : Comparisons of the O2 consumption rate for the same stress level (i.e. 24h
LC,s) with respect to species, temperature and season (mixed model ANOVA with species and

temperature as fixed factors and the season of collection as repeated measurements).

Factors df F P

Species 2 52.1 <0.001
Temperature 2 35.1 <0.001
Season 1 302.5 <0.001
Species*Temperature 4 15.9 <0.001
Species*Season 2 97.7 <0.001
Season*Temperature 2 268.4 <0.001
Season*Temperature*Species 4 134.7 <0.001

1.4. Discussion

1.4.a. Inter-specific differences

This study highlighted a great variability in ammonia sensitivity among crustacean
species. The 96h LC50 for the isopod 4. aquaticus was five (in winter) to fifteen (in summer)
times higher than for the two amphipod species. There was also an inter-specific difference in
96h LC50 between the two amphipod species: G. roeselii being more sensitive than G. pulex.
The 96h LC50 for G. pulex at 12°C (ranging between 0.25 and 1.22 mgNH3 L-1 ) were in the
same range as values observed in other studies on G. pulex: 1.69 mgNH3 L-1 (Williams et
al., 1986) and 1.54 mgNH3 L-1 (Prenter et al., 2004). Our results also highlight that G. pulex
is very tolerant to NH3 in comparison with other amphipods such as Crangonyx
pseudogracilis, Gammarus duebeni celticus, Eulimnogammarus toletanus, G. roeselii (Prenter
et al., 2004; Camargo et al., 2005). Our first hypothesis (H1) of an increasing tolerance to

NH3 from G. roeselii to G. pulex and A. aquaticus is thus verified.

The 96h LC50 measured for amphipods (from 0.02 to 1.36 and from 0.08 to 1.68 mgNH3 L-1
for G. pulex and G. roeselii, respectively) were below observed values of NH3 concentrations
in freshwater ecosystems, especially when water temperatures are higher than 18°C. Indeed
NH3 concentrations changed according to land use surrounding rivers (0.15; 0.33 and 0.19

mgNH3 L-1 for natural, agricultural and urban land uses respectively, Reiss 2006). However,



the 96h LC50 of 4. aquaticus (> 1.0 mgNH3 L-1) were exceptionally high (Maltby, 1995).
Our results agreed with the usual biotic indicator of water quality, using 4. aquaticus and G.
pulex as “pollution-tolerant” and “pollution-sensitive” species respectively (Hawkes and
Davies, 1971; Whitehurst, 1991; Maltby, 1995). Nevertheless, the Gammarus spp would be
directly threatened by an increase in NH3 concentration. The sensitive G. roeselii would be

the first to be impacted, then G. pulex, and finally, A. aquaticus should be less affected.

Concerning the sub-lethal effect of NH3, our results highlighted that for the same level of
stress (i.e. 24h LC25), the overall O2 consumption rate decreased from G. pulex to G. roeselii
and A. aquaticus. Contrary to our expectation, we did not observed a clear pattern for the
correlation between O2 consumption rate and the NH3 concentration for the three species. For
G. pulex, the temperature effect seemed to be more important (the correlation was only
observed with highest temperatures), whereas for G. roeselii, the season seemed to be the
main effect (the correlation was only observed during winter) and no pattern was observed for
A. aquaticus. These results are not congruent with the fact that crustaceans exhibit an active
NH3 excretion mechanism, including ATPase transporters at gill surface (Lucu et al., 1989,
Weihrauch et al., 1999). Consequently, an increase in the energy dependent NH3 excretion
may lead to an increase in respiration rate to support ATP consumption. However, this
mechanism is adaptative and may be up-regulated to cope with rising NH3 concentrations
with a chronic exposition (Martin et al., 2011). In our 4-days experiment, the increase in
respiration rate may be not perceptible in amphipods. For the isopod A. aquaticus, the lower
02 consumption rate for the same level of stress may suggest that the energy dependent

mechanism could be relatively less important than for amphipods.

1.4.b. Combined effect of temperature and NH3

For all species, our results showed that the lethal (i.e. the survival rate) sensitivity to
NH3 increases with temperature whereas no clear trend was observed for the sub-lethal
endpoint (i.e. the respiration rate). These results confirmed our second hypothesis (H2).
However, the amphipod tolerance was always lower at 24°C than at lower temperatures.
Cottin et al. (2012), using the same population (called N2 in their study), observed the
appearance of spasms (as thermal stress biomarker) after 23°C for G. pulex and a critical
thermal maximum ranging between 25.9 and 28°C. This suggests that thermal stress was

reduced at 12° and 18°C, but was probably much more important at 24°C. However, the
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thermal stress should be highlighted by a strong increase in O2 consumption rate for
temperature higher than 20°C (Maazouzi et al., 2011). The decrease in O2 consumption rate
in our study could be explained by a combined effect of both thermal stress and the NH3
stress exceeding the capacity of amphipods to adjust their metabolism. This could explain
why O2 consumption increased only according to NH3 concentration at 18°C, but only

slightly at 24°C in amphipod species.

This combined effect of temperature and NH3 was not observed for the isopod A. aquaticus.
These results could be explained by a more important thermal tolerance of A. aquaticus
compared to amphipods. Indeed, Korhonen and Lagerspetz (1996) have shown that the
critical thermal maximum of 4. aquaticus ranged between 30.3 and 31.5°C. A temperature of

24°C 1s hence probably not sufficient to induce a strong thermal stress in this isopod.

Maltby (1995) hypothesized that NH3 interferes in the uptake and transport of oxygen and
therefore places the animal under oxygen stress. These authors explained the inter-specific
difference in NH3 sensitivity between A. aquaticus and G. pulex by the hypoxia sensitivity.
This link between hypoxia and NH3 could be particularly strong at elevated temperatures
(24°C), which reduce dissolved oxygen availability and could induce oxygen stress. Another
explanation could be the impact of elevated temperatures on body stores (i.e. glycogen and
lipid content) used by organisms to cope with harsh conditions. The impact of temperature
may strongly differ among crustacean species (e.g. Maazouzi et al. 2011) and could explain

the observed inter-specific variations.

L.4.c. Season change

For all species, our results showed that the lethal sensitivity to NH3 varied with the
season. However, our third hypothesis (H3) was only verified by taking into account the
change in field temperature. The NH3 tolerance changed according to the temperatures at
which the animals were sampled. In winter, the tolerance to NH3 of all species was maximal
at 12°C (i.e. the temperature measured in the field in winter). In spring, the tolerance at 12°C
of all species decreased compared to winter and the tolerance of amphipods at 18°C
increased. In summer and for all species, the tolerance to NH3 increased again at 18° and
24°C, especially for 4. aquaticus, for which the highest tolerance was observed at 24°C. The
seasonal effect on pollutant toxicities has already been described (e.g., for cadmium, Prato et

al., 2009). Sroda and Cossu-Leguille (2011) also demonstrated a seasonal variability of



antioxidant biomarkers and energy stores in G. roeselii. These seasonal changes in
physiological states could be explained by seasonal changes in habitat resources and
temperature. Indeed, winter and summer are characterized by changes in the nature of organic
matter available (i.e. a higher quantity of leaf litter in winter and of vegetation in summer).
Some amphipods are hence known to adapt their feeding habits to the available trophic
resources (Maazouzi et al. 2009). Moreover, Maltby (1995) demonstrated that life-history
stages (juveniles vs. adults collected at the same date) influence both G. pulex and A.
aquaticus sensitivities. Differences in NH3 sensitivity between cohorts could result from
different histories of exposure to NH3, which vary seasonally (Delpa et al., 2009). Seasonal
changes were also observed for the sub-lethal sensitivity of all species. However, the seasonal
changes in O2 consumption rates were different for each species, likely because several
species-dependent factors are potentially involved in the seasonal change (e.g. life history,

trophic resources, infield acclimation to temperature and NH3, etc...).

Conclusion

To conclude, our results confirmed at the same time the strong variation in NH3
tolerance among shredders and the negative effect of temperature. In a context of global
change, NH3 concentration and rising temperatures could strongly affect the survival of the
amphipod community and consequently have a strong impact on the litter recycling processes.
Indeed, Piscart et al. (2009, 2011) have shown that amphipods contribute up to 75% of the
leaf litter recycling in French streams and highlighted their major role in this process.
However, this potential impact of global changes could be partially balanced by infield
acclimation to NH3 as demonstrated by the seasonal shift in NH3 tolerances. In light of our
results, it appears necessary to take into account the seasonal exposure to NH3 and more
generally to toxicants in the interpretation of ecotoxicological studies. Future studies should
also explore the impact of sublethal NH3 concentrations on the grazing and leaf litter

recycling activities of these three freshwater shredders.
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Partie II - Impact de I’émersion des macrophytes et de I’augmentation de la
concentration en ammoniac sur les activités de consommation des crustacés

décomposeurs

Cette partie fait I’objet d’une publication dans le journal Global Change Biology.

“Combined effects of the water level reduction and the increase in ammonia
concentrations on organic matter processing by key freshwater shredders in alluvial

wetlands”

ARNAUD DEHEDIN, CHAFIK MAAZOUZI, SARA PUIJALON, PIERRE MARMONIER
and CHRISTOPHE PISCART

Abstract

In a global change context, the intensity and the frequency of drastic low flow periods
or drought events will likely highly increase over the coming decades, leading to a
modification of abiotic characteristics of wetlands. This change in environmental parameters
may induce a severe shift in plant and animal communities and the ecosystem functioning. In
this study, we experimentally estimated the effect of drought and accumulation of ammonia
(NH3) on the feeding activities of three generalist macroinvertebrates (i.e. Gammarus pulex,
Gammarus roeselii and Asellus aquaticus) on three types of organic matter: leaves of Berula
erecta growing in submerged conditions; leaves of the same species growing in emerged
conditions; and dead leaves of Alnus glutinosa. We observed a modification of biomechanical
and stoechiometric characteristics of plants induced by emersion of aquatic plants leading to a
high reduction of the organic matter recycling by invertebrates and their associated
physiological ability (i.e. the energy stores of animals) to face the environmental change.
Moreover, accumulation of NH3 amplified the negative effect of emersion. This snowball
effect on invertebrates may deeply modify the ecosystem functioning, particularly for organic

matter production/degradation and carbon mineralization.



II.1. Introduction

In a context of climate change and rising water-usage (e.g. irrigation, drinking water),
the intensity and the frequency of drastic low flow periods or drought events will likely highly
increase over coming decades (Arnell 1999; Beniston et al. 2007; IPCC 2007). Increases in
low flow duration will modify the abiotic (e.g. temperature, nutrient concentrations,
eutrophication) characteristics of rivers and wetlands, inducing shifts in plant and animal

communities (Scheffer et al. 2001; Blenckner & Hillebrand 2002; Greig et al. 2012).

Drought first induces direct habitat changes according to the flow permanence and water
disappearance (i.e. emergence or desiccation) and induces several changes in the species
composition of the plant community according to their preference to terrestrial/aquatic
conditions (Bornette & Puijalon 2011). Some aquatic plant species exposed to emersion also
present numerous phenotypic changes in morphological, physiological and anatomical traits
(Robe & Griffiths 1998; Li et al. 2011). These phenotypic changes enable these aquatic plant
species to tolerate changes in abiotic conditions induced by drought, (e.g. availability of
water, light, inorganic carbon and nutrients), and also mechanical constraints, e.g. high
gravitational forces and wind-induced forces (Usherwood et al. 1997; Niklas 1998). In
contrast to the plant community, aquatic animals are less able to face up to the emergence
condition, and the resilience of the community is based mainly on their recolonisation
capacities from refuge areas (Bonada et al. 2007; Dole-Olivier 2011). Secondly, drought also
induces a concentration of dissolved substances (e.g. salinisation; Williams 1999) and a
deterioration of water quality, e.g. dysfunction in nutrient recycling and eutrophication (Delpa
et al. 2009). The contrasting responses of plants and macroinvertebrates to solutes (Kefford et
al. 2012) and eutrophication (Greig et al. 2012) make predictions about effects induced by

global change more complex and dependent upon the local conditions (Boyero et al. 2012).

Consequences of theses shifts may lead to severe modifications of ecosystems functioning,
such as organic matter production and/or degradation and carbon mineralisation (De Deyn et
al. 2008; Woodward et al. 2012). Indeed, aquatic ecosystems are based on two types of
primary resources: the instream production (e.g. algae, macrophyte) and the allochtonous
production of the riparian vegetation, e.g. fallen leaf litter (Cummins et al. 1974; Vannote et
al. 1980). The effect induced by global changes on these primary productions may therefore
impact all the dependent ecosystem functions. For example, the self-supporting morphology
developed by plants in response to drought is directly related to the nature, proportion and

spatial distribution of tissues in plant organs and to allometric relations between height and
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stem diameter (Golibert 1989; Niklas 1992; Speck et al. 1996; Schulgasser & Witztum 1997;
Niklas 1998). Supporting tissues (e.g. sclerenchyma or collenchyma) provide structural
support and mechanical resistance in plant shoots and are characterised by modified,
thickened cell walls (either lignified or cellulosic), leading to an increase of the dry matter
content of plant shoots (DMC; Garnier & Laurent 1994). These changes in plant structures
and mechanical properties may have significant effects on the feeding rate of invertebrates
and organic matter recycling. Several studies have revealed the important role of leaf
mechanical properties in plant resistance to herbivory (Read & Stokes 2006; Sanson 2006).
Mechanical resistance, provided for instance by high force and work-to-fracture, generally
results in lower levels of herbivore damage. Tough leaves are indeed less consumed by
herbivores and shredders (Choong 1996; Read & Stokes 2006; Sanson 2006; Ratnarajah &
Barmuta 2009). In the same way, changes in water nutrient concentrations may impact the
conditioning of allochtonous leaf litter by microorganisms (Suberkropp & Chauvet 1995),
which is essential for the consumption of leaf litter by shredders (Gessner & Chauvet 1994).
Finally, increases in nutrient concentration are also known to have an impact on the biomass

of shredders and consequently the organic matter recycling (Piscart et al. 2009).

The aims of this study were to experimentally evaluate the effect of water level reduction and
changes in nutrient concentration (here accumulation of ammonia) on the feeding activities of
three generalist macroinvertebrates on three types of organic matter. The first two ones
consisted of a macrophyte (Berula erecta) potentially affected by the reduction of water level
with two different growing conditions: leaves of plants growing in submerged conditions and
leaves of the same species growing in emerged conditions. In order to test the consequence of
the increase in ammonia concentration throughout the year, we also used alder leaves (A/nus
glutinosa) as a third type of organic matter representing the mean feeding resource of aquatic
shredders during winter. We hypothesised (H1) that there would be a higher mechanical
resistance of B. erecta leaves growing in emerged conditions compared to submerged ones
due to the production of strengthening tissues that support a self-supportive growth form
under terrestrial conditions (Golibert 1989; Usherwood et al. 1997). For that purpose, we
measured the mechanical resistance of leaves using punching tests and elemental content (C,
N, P). Secondly, we hypothesised (H2) that changes in mechanical and chemical
characteristics of plants will affect the feeding rate of the three widely distributed generalist
freshwater shredders, with a decreasing gradient of consumption from aquatic (considered as

easier to consume) to terrestrial plants (considered as tougher). Thirdly, in order to assess the



effect of increased nutrient concentration and its interaction with the water level reduction on
the organic matter resources, we measured the feeding rates of the three shredders on the three
types of leaves along a gradient of increasing ammonia (NH3) concentration. We thus
hypothesised (H3) that a decrease in shredder feeding rates would occur because of the
disturbance induced by the rise in NH3 concentration. Indeed, ammonia frequently increases
in streams and in wetland during flow reduction or drought (Baron et al. 2009; Dai et al.
2012) because of the reduction of the available water volume and dissolved oxygen
concentrations (Lefebvre et al. 2004) and throughout the year in relation with surrounded
agricultural practices (Piscart et al. 2009). Finally, as stress generally induces a decrease in
animal activity and a decrease of body stores due to energetic costs of physiological defenses
(Maazouzi et al. 2011), we hypothesised (H4) that the reduction of feeding rates (due to the
combined effect of the type of organic matter and the stress induced by NH3) and the
energetic costs of physiological responses to ammonia (Maltby, 1995) will amplify the
decrease in the body stores of shedders (measured by the glycogen body content),

II.2. Materials and methods

11.2.a. Selection of plant and animal species

Berula erecta (Hudson) Coville is a perennial stoloniferous species, consisting of a
rosette of petiolated dissected leaves. It measures 30-100 cm in height. The species colonises
a large range of trophic conditions (Amoros et al. 2000) and shows a high variability for many
morphological traits such as size, leaflet number or leaf morphology according to the nutrient
conditions (Puijalon et al. 2007). B. erecta is able to grow in emerged as well as in submerged
conditions. Alnus glutinosa (L.) Gaertn is a terrestrial riparian plant common in wetlands and

largely consumed by aquatic invertebrates (Boyero et al. 2011).

The three freshwater shredders used in our experiments were the amphipods Gammarus pulex
(Linnaeus 1758) and Gammarus roeselii (Gervais 1835), and the isopod Asellus aquaticus
(Linnaeus 1758). These omnivorous crustacean species are widely distributed in rivers and
wetlands where they represent the most important biomass of shredders involved in the

organic matter recycling (Piscart et al. 2011Db).
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11.2.b. Study site and specimen collection

All specimens (i.e. plant and animals) were sampled from adjacent wetland of the
Rhone River (45°48'N, 05°09'E) where the NH3 concentration in water ranged between 0.002
and 0.043 mgL-1 (Dehedin et al. in press). Several individuals of B. erecta were collected and
placed in 20-L tanks filled with dechlorinated tap water supplied with nutrients under
different growing conditions (submerged and partially emerged) two months before the

experiment at 18°C and 18:6 h light:dark cycle.

Animals were sampled at different dates corresponding to the natural availability of the
feeding resources to avoid any seasonal effect on the feeding activity of animals (Boiché et al.
2010). For studying the consumption of macrophytes, animals were sampled at the end of the
summer when the plant biomass is the highest. For the alder leaf litter breakdown study,
animals were sampled in winter after the abscission of alder leaves. Individuals of each
species (2.3 = 1 mg dry weight for 4. aquaticus, and 5.9 £ 2.6 mg for both amphipod species)
were maintained in separate 10-L tanks filled with filtered (0.7 pm pore size Whatman GF/F
filters, Millipore, USA) site water for one week before the beginning of the experiment.
During this acclimatisation period, animals were fed ad libitum with a mixture of both B.
erecta and stream-conditioned Alnus glutinosa leaf litter (Piscart et al. 2011a) and were kept

without food two days before the experiments to empty all material from their guts.

11.2.c. Biomechanical measurements of plant resources

Punching tests (‘punch and die’ tests) measure the force required to punch a hole
through the leaf lamina. They were used to measure specific punch strength and specific work
to punch. Tests were performed on a universal testing machine (Instron 5942, Canton, MA,
USA) using a home-made device consisting of a flat-ended cylindrical steel rod (punch, [J 2.0
mm) mounted onto the moving head of the testing machine and a stationary base with a sharp
edged hole with a 0.Imm clearance (following Aranwela et al. 1999; Onoda et al. 2008). The
punch was set to go through the hole without any friction. The punch moved downward at a

constant speed of 10 mm s-1.

Tests were performed on mature leaves, immediately after plant collection. For each
condition, the test was undertaken on 20 randomly chosen leaflets. The leaflets were
positioned to avoid primary and secondary veins where possible. Leaf thickness was

measured with a digital thickness gauge (= 0.01 mm) avoiding major veins. The load applied



to the leaflet (N) and the displacement (m) were recorded simultaneously with a frequency of

10Hz.

The force-displacement curve was used to calculate (Aranwela et al. 1999; Read & Sanson

2003):

- The specific punch strength Fs (N m-2 mm-1, punch strength per unit leaf thickness) was

calculated as follows:
Fs=(Fmax/A)/T Eq. 1
with Fmax : maximum force (N), A: area of the punch (m2) and T: leaf thickness (mm).

- The specific work to punch SW (J m-2 m-1, work to punch the leaf per unit leaf thickness)

was calculated as follows:
SW = (W/A)/T Eq. 2

with W (J) : total work, calculated as the area under the force-displacement curve, A: area of

the punch (m2) and T: leaf thickness (mm).

After tests, leaflets and alder leaves were dried (70°C, 48h) and the dry mass content (DMC)

was calculated as the ratio between dry and fresh masses.

11.2.d. Stoechiometric analysis of plant resources

Stoichiometric parameters are known to influence plant feeding rates (Boiché et al.
2010). To measure the elemental ratios of C, N and P, three replicates of dry material were
randomly selected for each type of organic matter. Total organic carbon (TOC) and total
nitrogen (TN) analyses were performed with a Thermo FlashEA 1112 elemental analyser
using aspartic acid (36.09% and 10.52% of carbon and nitrogen, respectively) and
nicotinamid (59.01% and 22.94% of carbon and nitrogen respectively) as calibration
standards. Accuracy was checked using in-house reference material analysed with samples
(Leaf Std EMAL; 47.81 £+ 0.72% and 2.075 £ 0.024% of carbon and nitrogen respectively, N
= 3). The total organic phosphorus (TP) content was determined according to Ormaza-
Gonzales and Statham (1996). All elemental ratios are expressed as per cent of the total dry

weight, then given as molar ratios: C:N, C:P and N:P ratios.
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11.2.e. Measurement of the feeding rate of shredders

For each condition, 20 individuals randomly chosen were placed individually in 5 cm
diameter plastic cups with 30 ml of water at 18°C and 12:12 h Light:Dark. Two leaflets of B.
erecta for the grazing experiment or two disks (diameter 15 mm) of stream-conditioned (21
days) alder leaves for the litter degradation were added to each animal. Only plant materials

without any signs of grazing or necrosis were used.

Experiments were carried out using sub-lethal concentrations of NH3 (< 96h LC50)
previously established (Dehedin et al. in press). The nominal concentrations were prepared by
dissolving the required amount of ammonium chloride (NH4Cl) on pre-established volumes
of dechlorinated tap water for a final concentration of 0.5, 1, 1.5 and 2 mgNH4 1-1 for the two
Gammarus species and 1, 5, 10 and 15 mgNH4 1-1 for A. aquaticus. The equivalent NH3
concentrations at 18°C (0.09, 0.18, 0.27, 0.36 mgNH3 1-1 and 0.18, 0.93, 1.82, 2.74 mgNH3
I-1, respectively) were computed according to water temperature and pH (Emerson et al.
1975). Feeding rates were measured as dry weight loss of leaf fragments after 5 days and then

reported per animal body dry weight per day, i.e. mg mg-1 d-1 (Piscart et al. 2011a).

11.2.f. Ergosterol content of alder leaves

Fungal biomass was not measured on fresh B. erecta leaves, where it is extremely low,
but only on conditioned alder leaves, where fungal biomass plays a crucial role in leaf
palatability (Gessner & Chauvet 1994). The fungal biomass was assessed through the content
in ergosterol (Gessner & Chauvet 1993). Leaf material was freeze-dried and weighed to the
nearest 0.1 mg, and then lipids were extracted two times successively with methanol (25:1
v/w) for 15 min followed by 15 min of sonication. The extracts were concentrated in pure
ethyl acetate to a final concentration of 20 mg mL-1 of extracts and the ergosterol was
quantified by HPLC DAD (Agilent 1200 series). Separations were carried out using a
Kromasil reverse-phase C18 (RP18) column with an isocratic gradient at 1 mL min-1 of
100% methanol for 30 min. Chromatograms were recorded between 200 and 700 nm, and a

specific channel set at 282 nm for ergosterol quantification.



11.2.g. Glycogen content of animals

For each species and each treatment, ten replicates of a single freeze-dried specimen
were used for glycogen analysis. Glycogen contents were measured by standard enzymatic
methods using specific test combinations according to Hervant et al. (1995). Glucose HK kits
specific for glycogen were purchased from Sigma-Aldrich (France). Assays were performed
in an Uvikon 940 recording spectrophotometer (Kontron) at 25 °C. Glycogen content of each

animal is then given as pmol of glyclosyl per gram of body dry weight.

I1.2.h. Statistical analyses

The statistical comparisons of the biomechanical and stoechiometric characteristics
among the three types of leat were studied using a one-way ANOVA. The comparisons of
both the feeding rates and the glycogen content of animals were tested using three-way
factorial ANOVAs with the type of leaf, the shredder species and the NH3 concentrations as
fixed factors. Because changes in glycogen body concentrations were not statistically
different over a 5-day experiment, additional linear regressions were performed to test the
relationship between the mean values of glycogen content and NH3 concentrations. The
difference in the ergosterol content of alder leaves according to NH3 concentration was tested
using one-way ANOVA. For all tests, Tukey’s HSD tests were used for pairwise
comparisons. All statistical analyses were performed using Statistica 7 (StatsoftTM, Tulsa,

USA) with a significance level set at P < 0.05.

To study the relationship between glycogen content and the feeding rate, we used only the
mean values of the feeding rates of the animals (n=10) for which we measured their glycogen
content (n=10). These measures were normalised for each type of leaf using the following

equation:

Xnormalised = (X—Xrnm). Eq.3
(X max— X min)

Where Xmin and Xmax are the minimum and the maximum values of feeding rates and
glycogen concentrations among all shredder species for each type of leaves. The relationship
between normalised feeding rates and glycogen contents were then tested using linear

regression to evaluate the impact of the reduction of feeding rates on body stores.
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11.3. Results

11.3.a. Biomechanical and stoechiometric characteristics of plant leaves

Leaf thickness was significantly lower for submerged B. erecta leaves (0.12 mm) in
comparison to emerged (0.14 mm) ones (Figure 5-3a, F,51=56.53, p = 0.014). We observed a
gradient in mechanical characteristics of leaves from submerged B. erecta to alder leaves.
Specific punch strength and specific work to punch were 38.8% and 31.34% lower for
submerged than for emerged B. erecta leaves (Figure 5-3b, c, p-values < 0.005). No
difference was observed in DMC between submerged and emerged leaves (0.09 = 0.02 and

0.09 + 0.01 %, F257=49.42, p = 0.78),

03 7 A OSubmerged B.erecta 3 1B while the DMC for alder leaves was
OEmerged B. erecta
02591 mAlnus 251 significantly higher (Figure 5-3d, 0.21
02 - 2 - +0.02 %, F»57=49.42, p <0.001).
0.15 1.5
T
0.1 1 1 1 ; Figure 5-3 : Mechanical characteristics
0.05 - 0.5 A [ of leaves of submerged and emerged
0 0 Berula erecta and Alnus glutinosa
Leaf thickness (mm) Specific punch strength -
cal thickness (mm IEMI:‘ i) (mean=+sd, N = 20).
121C 025 1D
1 02 1 _ :
We observed a similar pattern in the
0.8
0.15 C:N ratios, which increased from
061 I 1 submerged B. erecta to alder leaves
0.1 -
0.4 1 T [ (Figure 4). The C:N ratio of submerged
02 I 0.05 1 B. erecta leaves (9.46 + 0.03), was
0 0 lower than that of emerged leaves
R DMC (%) (14.16 + 0.19) which shifted close to

the C:N ratio recorded for the alder
leaves (Figure 5-4, p-values < 0.005). However, the total phosphorus content of submerged
leaves was much lower than for emerged ones (F9 = 45.16, p = 0.003), resulting in higher
N:P and C:P ratios. In all case, the leaves of B. erecta showed lower N:P and C:P ratios than

alder ones, which have a smaller amount of phosphorus (F,9=45.16, p <0.001).



70 A - 1200
O Submerged B. erecta

60 - O Emerged B. erecta - 1000
g 504 m4
g pus - 800
= =
& 40 A =
4 ¥ - 600 =
e 30 - R
3 - 400 ©
Z 20 A T
) I

10 _ 1 _ 200

0 T . 0

C:N N:P C:P

Figure 5-4 : Leaves elemental composition of submerged and emerged Berula erecta and

Alnus glutinosa leaves (mean+sd, N = 3)

11.3.b. Feeding rates of shredders

The feeding rates (Figure 5-5) differed significantly among shredder species and type of
leaves (p-values < 0.001). In water without NH3, the feeding rates of G. pulex on leaves of B.
erecta were significantly higher than of G. roeselii and A. aquaticus (F4 53, =29.71, p = 0.040
and p = 0.034, respectively) but no difference was observed for alder leaves (p-values > 0.1).
Moreover, the submerged leaves of B. erecta were significantly more consumed than the
emerged ones (Fas3 = 197.54, p < 0.001) and alder leaves were less consumed than both
submerged or emerged leaves of B. erecta (Frs3 = 197.54, p < 0.001 and p = 0.036,

respectively).

NH3 concentration significantly affected the feeding rate of shredders (Fss3 = 6.18, p <
0.001) with a strong interaction between NH3 and species (Fgs3, = 4.20, p < 0.001) and type
of leaf (F8’532 = 290,p = 0004)

For submerged leaves of B. erecta (Figure 5-5a), the feeding rates of G. pulex and A.
aquaticus at intermediate NH3 concentrations increased by 48.3% and 150.7%, respectively,
and strongly decreased at higher concentrations only for G. pulex (by 27.7%). The feeding
rate on submerged leaves of G. roeselii was negatively correlated with NH3 concentration (p

= 0.035).

For emerged leaves of B. erecta (Figure 5-5b), the feeding rates of G. pulex decreased with
NH3 concentration by 91.1%. However, this decreasing pattern with NH3 concentration was

not significant for G. roeselii and A. aquaticus.
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For alder leaves (Figure 5-5c¢), the feeding rates of all shredders were negatively correlated
with increasing NH3 concentration (p-values < 0.050). The ergosterol concentration of
conditioned alder leaves decreased significantly above the threshold of 0.27 mg NH3 L-1
(F420=4.48, p=0.010).

Gammarus pulex Gammarus roeselii Asellus aquaticus
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Figure 5-5: Mean (£ SE) feeding rate of the three shredder species (Gammarus pulex,
Gammarus roeselii and Asellus aquaticus) on immerged(A) and emerged(B) Berula erecta
and Alnus glutinosa (C) leaves according to NH3 concentration (N = 20). Note the
differences in the scales NH3 concentrations and in the intensity of the response for A.
aquticus. Significant between-condition differences (Tukey’s HSD test following the factorial
ANOVAs) in feeding rates are indicated by different letters.



11.3.c. Glycogen contents

The glycogen content of shredders (Figure 5-6) differed significantly among species
(Fa.530 = 89.32, p-value < 0.001) and was significantly higher when animals were fed with
submerged leaves of B. erecta, compared to animals fed with both emerged ones and alder
leaves (Fas530 = 29.52, p-values < 0.001). Differences were particularly significant for 4.
aquaticus, which exhibited a glycogen content two-times higher than the amphipods when fed

with macrophytes.

NH3 concentration significantly affected the glycogen content of shredders (Fs53,=4.59, p =
0.001), with a strong interaction between NH3 and species (Fg s3> = 2.30, p = 0.019) but not
with the type of leaf. For submerged leaves of B. erecta (Figure 5-6a), the glycogen content of
G. pulex did not correlate with NH3 concentration (R* = 0.07, p = 0.33). However the
glycogen content was negatively correlated with NH3 for G. roeselii (R* = 0.87, p =0.001)
and A. aquaticus (R* = 0.61, p = 0.050). For emerged leaves (Figure 5-6b), the glycogen
contents of the tree species were negatively correlated with the NH3 concentration (R* > 0.81,
p < 0.018). Finally, when shredders were fed with alder leaves (Figure 5-6¢), the glycogen
contents of the three species were negatively correlated with NH3 concentration (R* > 0.67, p-

values < 0.045).

The effects of the reduction of feeding rates with NH3 concentration on energy stores were
clear for the two amphipod species. We observed positive correlations between normalised
feeding rates and the normalised glycogen contents for both amphipods, whatever the type of
leaf (Figure 5-7, R* > 0.61, p-values < 0.059, considered significant), whereas for A.
aquaticus, the correlation between feeding rates and body stores was only observed with alder

leaves (Figure 5-7, R* = 0.66, p = 0.047).
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Figure 5-6 : Mean (= SE) glycogen content of the three shredder species (Gammarus pulex,
Gammarus roeselii and Asellus aquaticus) on immerged (A) and emerged(B) Berula erecta
and Alnus glutinosa (C) leaves according to NH3 concentration (N = 10). Note the
differences in the scales NH3 concentrations and in the body glycogen contents for A.
aquticus. Significant between-condition differences (Tukey’s HSD test following the factorial
ANOVASs) in glycogen content are indicated by different letters.
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Figure 5-7 : Linear regression lines between the normalized mean glycogen content and the
normalized mean feeding rate of the three shredder species (Gammarus pulex, Gammarus
roeselii and Asellus aquaticus) fed with immerged and emerged Berula erecta leaves and

Alnus glutinosa leaves. Only significant regression lines (p<0.05) were added.

I1.4. Discussion

11.4.a. Biomechanical and stoechiometric characteristics of plant leaves

Our results support our first hypothesis (H1) by highlighting clear differences in
mechanical and chemical characteristics between emerged and submerged leaves of B. erecta
and alder leaves. Leaflets of B. erecta produced under emerged conditions were thicker,
consistently with some studies carried out on aquatic species producing both emerged and
submerged leaves (e.g. Boeger & Poulson 2003). The differences between both conditions in
mechanical properties corrected for leaf thickness (specific punch strength and specific work
to punch 65% and 45% higher than under submerged conditions, respectively) also indicates
changes in the material composition of leaves. Leaves produced under terrestrial conditions
were tougher (i.e. leaves were stronger and required higher work to fracture) and presented
biomechanical properties intermediate between leaves produced under aquatic conditions and

leaves of terrestrial species (e.g. alder leaves).

The changes in mechanical characteristics are associated with changes in stoechiometric
ratios. The C:N ratio and the phosphorus proportion increased from submerged to emerged
leaves. These increases suggested an increased proportion of structural, fibre-enriched
elements (de los Santos et al., 2012), enabling plants to support a self-supportive growth form,

i.e. supporting gravitational forces (Golibert 1989). The increase in phosphorous proportion in
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emerged tissues has been observed in previous studies (Sytsma & Anderson 1993) and could
be a result of an increasing metabolism and photosynthesis rate in emerged leaves (Robe &
Grieffiths 2000; Nekrasova et al. 2003) or an accumulation of organic solutes and ions for

osmotic adjustment in drought-stressed plants (Pataka et al. 2002).

As expected, terrestrial alder leaves presented mechanical resistance (specific punch strength
and specific work to punch) higher than those of B. erecta, whatever their growth conditions.
This result is in agreement with the characteristics of the terrestrial plant. Our results showed
that the higher biomechanical characteristics of terrestrial plants could be maintained after
their abscission. A possible explanation may be that biomechanical structure of leaves is
mainly controlled by the cell wall in the sclerenchyma and the collenchyma tissues whereas
the abscission of leaves will first affect their labile components. This hypothesis is supported
by the effect of abscission on the stoechiometric ratios of leaves. As observed by Chapin &
Kedrowski (1983), we also observed low N and P contents in leaves, both indicating the

predominance of carbon-rich supporting tissues.

11.4.b. Feeding rate of shredders

Our results showed a decreasing gradient of feeding rate of shredders from submerged
to emerged leaflets of B. erecta and terrestrial alder leaf, hence supporting our second
hypothesis (H2). In aerial conditions (i.e. emerged and terrestrial), the proportion of
supporting tissues and structural elements is higher and leads to a higher density of emerged

organs (Golibert 1989; Garnier & Laurent 1994).

The acceptability of organic matter by shedders may be linked to two different processes.
Firstly, mechanical characteristics of leaves modify the feeding activity of shredders, tough
leaves being generally less consumed by herbivores and shredders (Ratnarajah & Barmuta
2009). However, we did not observe a link between the leaf DMC and feeding rates. The
DMC was previously described as an effective indicator of the relative investment between
growth and defence against herbivores in macrophytes (Elger & Willby 2003; Wong et al.
2010). This anatomical trait was not relevant in our study where we did not find any
intraspecific differences in DMC between submerged and emerged leaves of B. erecta,
whereas we observed a strong variation in the feeding rate of shredders. Secondly, changes in
shredder feeding rate may also be explained by changes in C:N ratio of organic matter.
Macrophytes with a higher nitrogen content (low C:N) were generally more intensely

consumed by shredders (Wong et al. 2010). Our results strongly support this observation with



a higher feeding rate on submerged (with low C:N) compared to the emerged leaves of B.
erecta (with high C:N). Our study thus highlights a combined effect of biomechanical and

stoechiometric characteristics of leaves on their acceptability.

In aquatic ecosystems, the macrophyte acceptability increases from spring to autumn
according to the macrophyte phenology and growing events, i.e. Elodea sp. (Boiché et al.
2010). However, our results suggest that in ecosystems with a reduction of water level during
summer, the resulting macrophyte emersion might reverse this tendency by inducing a
decrease in plant acceptability during low flow period. Moreover, as suggested by Boiché et
al. (2010), plant acceptability not only includes the intrinsic properties of the plant, but also
the properties of epiphytes and covering biofilm, particularly for omnivorous and
opportunistic consumers as gammarids and isopods. The emersion, by reducing the

development of biofilm, therefore may reduce the acceptability of fresh leaves for shredders.

The relationship between the biomechanical and stoechiometric characteristics of
instream production (i.e. aquatic B. erecta) and the feeding rate of shredders are also
congruent with the biomechanical and stoechiometric characteristics of terrestrial alder leaves.
Indeed, the alder leaves, which have higher toughness and C:N ratio, are also less consumed
by shredders. Recent studies showed that toughness and thickness of terrestrial leaves are the
main factor explaining variation in litter decomposition and exhibited a negative effect at the
world scale (Cornwell et al. 2008; Onoda et al. 2011). In the same way, interspecific changes
in the litter consumption rate was positively correlated to the percentage of N and negatively
correlated to the C:N ratio (Richardson et al. 2004), which were good predictors of

decomposition rates.

11.4.c. Effects of nutrient recycling dysfunction.

Our experimental results showed that a dysfunction in nutrient recycling due to water
level reduction and the resulting increase in NH3 concentration induce an overall decrease in
feeding rate of shredders, up to 50% at the higher NH3 concentrations. Our third hypothesis
(H3) of a decrease in crustacean feeding rates with the rise in NH3 concentration is hence
confirmed. A NH3 concentration higher than 0.27 mg L-1 strongly impacts on the feeding
activity of shredders that may lead to a modification in aquatic ecosystem functioning, e.g. in
organic matter recycling (Piscart et al. 2009, 2011a). These concentrations, observed
nowadays in agricultural contexts (Reiss 2006), could become more frequent with future

global change (Galloway et al. 2008).
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However, for the most consumed leaves (i.e. submerged B. erecta), the feeding rate of G.
pulex and A. aquaticus increases at low NH3 concentrations, suggesting that these low
concentrations may stimulate the feeding activity of shredders. The stimulation of ingestion of
organic matter at a low level of disturbance may be the result of compensation through
feeding of the physiological cost of the disturbance. Similar results were observed for the
egestion rate in Eulimnogammarus toletanus exposed to NH3 (Alonso & Camargo 2004) or
for the feeding rate of G. pulex exposed to insecticide (Crane et al. 1995). Another
explanation is that the slight increase in NH3 may stimulate the bacterial and fungal growth
(Suberkropp & Chauvet 1995). This increase in microbial biomass and activities may reduce
the toughness and increase N and P contents (Assamann et al. 2011) resulting in a stimulation
of the feeding rate of shredders (Gessner & Chauvet 1994). In this condition, a moderate
increase in nutrient concentration with a slight accumulation of NH3 may stimulate the
organic matter decomposition. In our short-term exposure experiment, we were not able to
test this hypothesis. However, for an NH3 concentration higher than 0.27 mg L-1 (i.e. the
concentration at which the feeding rate of shredders is affected), the fungal biomass measured
by the ergosterol content in leaves decreased. This decrease could partially explain the
decrease in the feeding rate of shredders for alder leaves (Corti et al. 2011). Moreover, the
drying regime may negatively affect the fungal community (i.e. biomass and sporulation
activity; Bruder et al. 2011), as observed for the macrophyte, and thus may decreased the

feeding rates of shredders.

11.4.d. Consequences for invertebrate body stores

We observed higher glycogen contents in shredders fed by submerged B. erecta in
comparison with shredders fed by emerged B. erecta or alder leaves. Two processes may
explain these differences in body stores. Firstly, we found a positive relationship between the
feeding rate of the two amphipod species and their glycogen content for the three types of
leaves, whereas this relationship was only observed with alder leaves for A. aquaticus. The
significant correlations between glycogen content and the feeding rates of shredders
confirmed that the body stores of these organisms may be provided by their feeding activity.
In this case, the effects of NH3 amplify the negative effect of leaves emergence on feeding
rates of shredders and have a direct impact on their glycogen contents and, consequently, may
impact on the ability of animals to support environmental changes (Maazouzi et al. 2011).
Because both emergence and NH3 interact to affect the glycogen content of animals, our

results support our fourth hypothesis (H4). Secondly, crustaceans exhibit an active NH3



excretion mechanism, including ATPase transporters at the gill surface (Lucu et al. 1989;
Weihrauch et al. 1999). This energy-dependent mechanism might also explain the decrease in
glycogen content. The direct effect of NH3 on glycogen content through changes in the
feeding rate is not distinguishable from its indirect effect through excretion mechanism, but

both act together to modify the ability of shredders to store/renew their glycogen stores.

Differences were observed between the two amphipod species and 4. aquaticus. The higher
glycogen content of A. aquaticus in all experiments could be considered as a selective
advantage for this isopod to survive in harsh conditions. This result may explain the higher
NH3 tolerance of 4. aquaticus compared to other crustaceans (Dehedin et al. in press). In
addition, the lack of a relationship between the feeding rate and glycogen body concentration
observed for isopods fed by the two types of leaf of B. erecta also suggests strong differences
in the energetic metabolism and investment strategy of A. aquaticus compared to the
amphipod species. When the resource is of high quality (B. erecta leaves with low C:N), 4.
aquaticus seems to compensate for the NH3-induced stress through an overuse of its body
stores. In contrast, when the resource is of low quality (alder leaves with high C:N) the
feeding activity becomes the major source of energy to compensate for the stress induced by
the NH3 rising and a positive correlation can be observed between feeding rate and glycogen

body content.

11.5. Conclusion

Our study highlights that effects induced by the water level reduction and the increase in
NH3 concentration may strongly impact the organic matter processing in wetlands. This
consequence may be amplified by a combined effect of climate change (i.e. drying
consequence) and deterioration of water quality (i.e. increase in nutrient concentration).
Global-change-induced modifications of biomechanical and stoechiometric characteristics of
plants may led to a high reduction of the organic matter recycling by invertebrates and their
associated physiological ability to face the environmental change. This snowball effect on
invertebrates may profoundly modify the functions of aquatic ecosystems, particularly for
organic matter production/degradation and carbon mineralization. Our observations and
hypotheses lend further weight to the integration of the effects induced by global change on
the plant consumers and their contribution to the carbon cycle. In this condition, further field
studies should quantify the contribution of the each type of consumer (i.e. bacteria, fungi and

invertebrates) under the pressure of global changes.

219



Chapitre 5 : Impact de 1’étiage et expérimentations en laboratoire : effets de la température, de
I’ammonium et de I’exondation des ressources

Conclusions du chapitre

L’augmentation des concentrations en ammoniac, induite par les changements globaux
et I’asséchement des zones humides, a expérimentalement un effet négatif sur la survie des
décomposeurs. Cependant, il existe une grande variabilité interspécifique et un gradient de

sensibilité croissante de G. roeselii a G. pulex puis Asellus aquaticus.

L’augmentation des températures de 1’eau, conséquence des changements globaux et de
I’assechement des zones humides, a expérimentalement un effet négatif et indépendant sur la

survie des décomposeurs, mais tend également a accentuer la toxicité de I’ammoniac.

De fait, I’observation de plus en plus fréquente de concentrations létales en ammoniac et le
réchauffement des eaux des zones humides devrait avoir des effets négatifs sur la distribution
des crustacés, principaux décomposeurs de MOP, et donc potentiellement des effets négatifs

sur le fonctionnement des écosystemes (dégradation/minéralisation de la MOP).

D’autre part, I’augmentation de la teneur en ammoniac, a des concentrations non-letales, mais
néanmoins toxiques, modifient expérimentalement la consommation de MOP des crustacés.
Bien que de faibles concentrations puissent stimuler leur activité (G. pulex et A. aquaticus),
I’augmentation de la teneur en ammoniac tend a réduire significativement leur consommation

de MOP.

Enfin, I’émersion des ressources nutritives (macrophyte et litiere) modifie les propriétés
biomécaniques de la MOP, en stimulant le développement de tissus de soutien dans les parties
émergées de macrophytes et en réduisant le conditionnement de la litiere par les
hyphomycetes. Ces modifications produisent une diminution de la consommation de la MOP

par les crustacés décomposeurs, et modifient leur état physiologique.

Enfin, I’effet additif de I’augmentation des concentrations en ammoniac et de I’émersion des
ressources nutritives diminue de fagon significative la consommation de POM par les

invertébrés.

L’intereaction et 1’amplification de ces effets sur les invertébrés décomposeurs sont
susceptibles de modifier profondément le fonctionnement des écosystémes, et plus
particuliérement les processus de recyclage et de minéralisation de la matiére organique

particulaire (Figure 5-8).
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Figure 5-8: Effets croisés de [’accumulation d’ammoniac, de [’augmentation des
températures et de [’émersion des ressources nutritives sur [’activité de dégradation de la
MOP par les crustacés des zones humides fluviale. (+), stimulation ; (-) effet négatif ; (— —)
effets additifs et/ou synergiques.
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A travers cette thése, nous proposions d’évaluer I’impact des changements globaux et
de I’asséchement des zones humides fluviales sur le fonctionnement global de ces
¢cosystémes (processus biogéochimiques et microbiens, production et recyclage de la matiere
organique, structures et réponses des communautés d’invertébrés) a 1’échelle de la plaine
alluviale, avec un intérét particulier pour les processus ayant lieu au sein de la zone

interstitielle.

Nos observations in natura montrent un effet significatif de I’assechement saisonnier
sur les communautés microbiennes et les processus biogéochimiques, les communautés
d’invertébrés et le fonctionnement des zones humides, notamment sur la dégradation de

la MOP (Objectif 1).

L’impact des étiages séveres sur la structure des communautés microbiennes (bactériennes et
fongiques), des communautés de crustacés (planctoniques, benthiques et interstitiels) et des
communautés d‘insectes a adultes émergeants, varie en fonction de la morphologie des zones
humides et du mode d’asséchement. Bien que la richesse spécifique annuelle (diversité a) des
invertébrés tend a rester identique entre tous les sites, la richesse spécifique pendant I’étiage
tend a diminuer dans les sites les plus affectés. De plus, la diversification des habitats induite
par les étiages séveres favorise une augmentation de I’hétérogénéité des habitats et des
communautés (diversité ), favorisant ainsi la biodiversité a 1’échelle de la plaine alluviale
(diversité v), a condition que coexistent des sites pas ou peu affectés et des sites fortement
perturbés, permettant respectivement le maintien d’especes rares ou sensibles et I’apparition
de nouvelles especes adaptées aux mauvaises conditions induites par 1’étiage (thérorie des

perturbations intermédiaires).

Le maintien des communautés face a 1’étiage résulte de stratégies qui différent selon les
especes considérées : la survie in situ malgré un déclin estival des populations,
I’enfouissement dans le milieu interstitiel, le recours a des formes de résistance, des
migrations amont/aval ou latéralement depuis/vers des zones refuges, ou encore des
migrations aériennes par [’émergence d’adultes ailés venant ré-ensemencer le milieu

aquatique lors de la ponte.

Ces modifications structurelles semblent favoriser particuliérement le groupe fonctionnel des
insectes prédateurs dont 1’abondance augmente de facon significative lors de 1’étiage, alors

qu’un assec complet favoriserait la communauté des crustacés stygobies.



Enfin, I’étiage induit une diminution de la dégradation de la MOP en surface, résultant d’une
diminution de 1’abondance totale des invertébrés décomposeurs, alors que la contribution de
la microfaune et des microorganismes ne semble pas étre affectée par 1’¢étiage.
L’enfouissement des décomposeurs pendant et aprés I’étiage n’augmente pas le taux de
dégradation de la MOP dans le milieu interstitiel, suggérant que les organismes enfouis

n’utilisent pas cette ressource lorsqu’ils se réfugient dans la zone interstitielle.

Nos résultats démontrent également un effet significatif de ’asséchement a moyen
terme sur la structure des communautés d’invertébrés interstitiels (Objectif 2). La part
relative de la variabilité interannuelle face aux changements globaux est négligeable,

confirmant la modification progressive de la communauté interstitielle.

Cette modification dépend de la morphologie des zones humides et de la modalité
d’asséchement (assec complet ou maintien en eau dans des mouilles isolées dont les
propriétés physico-chimiques sont profondément modifiées au cours de 1’étiage). Dans des
mouilles isolées, I’abondance totale tend a augmenter a 50 cm de profondeur, au profit de
certaines especes benthiques, suggérant un enfouissement actif pour échapper a la
détérioration du milieu en surface. Cette stratégie d’enfouissement des espéces benthiques
semble limitée aux assecs de faible durée, les espéces benthiques disparaissant lors d’assecs

prolongés, au profit des especes stygobies.

Enfin, la modification des communautés de printemps observée depuis 1980 suit la méme
tendance que celle observée lors de I’étiage 2010. De plus, en 2010, les sites les plus affectés
par I’étiage présentent également une modification des communautés plus importante, que ce
soit lors de la formation de mouilles isolées ou d’assecs complets. Il existe donc un gradient
d’intensit¢ de réponse des communautés qui est corrélé a Ilintensité de I’étiage. La
modification de I’assemblage des invertébrés interstitiels 2 moyen terme semble donc résulter

de modifications de structure cumulées par des étiages répétés et d’une résilience partielle des

communautés interstitielles aprés chaque épisode.

Enfin, nos expérimentations en laboratoire démontrent un effet significatif de
I’asséchement, plus particulierement de D’augmentation des concentrations en

ammoniac, de I’augmentation des températures et de I’exondation des ressources, sur la
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survie de trois espéces de crustacés décomposeurs typiques des zones humides et sur leur

contribution au recyclage de la matiére organique particulaire (Objectif 3).

L’augmentation des concentrations en ammoniac et celle de la température de I’eau
augmentent le taux de mortalité des crustacés, séparément, mais également en synergie en
amplifiant leurs effets respectifs. Des différences de sensibilité interspécifique sont également
observées, suggérant une disparition rapide de I’amphipode Gammarus roeselii, suivie de
celle de Gammarus pulex, puis, plus tardivement, de 1’isopode Asellus aquaticus, relativement

tolérant.

L’augmentation de la teneur en ammoniac a des concentrations non-létales mais néanmoins
toxiques, tend globalement a réduire la consommation de la MOP par les crustacés et affecte

leur état physiologique (réserves €nergétiques).

Enfin, I’exondation des ressources nutritives induit une modification des propriétés
biomécaniques et stoechiométriques des feuilles de macrophyte, réduisant leur consommation

par les crustacés.

Ainsi, les effets indépendants et/ou additifs de l’augmentation des concentrations en
ammoniac, du réchauffement de I’eau, et de I’exondation des ressources nutritives devraient
diminuer significativement la distribution des différentes espéces de crustacés, affectant
directement leur contribution au recyclage de la MOP ; mais aussi indirectement en modifiant

leur état physiologique et leur capacité a dégrader 1la MOP.

Ainsi, les changements globaux et I’assechement des zones humides fluviales
intensifient 1’hétérogénéité spatiale et temporelle des zones humides. De telles
modifications favoriseraient localement I’augmentation de la diversité p (apparition de
nouvelles espéces propres aux sites les plus affectés) malgré la disparition d’espéces
sensibles. Cependant, le maintien d’espéces rares ou sensibles n’est observé que dans les
sites les moins affectés. De fait, les changements globaux et I’asséchement des zones
humides auraient un effet bénéfique sur la biodiversité des invertébrés a I’échelle de la
plaine alluviale, a condition de maintenir un gradient d’intensité d’asséchement et

I’hétérogénéité des zones humides.

D’autre part, les nombreuses modifications physico-chimiques de I’habitat se
traduisent par la multiplication et I’accumulation de différents stress sur les organismes.

Les assemblages des invertébrés décomposeurs s’avérent particulierement sensibles a



ces modifications, réduisant leur abondance et leur capacité de dégradation de la
matiére organique particulaire, perturbant ainsi de facon significative le fonctionnement

des écosystemes.

La gestion des zones humides fluviales devrait donc s’effectuer a I’échelle
régionale, et non en considérant les sites indépendamment les uns des autres, afin de
garantir leur durabilité écologique dans un contexte de changements globaux et

d’assechement des plaines alluviales.
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Différentes mesures préventives ou correctives sont dors-et-déja mises en ceuvre afin de
limiter le risque d’asséchement et d’atterrissement des zones humides fluviales. Elles
consistent généralement a restaurer une connectivité directe avec le chenal principal par la
reconnexion des eaux de surface. En conséquence, les caractéristiques hydrologiques et
physico-chimiques des zones humides tendent a se rapprocher de celles du chenal, inversant
le processus d’hétérogénéisation des habitats induits par [’asséchement, et favorisant
I’homogénéisation des processus €cologiques et des communautés a I’échelle de la plaine
alluviale. De plus, ainsi reconnectées a I’ensemble du réseau hydrographique par lequel
transite de nombreuses espeéces invasives, les zones humides seraient alors elles aussi
directement exposées aux invasions biologiques dont elles étaient jusqu'alors préservées.

Une autre alternative consiste a restaurer la connectivité verticale entre la zone humide et la
nappe sous-jacente par excavation de sédiments et abaissement du lit de la zone humide. Ce
processus a I’avantage de maintenir 1’isolement relatif des zones humides, continuant alors
d’évoluer indépendamment du reste du réseau hydrographique. Nos résultats démontrent
I’importance des apports phréatiques dans le maintien de la biodiversité et leur capacité a
tamponner les variations physico-chimiques lors des étiages. Cependant, ce type de
restauration, plus complexe et onéreux, est encore peu répandu et de fait, peu étudié.
L’excavation de sédiments est susceptible de modifier les propriétés de la zone interstitielle,
pouvant favoriser le maintien et I’enfouissement des espéces benthiques, mais aussi réduire la
stabilit¢ du milieu interstitiel au détriment des especes stygobies. Dans un contexte de
durabilité écologique, une étude approfondie des effets de la restauration des zones
humides par excavation sur les processus biogéochimiques et 1’évolution des

communautés d’invertébrés semble nécessaire.

Nos résultats ont également mis en évidence un effet de 1’assechement sur
I’hétérogénéité régionale des habitats et la biodiversité a 1’échelle de la plaine alluviale. Nos
observations laissent également supposer I’existence d’une hétérogénéité locale des habitats
au sein d’une méme zone humide, chacune répondant différemment a 1’étiage (formation de
mouille, apports phréatiques). De nombreux parametres peuvent influencer localement les
processus opérants dans la différenciation de ces habitats et de leurs communautés
respectives, dont leur isolement relatif (sens des écoulements, présence de seuils, durée et
fréquence des reconnexions, etc). Etant donné la difficulté a restaurer simultanément toutes
les zones humides d’une plaine alluviale, il serait intéressant de voir si des stratégies de

restauration optimisant I’hétérogénéité locale des habitats au sein d’une méme zone



humide permettent de maintenir des habitats hétérogénes répondant de facon différente
aux étiages afin de faciliter la gestion/restauration des zones humides a I’échelle de la

plaine alluviale.

Nous avons démontré que cette hétérogénéité spatiale des zones humides influence
particulierement la structure des communautés microbiennes et leur contribution au processus
de minéralisation de la matiere organique. Cependant, notre étude ciblait ’ensemble des
microorganismes bactériens et fongiques et des activités (hydrogenase et déshydrogenase) trés
globales. Ces descripteurs s’averent trop généraux pour nous renseigner en détail sur les
mécanismes impliqués dans la structuration des communautés et I’'impact réel des étiages ou
assecs sur celles-ci. De futures études devraient explorer I’effet de I’hétérogénéité spatiale
et temporelle des communautés microbiennes selon une approche fonctionnelle, en
ciblant des génes spécifiques de certaines fonctions relatives au cycle du carbone
(activités xylosidasique, glucosidasique ou encore production de méthane) ou relatives
au cycle de I’azote (nitrification et dénitrification), par des méthodes de séquencages

quantitatifs (qPCR).

Enfin, notre étude démontre la difficult¢ d’évaluer in natura ou expérimentalement
I’impact des changements globaux et de I’asséchement des zones humides du fait de la
multitude de modifications hydrauliques, physico-chimiques et biologiques qu’ils entrainent a
I’échelle de la plaine alluviale, mais aussi de part la complexité des interactions entre chacun
des parametres. En effet, il est difficile d’identifier in natura la part relative des différents
parametres ¢étudiés dans la réponse des organismes ou des processus. Inversement, les
expérimentations en environnement contrdlé sont généralement trop simplistes et ne reflétent
pas les conditions réelles observées sur le terrain. Identifier les différents facteurs
influencant la réponse des écosystémes, évaluer leur part relative et les interactions des
uns par rapport aux autres s’avére donc essentiel, mais néanmoins plus complexe.
Davantage réaliste, cette approche globale reste un challenge pour les recherches futures

et ’évaluation des changements globaux sur le fonctionnement des écosystemes.
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Résumé

Les zones humides (ZH) alluviales constituent des secteurs a forte valeur écologique et
patrimoniale. Pour comprendre et prédire 1’évolution a long terme de ces zones, en particulier
face aux changements globaux, il apparait primordial de traduire les perturbations
hydrologiques attendues en termes de perturbations biologiques, afin d'estimer les
conséquences potentielles de ces changements pour la biodiversité et le fonctionnement global
de ces écosystémes. Cette these s’articule donc autour de deux objectifs: proposer un modele
conceptuel de fonctionnement écologique des ZH soumises a des asséchements saisonniers et
estimer la vulnérabilité écologique de communautés faunistiques vivant dans ces ZH, en
considérant conjointement les peuplements benthiques et interstitiels (principalement
Crustaces).

Nos résultats démontrent que la morphologie des ZH (eau relativement courante, eau
stagnante, apports phréatique) et leurs modes d’assechement (formation de mouilles isolées
ou assec complet) sont essentiels dans la structuration des communautés microbiennes et
d’invertébrés et dans la réponse saisonni¢re de la biodiversité et des processus €cologiques.
L’intensification probable des étiages et des asséchements augmentera I’hétérogénéité spatiale
et temporelle des habitats et leur richesse spécifique mais réduira la biodiversité globale des
plaines alluviales (disparition des especes rares). Ces étiages plus séveéres modifieront les
processus écologiques, diminuant le recyclage de la matiére organique et la qualité des eaux
superficielles. Les recherches futures devraient s’orientées vers des stratégies et des moyens
efficaces pour garantir la durabilité écologique des ZH.

Abstract

Alluvial wetlands offer many ecological goods and services. In order to evaluate the
long term impact of global changes, it appeared essential to translate the hydrological changes
in term of biological perturbation, so as to estimate the consequences on biodiversity and
ecosystem functioning. This PhD thesis focuses on two points: to propose a conceptual model
of ecological functioning of the wetlands that are subjected to seasonal drying and to estimate
the ecological vulnerability of aquatic invertebrate communities of the wetlands facing the
increasing drought risk, by considering both the benthic and interstitial assemblages (with a
particular interest on Crustaceans).

Our main results demonstrate that wetlands’ morphology (running water, groundwater
upwelling, stagnant water) and their drying modalities (formation of isolated pools or
complete drying) influence both the microbial and invertebrate community structures and
control the seasonal responses of biodiversity and ecological processes. The potential increase
in the low flow period and drying intensity may increase the spatial and temporal
heterogeneity of habitats and their specific richness but may decrease the global biodiversity
of floodplain (rarefaction of sensible species). Severe low flow periods may also disturb their
ecological functioning, reducing the organic matter recycling and the surface waters quality.
Future studies should develop efficient strategies to support the ecological durability of
wetlands.



