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Chapitre 1 - Introduction

1.1 Leslagunes cotiéres

1.1.1 Définition et origine

Les lagunes cotieres sont des écosystémes situés a l'interface entre le milieu continental
et le milieu marin. Elles résultent généralement d’'une élévation du niveau de la mer (ou
transgression marine) durant I'Holocene ou le Pléistocéne, puis de I'isolement d’'une masse d’eau
suite a la formation d'une barriere sédimentaire lors de dépots fluviaux, ensuite faconnés par la
houle et les courants marins cotiers (Kjerfve, 1994). Certaines lagunes peuvent aussi provenir
d’anciens marais aménagés par 'homme (marais salants, bassins d’aquaculture, etc.) (Bioret et
al., 2004), ou bien résulter de mouvements tectoniques. Elles sont alors plus profondes et d’'une
surface supérieure, comme c’est le cas de la lagune de Thau, qui est la lagune la plus grande (75
km?) et la plus profonde (jusqu’a 10 m) de I'ensemble des lagunes de la région Languedoc-
Roussillon.

Les lagunes cotiéres sont généralement caractérisées par des plans d’eau peu profonds,
paralleles a la cote, et séparés du milieu marin par une barriére physique appelée lido (Figure 1).
La constitution du lido peut varier du cordon sableux au pan de terre, jusqu’a la barriere
rocheuse, impliquant une porosité variable induisant des échanges plus ou moins diffus avec la
mer. Ces systémes peuvent également communiquer avec le milieu marin par le biais de canaux
ouverts de facon permanente ou non, et d'une profondeur n’excédant pas quelques métres
(Grau). Néanmoins ces échanges restent souvent limités (Boynton et al., 1996; Tagliapietra and
Ghirardini, 2006). Si leur surface est trés variable (de quelques ha, jusqu’a 10 200 km? pour la
lagune de Lagoa dos Patos au Brésil), leur profondeur moyenne est généralement inférieure a 5
m (Kjerfve, 1986).

Le terme « lagune » abrite une grande diversité d’écosystémes dont les caractéristiques
morphologiques (surface, profondeur, forme) et hydrodynamiques (équilibre entre les apports
du bassin versant et du milieu marin cotier, pertes par évaporation et conditions climatiques)
sont liées a différents parameétres tels que I'origine de la lagune, sa localisation, la nature du lido,
et le régime hydrologique du systéme. Caractériser le régime hydrologique d’une lagune
renseigne sur la dominance des régimes marins ou continentaux et donne une indication de
I'échelle temporelle de la variabilité hydrologique. Ces informations sont d’une grande
importance pour comprendre la variabilit¢ temporelle des communautés peuplant ces
écosystémes, car le temps de résidence et des masses d’eau et ses caractéristiques physico-
chimiques définissent la stabilité du systeme pour les organismes qui y résident, et plus

particuliérement les organismes planctoniques tributaires des courants (Kennish et al., 2014).
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Figure 1. Lagunes du complexe des étangs palavasiens et leur lido. (a) Les deux lagunes (Méjean
et Grec) sont traversées par le Canal du Rhoéne a Séte. (b) Prévost est connectée a la mer
Méditerranée par un grau.

Le fonctionnement hydrodynamique d’une lagune coétiére dépend de trois processus
majeurs :

- Les apports d’eau issus du bassin versant. Ils se traduisent par des entrées d’eau
douce dans la lagune, provenant des eaux pluviales drainées sur la surface du plan d’eau, et des
eaux continentales telles que les eaux fluviales et souterraines. Ils peuvent alors étre
permanents et diffus (embouchure de cours d’eau), ou limités dans le temps et intenses, tels que
le ruissellement et les crues lors d’épisodes pluvieux.

- Les échanges et le renouvellement des eaux avec le milieu marin cétier. En
Méditerranée ce mécanisme est principalement contrélé par le vent, les effets de marées

barométriques, la porosité du lido et la présence et I'ouverture des canaux. Les marées diurnes
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et semi-diurnes peuvent aussi jouer un role prépondérant, particulierement dans le cas de
lagunes possédant peu d’ouvertures sur la mer. Le temps de résidence des eaux dans la lagune
peut alors étre tres variable, d'un jour a plus d'un an (Umgiesser et al., 2014).

- La circulation des eaux a l'intérieur de la lagune. Elle se met généralement en place
sous l'effet du vent (Millet, 1989).

L’ensemble de ces caractéristiques reste étroitement liées a la configuration de la lagune
(surface, profondeur, forme). Par ailleurs, certaines lagunes peuvent étre traversées par des
canaux, comme c’est le cas des étangs palavasiens avec le canal du Rhone a Séte, ce qui impacte
profondément les caractéristiques hydrologiques du systéme (Figure 1).

Les écosystemes lagunaires coOtiers constituent une part importante de la surface
terrestre, soit 13% du littoral (Boynton et al., 1996), et leur répartition a toutes les latitudes
(excepté dans les régions polaires) les place sous l'influence de divers climats, impliquant une
variété importante de régimes hydrologiques et de variations saisonniéres (Nixon, 1982). Les
lagunes les plus sensibles aux conditions climatiques et hydrologiques et plus particulierement
aux variations saisonnieres (température, éclairement, pluviométrie) sont celles de faible
profondeur, aux échanges trés limités avec la mer, et donc de faible inertie. En fonction de ces
caractéristiques, elles peuvent présenter une large grande gamme de température et de salinité,

de I'eau douce a I'’hypersalinité (Nixon, 1982 ; Kjerfve, 1994).

1.1.2 Des écosystemes d’'intérét menacés par I'’eutrophisation

Le positionnement des lagunes a I'aval des bassins versants (soumises a d'importants
apports d’eau douce (Pecqueur et al, 2011)), leur faible profondeur, ainsi que le faible
renouvellement de I'’eau leur conferent une capacité naturelle a concentrer les nutriments, leur
permettant de figurer parmi les milieux les plus productifs (en moyenne 300 g C m-2 an-1, parfois
plus de 400 g C m2 an! (Knopper, 1994; Cloern, 2001; Mouillot et al, 2005)). Cette forte
productivité primaire constitue la base d’'un réseau trophique dynamique et diversifié au travers
duquel un grand nombre d’espéces (dont certaines espéces migratrices démersales) se
maintiennent (Dupuy et al., 2000). Pour ces espéces, les lagunes constituent des zones idéales de
reproduction et d’alevinages (Amilhat et al., 2008; Franco et al., 2010). Les lagunes cotieres
participent également a la stabilité des stocks de poissons et crustacés d'intérét économique en
constituant des réserves nutritives et des zones refuges pour les juvéniles (Rochette et al,
2010). Ces écosystemes constituent de ce fait des réservoirs de biodiversité et de productivité
écologique (Boynton et al., 1996; Pérez-Ruzafa et al, 2013) et contribuent au transfert des
nutriments du milieu continental au milieu marin, et vers des niveaux trophiques supérieurs.

Grace a ces caractéristiques, les lagunes procurent de nombreux biens et services a
I'humanité, tels que la production de ressources alimentaires via les pécheries et la

conchyliculture (Dupuy et al., 2000; Amilhat et al., 2008; Franco et al., 2010; Pernet et al., 2012)
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et participent ainsi au bien-étre des populations humaines (Costanza et al., 1997 ; Barbier et al,,
2011). Parmi les nombreux autres services écosystémiques offerts par les lagunes, on dénombre
également (i) la production de biens via I'extraction de matiéres premieres et de sel, (ii) le
maintien et 'amélioration de la qualité des écosystemes a travers la protection du littoral contre
des évenements climatiques extrémes, (iii) la lutte contre I'érosion et le recyclage des
nutriments (Collos et al., 2003), (iv) la purification de I'eau et la séquestration du carbone,
notamment grace a la présence d’herbiers et de zones humides (Kjerfve, 1994; Costanza et al,,
1997; Barbier et al., 2011). Ces milieux participent également a faconner I'économie et la culture
locale et régionale (conchyliculture et pécheries traditionnelles) (Carlier et al, 2008),
I'éducation, le paysage, et la recherche scientifique. Ils produisent notamment des services
« intermédiaires » a travers les activités récréatives et le tourisme (Barbier et al., 2011).

La multitude de biens et services produits par ces environnements ainsi que leur
localisation ont induits leur utilisation intensive. Cette surexploitation couplée a la morphologie
des lagunes ainsi qu'aux conditions météorologiques rendent ces milieux trés sensibles aux
contraintes anthropiques (Souchu et al,, 1998; La Jeunesse et al., 2002). Ces contraintes sont
d’autant plus accentuées par I'expansion démographique qui s’est déroulée depuis les années
1960, particuliérement sur les littoraux (Demeny, 1990; Nixon, 1995; Vitousek et al., 1997;
Cloern, 2001; Nishikawa et al., 2010).

Globalement, les milieux lagunaires font aujourd’hui partie des écosystemes les plus
menacés par les pressions anthropiques (Nixon, 2009; Pereira Coutinho et al, 2012). La
détérioration de ces systemes du fait de 'eutrophisation, la surpéche, 'urbanisation littorale et
les changements climatiques (hausse de la température, acidification, élévation du niveau des
eaux etc.) affecte in fine leur participation a la production de services écosystémiques, tels que le
maintien de pécheries viables, d’habitats nourriciers, et les services de filtration et détoxification
de I'eau (par les suspensivores, les zones humides et les herbiers). Par ailleurs, la fragilisation de
ces milieux contribue a faciliter les invasions biologiques, I'altération de la qualité de l'eau, et la
réduction de la protection cotiére contre les inondations et les tempétes (Barbier et al,, 2011).

L’eutrophisation, c’est-a-dire « 'augmentation du taux d’apport de matiére organique a
un écosysteme » (Nixon, 1995), représente cependant la principale menace pour les
écosystémes marins cotiers (Vitousek et al,, 1997 ; Schramm, 1999) depuis les années 1960.
Cette menace est d’autant plus forte pour les lagunes cotiéres dont le renouvellement de I'eau
est faible (Kennish et al., 2014). La forte croissance démographique ces derniéres décennies a
entrainé un changement drastique d’usage des sols. Les zones urbaines et industrielles sur les
littoraux se sont développées, de méme que les zones agricoles pour répondre a une demande
alimentaire croissante. Le développement des activités anthropiques et des densités de

population a engendré une production excessive de nutriments, en particulier des formes
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inorganiques de l'azote et du phosphore (Boesch, 2002). Cette production issue des zones
urbaines, industrielles et agricoles a accéléré de fagon notable les flux de nutriments de la
lithosphére vers I’hydrosphere, et du milieu continental vers les zones cotiéres, via les eaux de
ruissellement et les effluents d’eaux usées (Donald et al., 2013). L’exces de nutriment couplé a
des conditions de température et de luminosité favorables a ainsi levé la limitation nutritive et
stimulé la production primaire (phytoplanctonique et macrophytique). La hausse massive de la
production et 'accumulation de biomasse algale ont en premier lieu induit une augmentation de
la quantité de matiere organique sédimentaire et donc de 'eutrophisation dans les milieux
marins cotiers.

Cette forte productivité primaire a également provoqué une hausse de la turbidité,
accentuant la compétition pour la lumiere, favorisant dominance des organismes
phytoplanctoniques au détriment des organismes autotrophes benthiques, et notamment
macrophytiques (Bricker et al., 2008; Cebrian et al., 2014). Ces changements ont causé une perte
de biodiversité des producteurs primaires associé a la disparition des herbiers (Howarth, 1998),
au profit des communautés phytoplanctoniques qui constituent le premier compartiment
autotrophe a répondre aux apports nutritifs (Schramm, 1999). Outre les conséquences sur
I'ensemble des organismes photosynthétiques, le maintien de la diversité est un enjeu majeur
dans ces écosystémes car elle permet de maintenir la stabilité des services écosystémiques
(Bullock et al, 2011), et favorise la résistance et la résilience face aux perturbations
(Heemsbergen et al., 2004; Worm and Lotze, 2006). Les conséquences néfastes de 'altération de
la composition des communautés autotrophes et de la biodiversité sur le fonctionnement des
écosystémes ont par ailleurs déja été mises en évidence (Tilman et al., 1997; Danovaro et al,,
2008). L’eutrophisation a ainsi entrainé la destruction d’habitats qui, couplée a ces modifications
écologiques (disparition des herbiers, modification de I’équilibre entre le phytoplancton et les
macroalgues), ont altéré la structure et le fonctionnement des milieux marins cotiers, et causé
une perte des services écosystemiques (Smith, 2006; Carlier et al., 2008).

Les conséquences de I'eutrophisation s’illustrent notamment dans les lagunes cotiéres
par des crises dystrophiques plus réguliéres et soutenues. Elles interviennent de maniere
saisonniére, en particulier en période estivale, lorsque les températures élevées favorisent la
reminéralisation des stocks sédimentaires (Cloern, 2001). Durant cette période, lorsque le vent
diminue et la température augmente, la circulation de I'eau a l'intérieur du bassin est réduite,
provoquant une stratification verticale et réduisant les échanges dans la colonne d’eau. La
stratification peut s’établir sur une longue période dans des écosystemes relativement profonds
(>5 m). En revanche, dans les écosystémes peu profonds tels que les lagunes méditerranéennes,
ce processus est généralement de courte durée et associé a un temps calme et ensoleillé et des

températures élevées. Ces caractéristiques créent un gradient thermique dans la colonne d’eau
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et conduisent a de rapides épisodes anoxiques (Zilius et al,, 2013). En effet, dans les écosystemes
présentant des stocks sédimentaires importants, la demande en oxygene dans les sédiments
(résultant d’'une reminéralisation de la matiére organique) augmente fortement, causant une
anoxie en profondeur (Souchu et al., 1998). Les crises dystrophiques altérent la structure des
communautés et des réseaux trophiques, a travers plusieurs impacts. En premier lieu, elles
contribuent a la disparition des espéces les plus sensibles au stress anoxique, généralement d'un
niveau trophique supérieur, tel que les crustacés, mollusques, et poissons. Dans un second
temps, les bactéries sulfato-réductrices capables de reminéraliser la matiére organique en
absence d’oxygéne vont favoriser I'emploi des sulfates (oxydant majoritaire dans I’eau de mer)
pour la minéralisation de la matiere organique, et produire des molécules toxiques telles que le
sulfure de dihydrogéne néfaste pour les organismes avoisinants. La saisonnalité des lagunes se
répercute donc également sur leurs capacités trophiques, et donc sur la composition des

communautés qu’elles abritent.
1.2 Modele biologique : le phytoplancton

1.2.1 Définition générale

Du grec « phyton » signifiant plante, et « planktos » signifiant errer, le phytoplancton
désigne les organismes aquatiques photosynthétiques dont la mobilité est nulle ou négligeable
par rapport aux mouvements des masses d’eau. Localisé dans la zone euphotique de la colonne
d’eau, le phytoplancton appartient au monde pélagique et se dissocie donc des organismes
benthiques colonisant les substrats, bien que certains organismes classés parmi le
phytoplancton passent la majorité de leur vie sur le benthos (Woelfel et al., 2014). Leur mode de
déplacement « passif » ou restreint les oppose également aux organismes du necton, dont la
mobilité active leur permet de s’affranchir des mouvements liés aux courants.

Le phytoplancton est généralement associé a une production de matiére organique par
un mécanisme de photosynthése appelée production primaire (Andersen, 1992), bien que
certains organismes possédant d’autres types de régime trophique sont pris en compte dans ce
groupe. Cette productivité les place a la base des réseaux trophiques (David et al., 2012),
puisqu’ils constituent les majeurs producteurs de matiere organique dans tous les écosystémes
aquatiques (Morais et al., 2003; Reynolds, 2006), participant activement a la fixation du carbone
atmosphérique (Alvain et al., 2008). Leur production primaire représente en effet la moitié de la
production primaire mondiale (Litchman and Klausmeier, 2008). Leur position a la base du
réseau trophique et les besoins nutritifs que demande la photosynthése les rendent
particuliéerement sensibles a la disponibilité en nutriments dans la colonne d’eau. Ce

positionnement implique qu’ils soient les premiers a répondre a une modification de ces
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apports, leur permettant de dominer les systemes les plus eutrophisés (Schramm, 1999; Bricker

etal., 2008).

1.2.2 Diversité morphologique, spécifique et fonctionnelle

Le phytoplancton est un groupe polyphylétique dont on estime le nombre d’especes
recensées entre 4000 et 5000, présentant une grande diversité (Reynolds, 2006). Ces espéces
sont réparties au sein de deux domaines: les Bactéries et les Eucaryotes. Les organismes
phototrophes oxygéniques au sein des Bactéries forment les Cyanobactéries et les
Prochlorophytes. A l'intérieur du groupe des Eucaryotes, douze phylums sont distingués, selon
le cortége pigmentaire, la forme de la cellule, la présence de flagelles, etc.

Plusieurs criteres permettent de caractériser les organismes phytoplanctoniques. La
diversité morphologique a été utilisée trés tot pour caractériser les organismes, mais elle a
rapidement été associée a une classification plus globale, telle que la classification par classe de
taille qui constitue un critére discriminant pertinent puisqu’il se base sur un aspect fonctionnel.
En effet, la taille cellulaire et plus particuliéerement le rapport surface/volume déterminent la
majorité des caractéristiques écologiques du phytoplancton, notamment l'affinité de la cellule
pour les nutriments présents dans la colonne d’eau (Raven, 1998), ainsi que la vulnérabilité vis-
a-vis des prédateurs. Dans les années 70, un fractionnement en plusieurs classes de tailles
permettant de classer les organismes planctoniques (Tableau 1) est proposé et rapidement
utilisé en routine par une majorité des phytoplanctonologistes (Sieburth et al., 1978; Reynolds,

2006).

Tableau 1. Classification du phytoplancton par classe de taille selon Sieburth et al, 1978,
adaptée dans Reynolds (2006) *et complétée par Robineau et al., 1994.

Nom de la classe Echelle de taille
Picophytoplancton 0,2 -2 um
Ultraphytoplancton* <5 um
Nanophytoplancton 5-20 um
Microphytoplancton 20 -200 um
Mesophytoplancton 200 um - 2 mm
Macrophytoplancton >2 mm

Ce critére a ensuite été pris en compte dans des classifications plus complexes, telles que
dans l'approche basée sur la diversité fonctionnelle. La diversité fonctionnelle se différencie de
la diversité spécifique par l'attribution d’'un poids différent aux especes selon qu’elles

représentent une ou plusieurs fonctions participant au maintien de l'intégrité d’'un écosysteme.
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Plusieurs especes peuvent ainsi réaliser la méme fonction, ce qu’'on appelle la redondance
fonctionnelle. Dans un écosysteme abritant une biodiversité élevée, la redondance fonctionnelle
permet aux communautés de maintenir les fonctions assurant la résistance et la résilience face
aux perturbations méme si certains organismes portant ces fonctions redondantes sont perdus
(Rosenfeld, 2002). La présence de fonctions diverses et variées permet a linverse aux
organismes de remplir des niches écologiques distinctes et de participer a une productivité
élevée en utilisant plusieurs types de ressources. Cet autre aspect de la diversité est nommé
complémentarité fonctionnelle (Gross et al., 2007; Bliithgen and Klein, 2011).

La diversité fonctionnelle des organismes est donc plus a méme d'illustrer le
fonctionnement d'un écosysteme que la diversité spécifique qui affecte un poids identique a tous
les organismes. Elle est également appliquée a 'étude de communautés végétale et leur rdle
dans le fonctionnement des écosystémes (Diaz and Cabido, 2001). Elle constitue donc un critére
pertinent pour caractériser les communautés phytoplanctoniques. Cette approche présente
l'intérét de relier la structuration et la composition des communautés a la variabilité
environnementale. En effet, les caractéristiques écologiques et physiologiques du phytoplancton
sont controlées par des facteurs extérieurs tels que la disponibilité en nutriment, la température,
I'ensoleillement, la salinité, la prédation (Margalef, 1978). Plus précisément, la croissance est par
exemple contrbolée par des facteurs dit « bottom-up », tels que lintensité lumineuse, la
température, la salinité, la disponibilité en nutriments, tandis que la biomasse est davantage
régulée par des effets dit «top-down», c’est-a-dire de la prédation et d’autres types
d’interactions, tels que la compétition, I'allélopathie ou le parasitisme (Morais et al., 2003).
L’approche basée sur la diversité fonctionnelle permet donc d'une part de définir la diversité des
organismes en prenant en compte différents aspects fonctionnels et leur redondance, mais
également d’évaluer les caractéristiques écologiques d'un milieu puisqu’elle joue un réle majeur
dans la stabilité du systéme face aux perturbations. Elle témoigne ainsi de l'altération d’'un
écosystéme a travers son érosion et d'un changement des fonctions portées par les organismes

selon I'état du milieu (Lotze et al., 2006; Worm et al., 2006).

1.2.3 Approche basée sur les traits fonctionnels

Pour illustrer ces changements, les organismes peuvent étre classés par groupes
fonctionnels, selon des traits qui témoignent de fonctions adaptées au milieu de vie. Les traits
fonctionnels sont considérés comme des unités qui définissent la diversité fonctionnelle d’'une
communauté. llIs sont déterminés a partir de caractéristiques morphologiques, physiologiques
ou phénologiques illustrant une sensibilité vis-a-vis des parametres environnementaux, et qui
sont susceptibles d’avoir un impact sur les performances et donc la survie d’'un organisme
(Violle et al., 2007). Parmi ces traits, le choix doit se porter également sur les plus judicieux par

rapport a la variabilité environnementale étudiée. Dans le cas d’un gradient d’eutrophisation, les
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traits les plus pertinents sont liés a la compétitivité pour les ressources, leur type d’acquisition,
et leur utilisation (stockage ou croissance), c’est-a-dire la taille cellulaire, les taux de croissance,
les taux d’absorption des ressources, et le régime trophique (Litchman et al., 2007).

L’approche basée sur les traits fonctionnels peut donc étre utilisée pour expliquer
I'organisation des communautés le long des gradients environnementaux, des interactions
entres espeéces, etc. Mais elle peut également mettre en évidence une variabilité
environnementale a travers 'observation de changements dans I'organisation des communautés
en termes de structure et de composition (Litchman and Klausmeier, 2008; Costa et al., 2009).
Du fait de la rapidité de sa réponse, de sa forte sensibilité a des perturbations méme faibles, et
de la diversité des réponses spécifiques aux caractéristiques environnementale d’'un systéme, le
phytoplancton constitue un bon indicateur de I'état du milieu, particuliérement vis-a-vis de
I'eutrophisation (Paerl et al., 2003).

Cette approche est couramment utilisée en écologie végétale et depuis une trentaine
d’années seulement en écologie du phytoplancton (Litchman et al., 2010), notamment pour
caractériser les communautés phytoplanctoniques au sein d’écosystémes présentant des
gradients environnementaux ou une variabilité spatio-temporelle (Padisak and Reynolds, 1998;
Kruk et al., 2002; Reynolds et al., 2002; Smayda, 2002; Litchman et al., 2007; Costa et al., 2009;
David et al, 2012). De ce fait, plusieurs traits et groupes fonctionnels adaptés a divers
caractéristiques écologiques ont été proposés dans la littérature scientifique, dont les plus
fréquemment utilisés et plus particulierement ceux qui ont été pris en compte dans le cadre de
ce travail de these sont décrits succinctement ci-dessous (Figure 2). Nous détaillerons également
pour quelques groupes phytoplanctoniques les spécificités relatives a certains groupes

fonctionnels.
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Figure 2. Traits fonctionnels reliés aux fonctions écologiques de reproduction, d’acquisition des
ressources et de prédation (Litchman and Klausmeier, 2008).

Parmi les traits fonctionnels sélectionnés pour ce travail, les traits morphologiques, puis
les traits physiologiques en relation avec les principales ressources et les caractéristiques
environnementales (disponibilité et qualité lumineuse, disponibilité nutritive, salinité) sont

décrits ci-dessous.

1.2.3.1 Taille cellulaire

La taille des cellules phytoplanctoniques constitue le critére discriminant majeur, car elle
influence I'ensemble de leurs fonctions écologiques, et donc conditionne indirectement une
majorité des autres traits fonctionnels (Figure 2) (Chisholm, 1992; Litchman et al,, 2009, 2010).
En premier lieuy, les cellules plus petites sont plus facilement assimilables par les prédateurs qui
peuvent les sélectionner en fonction de ce critére (Legrand et al.,, 1998), bien qu’a partir d'un
certain seuil certaines cellules sont trop petites pour étre consommeées par les organismes
filtreurs puisqu’elles ne sont pas retenues par les branchies (Caroppo, 2000). La relation proie-
prédateur dépend donc fortement de la taille des proies de méme que de la taille des prédateurs.
En second lieu, la taille détermine la vitesse de sédimentation. Le phytoplancton autotrophe doit
se maintenir dans la zone euphotique de la colonne d’eau pour recevoir une quantité de lumiere
suffisante a sa photosynthése. Pour cette raison, des organismes de taille importante tels que

certaines diatomées ont développé des appendices, des soies ou un agencement en colonies
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filamenteuses pour augmenter leur portance et ralentir leur sédimentation, quand les
organismes de taille réduite sont remis en mouvement plus facilement au moindre mouvement
d’eau (voir paragraphe suivant). La taille détermine également l'affinité pour les ressources,
lumineuses et nutritives. En effet, selon le rayon des cellules, la couche de diffusion passive des
nutriments sera proportionnellement réduite, facilitant I'acquisition des nutriments pour les
cellules dont la taille est réduite et le rapport surface/volume élevé (Chisholm, 1992; Raven,
1998). Les cellules de petite taille sont également avantagées en conditions de faible éclairement
du fait d'une forte efficacité photosynthétique associée a un faible effet « package » 3 ce qui
représente un avantage en cas de forte biomasse impliquant une turbidité élevée (Raven, 1998;
Litchman et al, 2010). Enfin, le taux de croissance maximal a montré une relation
significativement corrélée négativement a la taille cellulaire, bien qu’il dépende du groupe
taxonomique (Chisholm, 1992; Litchman et al., 2009).

Globalement, la structuration en classe de taille constitue une réponse aux pressions
environnementales (prédation, limitation nutritive) et témoigne donc du fonctionnement du
milieu (Litchman et al,, 2010). Son impact sur les autres traits fonctionnels doit également étre

pris en compte dans les réponses phytoplanctoniques aux changements environnementaux.

1.2.3.2 Forme des cellules, colonialité et mobilité

Ces trois caractéristiques déterminent en partie la vitesse de sédimentation des
organismes phytoplanctoniques, ainsi que la capacité d’acquisition des ressources et la
vulnérabilité a la prédation.

Comme nous l'avons évoqué ci-dessus, la taille des cellules conditionne leur efficacité
d’acquisition des ressources. Les cellules dont la taille ne facilite pas I'absorption passive des
nutriments ont développé des particularités morphologiques afin de réduire cette limitation. Par
exemple, la forme cellulaire joue sur les capacités d’acquisition des nutriments : Les cellules de
forme ovoides ou allongées ont plus de facilités d’acquisition des nutriments que les cellules
sphériques (Chisholm, 1992).

La forme des cellules et la capacité a former des colonies sont également des facteurs
impactant d’'une part la vulnérabilité a la prédation, d’autre part la flottabilité et donc la
disponibilité de la ressource lumineuse (Sournia, 1982), influencant la survie des organismes et
leur compétitivité. La flottabilité des cellules est en effet un trait fonctionnel important puisqu'’il
détermine la capacité du phytoplancton dont la densité est généralement supérieure a celle de

13

3 L’effet « package » consiste en une diminution de lefficacité d’absorption spécifique des
pigments du fait de 'augmentation de leur concentration cellulaire (Kirk, 1983; Nelson et al,,
1993)
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I'eau a se maintenir dans la zone euphotique ou il peut capter la lumiére nécessaire a la
photosynthése (Huisman et al, 2002). Ce trait est cependant plus pertinent dans les
écosystémes marins que dans les lagunes cotieres. Dans les écosystemes lagunaires, la faible
profondeur permet de s’affranchir de cette zone euphotique, bien que les fortes turbidités
associées a des biomasses phytoplanctoniques élevées puissent néanmoins produire une
limitation lumineuse en profondeur. Par ailleurs, les cellules présentant des formes aplaties,
allongées, des épines, ou s’organisant en colonie sédimentent moins rapidement selon leur
densité, et sont également plus difficiles a consommer que les cellules sphériques libres (Van
Donk et al, 2011). Pour les cellules sphériques, la vitesse de sédimentation dépend
exclusivement de la taille et de la densité cellulaire. Cette caractéristique a donné lieu a des
adaptations chez les organismes immobiles afin d’augmenter leur flottabilité, telles que
I'apparition d’'une vessie gazeuse chez certaines cyanobactéries (Walsby et al., 1997). Pour les
eucaryotes, qui ne possédent pas de vessie gazeuse, la flottabilité est facilitée par la régulation
des stocks internes de certains osmolytes, comme le nitrate et certains carbohydrates (Boyd and
Gradmann, 2002), notamment chez certaines diatomées dont la flottabilité est négativement
impactée par la densité du frustule (Moore and Villareal, 1996).

La présence d’'une enveloppe protectrice externe en cellulose (theque des Dinophytes et
lorica des Chrysophytes), en silice (diatomées) ou en carbonate de calcium (Haptophytes)
représente également une défense contre la prédation, rendant les cellules difficilement
ingérables et digestes (Kruse et al,, 2009). En revanche, si les cellules présentent des avantages a
s’agréger en colonie, elles subissent une compétition supérieure pour les ressources que des
cellules isolées puisque leur densité par unité de volume augmente, selon le type de colonie.
Ainsi, les colonies mucilagineuses formées par certains groupes phytoplanctoniques tels que les
Cyanobactéries, les Chlorophytes et les Chrysophytes se caractérisent souvent par une faible
densité cellulaire au sein du mucilage, réduisant la compétition pour les ressources et le risque
de prédation (Reynolds, 2006).

Les organismes possédant des organes locomoteurs (flagelles) présentent I'avantage de
pouvoir se déplacer dans la zone euphotique pour bénéficier de I'’ensoleillement optimal pour
leur photosynthése (Chang et al., 2003). Un grand nombre de groupes phytoplanctoniques sont
dotés de flagelles (Reynolds, 2006), voir la majorité pour les communautés marines excepté les
diatomées et les cyanobactéries qui ont plus tendance a s’associer en colonies. Suivant le
nombre de flagelles et leur implantation, divers types de déplacement peuvent étre observés,
facilitant 'identification des organismes (Sournia, 1982). Cette mobilité accroit les chances de
rencontre des proies et des particules et donc leur ingestion dans le cas des organismes
mixotrophes ou hétérotrophes stricts (Reynolds, 2006). La mobilité et la flottabilité impactent

également la facilité d’absorption des nutriments dissous dans la colonne d’eau a travers la
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couche de diffusion passive qui entoure les cellules (Litchman et al., 2010). La présence de
cellules agrégées en colonies, ou dotées de flagelles renseigne donc également sur les
caractéristiques du milieu.

La mobilité, la colonialité et la forme ont également un impact sur le mode de vie
phytoplanctonique. En effet, méme si certains organismes sont qualifiés de phytoplanctoniques,
ils peuvent étre benthiques ou épiphytiques une grande majorité de leur vie, comme ce peut étre

le cas de certaines diatomées (Coleman and Burkholder, 1994; Agatz et al., 1999).

1.2.3.3 Régime trophique

Le régime trophique est une caractéristique déterminant le role des organismes
phytoplanctoniques dans I'écosysteme et dans la structuration des communautés par rapport au
niveau trophique du milieu. Si la plupart des organismes phytoplanctoniques sont des
autotrophes au sens strict, c’est-a-dire utilisant la photosynthése pour produire de la matiére
organique et de I'énergie, certains ont développé des modes de nutrition alternatifs pour
s’adapter a des conditions ou 'autotrophie n’est pas favorisée (Navarro et al., 2011). Au sein du
phytoplancton, le groupe des Dinophytes compte le plus grand nombre de cas de cellules
présentant une absence de plastes. On considére qu’environ la moitié des espéces de Dinophytes
sont des hétérotrophes stricts (Granéli and Turner, 2007). Ces cellules ont donc acquis des
modes de nutrition par osmotrophie, ou phagotrophie (Hansen, 1991). L’osmotrophie consiste a
absorber directement des molécules organiques ou des substances dissoutes (acides nucléiques,
polysaccharides, ions) par diffusion a travers la membrane cytoplasmique. Ce type de nutrition
permet aux organismes d’étre particulierement compétitifs dans les milieux limitants,
notamment pour acquérir du phosphore. Cette capacité dépend notamment de 'affinité de la
cellule pour la molécule ciblée (Tambi et al., 2009). La phagotrophie consiste en 'ingestion de
petites particules ou de proies par phagocytose, digérées ensuite intracellulairement (Navarro et
al, 2011). Elle peut également se produire par le biais de structures particulieres telles que des
pseudopodes (Hansen and Calado, 1999). Ces modes de nutrition contrélent la structuration des
communautés, en particulier 'abondance des organismes préférentiellement ingérés. Plus
précisément, un grand nombre de ces organismes est capable d’alterner entre autotrophie et
hétérotrophie en fonction des conditions environnementales, ce qu’'on appelle la mixotrophie
(Bockstahler and Coats, 1993; Stoecker, 1999). Parmi ces organismes, on dénombre des
Chrysophytes, des Prasinophytes, des Euglénophytes, des Dinophytes, tous représentés dans les
lagunes cotiéres eutrophisées. Cette particularité peut également leur conférer des taux de
croissance supérieurs a ceux des organismes uniquement photolithotrophes (Raven et al., 2009).
Par ailleurs, certains Dinophytes hétérotrophes ont également acquis une adaptation

supplémentaire, appelée cleptoplastidie, qui leur permet de conserver les plastes de leur proie
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dans un état fonctionnel sur une certaine durée afin de réaliser la photosyntheése (Lewitus et al,,
1999; Raven et al., 2009).

Les organismes possédant des capacités mixotrophiques sont donc particulierement
compétitifs lorsque la disponibilité en ressources nécessaires a la photosynthése diminue, et
leur présence en proportion élevée peut témoigner d’'un milieu pauvre en nutriment ou limité en
lumiere (Legrand et al., 1998; Litchman et al,, 2010), bien que la mixotrophie soit également
observée dans des milieux eutrophisés et chargés en matiére organique particulaire

(Burkholder et al., 2008).

1.2.3.4 Taux de croissance et utilisation des ressources

Les organismes autotrophes nécessitent d’absorber certains nutriments pour produire
leur matiere organique, telle que le phosphore entrant notamment dans la composition des
acides nucléiques et de I'ATP, et I'azote entrant notamment dans la composition des protéines.
Les capacités d’acquisition de ces ressources (et d’autres, tels que la silice ou les
micronutriments, le carbone, 'oxygene, etc.), influencent la production de biomasse, les taux de
croissance et la compétitivité des organismes (Reynolds, 2006).

Le taux de croissance maximal en conditions optimales représente un trait fonctionnel
qui témoigne de la compétitivité des organismes pour produire leur biomasse et se maintenir
dans l'écosysteme. Si les cellules de taille réduite possedent une forte affinité pour les
nutriments disponibles dans la colonne d’eau, elles possedent également des taux de croissance
maximaux élevés lorsque les conditions de lumiere et de température sont favorables (Bec et al.,
2005). Ces caractéristiques les rendent particulierement compétitives par rapport aux
organismes plus gros, en particulier dans les milieux faiblement eutrophisés ou tres variables
(Chisholm, 1992; Agawin et al., 2000; Collos et al.,, 2009; Bec et al., 2011). Globalement, des
études ont montré que les différentes formes d’azote stimulaient la croissance de groupes
phytoplanctoniques variés. Plus précisément, 'ammonium stimulerait davantage la croissance
des petites cellules telles que les cyanobactéries, tandis que le nitrate favoriserait davantage
celle des grosses cellules et plus précisément des eucaryotes (Chisholm, 1992; Donald et al,,
2011), les taux d’acquisitions étant variables selon les organismes.

Parmi les organismes de petite taille possédant une croissance rapide, les algues vertes
et les cyanobactéries sont particulierement représentées. Ces groupes possédent I'avantage
d’étre capable d’utiliser plusieurs formes d’azote dont 'ammonium, couplé a une tolérance
supérieure aux autres organismes phytoplanctoniques vis-a-vis de la teneur en azote dans I'eau
(Donald et al, 2011, 2013). En effet, la consommation d’ammonium présente un colit
énergétique inférieur a celui du nitrate et permet une plus forte productivité. De plus,
I'assimilation du nitrate est un processus dépendant de l'intensité lumineuse disponible, et

nécessitant la réduction de la molécule avant de pouvoir étre assimilable (Reynolds, 2006;
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Domingues et al,, 2011). A I'inverse, certains groupes n’utilisent pas 'ammonium et sont a plus
forte raison inhibés a partir de seuils parfois relativement faibles, comme ce peut étre le cas
pour les diatomées et les Dinophytes (Domingues et al, 2011). Certaines cyanobactéries
présentent également des capacités de fixation du diazote atmosphérique en azote organique
grace a une spécialisation cellulaire, et qui offre un avantage compétitif lorsque I'azote est
limitant dans le milieu (Chisholm, 1992). D’autres encore sont capables de stocker de I'azote
sous forme de protéines et d’acides aminés dans des vésicules appelées cyanophycines (Simon,
1971).

Les diatomées présentent au contraire une forte affinité pour le nitrate couplée a des
taux de croissance élevés, les rendant particulierement compétitives lorsque les conditions de
température et d’ensoleillement sont optimales ou non, grace a une efficacité photosynthétique
élevée (Parsons et al, 1978; Chisholm, 1992; Chang et al, 2003; Donald et al, 2011). Les
diatomées sont d’autant plus compétitives puisqu’elles ne sont pas sensibles aux turbulences qui
peuvent intervenir lors d’épisodes pluvieux entrainant le lessivage du bassin versant et un
apport d’eau douce et de nitrate. En revanche, leur croissance peut étre limitée par un déficit en
silice nécessaire a la production de leur frustule (Donald et al., 2013), et les fortes biomasses
produites lors de pulses nutritifs ne se maintiennent généralement pas dans le milieu lorsque les
nutriments sont épuisés. C’est plus particulierement le cas lorsque la concentration en
phosphate disponible devient limitante, car les diatomées ne peuvent pas le stocker en grande
quantité dans le cytoplasme, au contraire du nitrate qu’elles peuvent potentiellement stocker
dans des vacuoles dont le volume peut s’ajuster dans une certaine mesure (Litchman et al,,
2009).

Les Dinophytes ne présentent globalement pas de taux croissance trés compétitifs, mais
leurs capacités mixotrophiques leur permettent de se maintenir lorsque les concentrations en
nutriments diminuent. En revanche, leur croissance n’est pas nécessairement stimulée par des
apports en azote, et au contraire, des concentrations élevées en ammonium provoquent une
inhibition de ces organismes (Collos and Harrison, 2014). De plus, ce groupe est tres sensible
aux turbulences de la colonne d’eau qui limitent sa croissance et sa compétitivité (Margalef,
1978; Berdalet et al., 2007). Par ailleurs, les Dinophytes ont montré une compétitivité inférieure
a celle des diatomées ou des algues vertes lorsque les conditions nutritives sont saturantes
(Piehler et al., 2004). Les taux de croissance ne sont pas directement liés aux taux d’acquisition
des ressources, car les organismes peuvent privilégier le stockage de réserve au détriment de la
croissance (Reynolds, 2006). Ces caractéristiques ont été généralisées au sein de plusieurs types

de stratégies de survie face aux conditions environnementales, résumées dans I'encart n°1.
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Encart n°1 : Stratégies globales C, R, S, et stratégies spécifiques r et K

Les traits fonctionnels ont été utilisés dans la littérature scientifique pour décrire des
« stratégies » adaptatives du phytoplancton selon différents degrés de stabilité, perturbation et
stress nutritif dans le milieu. Ces stratégies témoignent des adaptations du phytoplancton aux
conditions environnementales, afin d’y survivre soit en étant tres compétitif, soit en étant
tolérant au stress ou aux perturbations (Reynolds, 1988). Démontrées en premier lieu dans les
écosystémes aquatiques continentaux, ces stratégies se sont également vérifiées dans les milieux
saumatres a marins (Smayda and Reynolds, 2001).

- Stratégie C, ou stratégie « Colonisatrice» ou «compétiteurs», généralement
utilisée par les organismes possédant une forte compétitivité, et pouvant répondre a un
changement environnemental tres rapidement par une production de biomasse soutenue. Ces
organismes se définissent par une taille réduite, des taux de croissance et de reproduction
élevés, un ratio Surface/Volume élevé (Huzar and Caraco, 1998).

- Stratégie R, ou stratégie « Rudérale », tolérantes aux perturbations physiques,
associée aux organismes capables de tolérer des perturbations physiques ou nutritives. Ce sont
généralement des organismes possédant des capacités d’adaptations marquées, aussi bien au
niveau des structures permettant la photosynthése que celles permettant la mobilité ou la
flottabilité. Ils peuvent conserver un rapport S/V élevé malgré une taille plus importante.

- Stratégie S, ou tolérantes au Stress (notamment nutritif), généralement associée a
des organismes dont la croissance est plus lente mais possédant des capacités de stockage leur
permettant de survivre en condition d’épuisement des ressources nutritives, par exemple au
travers d’autres régimes trophiques. Ils sont généralement de taille importante, souvent
ornementés, capable de mouvement, notamment verticaux par l'utilisation de flagelles ou par
une régulation de la flottabilité.

Au sein des groupes phytoplanctoniques, les trois stratégies peuvent étre utilisées,
comme c’'est le cas au sein des Dinophytes, et certaines espéces peuvent montrer des
caractéristiques intermédiaires aux trois groupes (Smayda and Reynolds, 2003). Globalement,
dans les écosystemes enrichis en nutriments (eutrophisés), de faibles profondeurs et dont la
stratification peut étre élevée saisonniérement, les organismes prédominants sont généralement
des especes a stratégie C. Dans les écosystémes oligotrophes, fortement stratifiés, les espéces
dominantes sont au contraire des espéces S tolérantes au stress.

EspecesretK

A Tlintérieur des groupes utilisant ces trois stratégies, on peut observer différentes
réponses selon les especes face a des changements environnementaux. Ces différences se
traduisent plus particulierement par des taux de croissance plus ou moins élevés. On peut ainsi
distinguer deux principaux types d’especes, les espéces r et les espéces K (Margalef, 1978;
Smayda and Reynolds, 2001). Les espéces r sont capables de répondre rapidement a un
changement environnemental et de produire des taux de croissance élevés, mais dont la
biomasse chutera a I'épuisement des ressources. A I'inverse, les espéces K posseédent un taux de
croissance faible, qui sature a une faible concentration en nutriment, et qui permet de ce fait a
ces organismes d’étre plus tolérant a des périodes de stress nutritifs et donc de se maintenir
méme lorsque les ressources sont limitantes.
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1.2.3.5 Cortége pigmentaire : Adaptation a l'intensité lumineuse et photoprotection

Au méme titre que les ressources nutritives, la lumiére constitue une ressource
indispensable au phytoplancton pour effectuer la photosynthése. Dans les écosystémes
aquatiques, les radiations lumineuses sont absorbées et leur intensité diminue avec la
profondeur, modifiant la quantité et la qualité du spectre disponible pour les organismes (Kirk,
1983). Plus précisément, les molécules d’eau provoquent principalement une atténuation dans
la plage spectrale du rouge. Dans les milieux eutrophisés, la présence de phytoplancton ou de
matiere organique en suspension conduit quant a elle a un affaiblissement de la plage spectrale
du bleu a l'ultraviolet. Cette variabilité de la qualité et de la quantité lumineuse peut étre un
facteur de contrdle de la productivité et de la structure des communautés phytoplanctoniques.
Dans ce sens, ces organismes ont mis en place des corteges pigmentaires leur permettant de
s’adapter a ces conditions lumineuses variables (Voros et al., 1998).

Les cellules photosynthétiques posseédent des organites spécialisés dans la capture et
l'utilisation de la lumiére pour produire de la matiére organique, appelés plastes. Leur forme,
leur taille ainsi que leur nombre peuvent étre spécifiques et constituer des criteres de
détermination taxonomique (Roy et al.,, 2011). Ces organites peuvent contenir au sein de leurs
thylakoides différents cortéges pigmentaires aux roéles variés. Les chlorophylles et les
caroténoides sont présents chez tous les organismes photosynthétiques, tandis que les
biliprotéines sont plus spécifiques et sont présents chez les Cyanobactéries, les Cryptophytes et
les algues rouges (Kirk, 1983).

Parmi les chlorophylles, la chlorophylle a joue le role majeur de donneur d’électron
initial dans la chaine respiratoire, a la base des photosystemes. La présence de Chl a conditionne
la capacité photosynthétique et donc de production des organismes. Les autres pigments sont
« accessoires », et leur réle principal est d’absorber I'énergie lumineuse et de la transmettre a la
Chl a par le biais de photosystémes (PSI et PSII). La présence de chlorophylle b permet
d’accroitre le spectre d’absorption dans le bleu et le rouge afin d’augmenter la quantité
énergétique absorbée. Ce pigment est trés représenté chez les Algues vertes, dont les
Chlorophytes, les Euglénophytes mais également chez les Prochlorophytes, tandis que la

chlorophylle ¢ est plus représentée chez les Algues brunes (Hétérocontes®, Dinophytes et
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4 Les Hétéroncontes ou Straménopiles sont des organismes dont les cellules possedent au moins
un stade mobile avec deux flagelles dissemblables (gamete, ou spore). Cet ensemble regroupe
notamment les Phaéophytes, les Xanthophytes, les Diatomophytes, et les Oomycétes. Les
Hétérokontes autotrophes sont regroupés sous le terme Ochrophytes, et on distingue a
I'intérieur de cet ensemble les Phaéophytes (Algues brunes), les Diatomophytes (Diatomées), les
Xanthophytes.
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Haptophytes) (Palffy et al., 2013). Les biliprotéines généralement rouges (phycoérythrine) ou
bleues (phycocyanine), sont largement représentées chez les Cyanobactéries.

Les caroténoides possédent également des photorécepteurs permettant de capter
I'énergie lumineuse généralement dans le spectre bleu, qui peut étre soit transférée a un autre
pigment du photosystéme, soit dissipée sous forme de chaleur. Ce mécanisme permet de
protéger les photosystemes du stress photo-oxydatif dans le cas ou I'intensité lumineuse est trop
forte. En effet, lorsque I'énergie lumineuse excéde la quantité utilisable par la machinerie
photosynthétique, la chl a excitée par I'énergie lumineuse peut réagir avec I'oxygene moléculaire
et former une des espéces réactives de I'oxygéne (ROS®), telle que I'oxygeéne singulet, a I'origine
d’'un stress photo-oxydatif. Les ROS ont un impact négatif sur les constituants cellulaires, et elles
peuvent notamment oxyder les lipides, les protéines, les pigments, I'’ADN, etc. Le stress photo-
oxydatif provoque une dégradation du photosystéme II, conduisant a une réduction de
I'efficacité photosynthétique (Keren et al., 1997; Niyogi et al.,, 1997). Ce mécanisme peut avoir
lieu prés de la surface ou la lumiere incidente est peu atténuée lorsque 'eau est peu turbide,
notamment lorsque la température de l'eau est élevée (Kirk, 1983). Pour cette raison, des
concentrations élevées en pigments caroténoides photoprotecteurs tels que la diadinoxanthine,
la diatoxanthine et la zéaxanthine peuvent étre mesurées dans le phytoplancton de milieux
oligotrophes (Staehr et al., 2004).

La photoprotection en réponse a une intensité lumineuse trop forte peut étre visualisée a
travers le cycle des xanthophylles. Les xanthophylles répondent via deux cycles a ce stress par la
conversion de pigments d'une forme a une autre, par une réaction de dé-époxydation
permettant d’augmenter la capacité photoprotective des plastes (Roy et al., 2011). On observe
alors les transformations suivantes :

(1) Violaxanthine (Viola) -> Zéaxanthine (Zéa) -> Anthéraxanthine (Anth)

(2) Diadinoxanthine (Diadino) -> Diatoxanthine (Diato)

La transformation de ces pigments est utilisée différemment selon les groupes
phytoplanctoniques. Plus précisément, les diatomées utilisent majoritairement le cycle de la
diadinoxanthine, tandis que d’autres algues brunes telles que les Chrysophytes privilégient le
cycle de la violaxanthine. D’autres caroténoides permettent a I'inverse d’absorber les radiations
lumineuses, et d’augmenter les capacités d’absorption dans les longueurs d’ondes vertes, telles
que la fucoxanthine chez les Diatomées et la péridinine chez les Dinophytes, améliorant les

capacités photosynthétiques de ces organismes dans les eaux peu turbides. On dénombre
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5 ROS : « Reactiv Oxygen Species » : Ce groupe comprend notamment 'ozone, 'oxygéne singulet,
le super-oxyde, le peroxyde d’hydrogéne, etc.
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également parmi les pigments capteurs de lumiére, tels que la prasinoxanthine et la
violaxanthine.

En fonction de la luminosité, le phytoplancton va disposer d’une certaine plasticité
phénotypique lui permettant de s’adapter au niveau cellulaire (forme, volume cellulaire) et
morphologique (densité des membranes thylakoidiennes au sein des plastes, concentration en
pigments, coefficient d’absorption spécifique de la Chl a). Par exemple, la concentration en Chl a
dans une cellule peut varier selon le besoin d’absorption lumineuse : si la quantité de lumiere
incidente est faible, la concentration en Chl a va augmenter pour optimiser I'absorption de la
lumiére et inversement. Ce phénomene appelé photoacclimatation permet d’adapter la
croissance aux conditions lumineuses (Staehr et al,, 2004; Roy et al,, 2011).

Selon leur cortége pigmentaire, les cellules phytoplanctoniques vont pouvoir réaliser
efficacement la photosynthése en utilisant des longueurs d’ondes différentes, selon la qualité de
I'intensité lumineuse et de 'absorption de la lumiere par I'’eau. Par exemple, les cyanobactéries
riches en phycoérythrine (PE-Cyan) utilisent ce pigment afin d’absorber la lumiére verte. Elles
sont de ce fait généralement abondantes dans les milieux aquatiques faiblement eutrophisés
dans lesquels I'eau absorbe en priorité la lumiére dans le rouge, conduisant a une forte
pénétration de lumiére verte. A l'inverse, les cyanobactéries riches en phycocyanine (PC-Cyan)
utilisent ce pigment pour absorber la lumiere dans le rouge et sont de ce fait davantage
inféodées aux milieux eutrophisés ou turbides dans lesquels la lumiére incidente est davantage

rouge (Voros et al., 1998; Stomp et al., 2007).

1.2.3.6 « Harmful Algal Bloom »

Certaines especes phytoplanctoniques possedent les capacités d’'inhiber la croissance
d’autres organismes, causant de fortes mortalités a tous les niveaux trophiques. Les organismes
a l'origine de ces phénomenes sont appelés « Harmful Algal Species » ou « Harmful algal bloom »
(HAB), et la majorité appartient au groupe des Cyanobactéries, des Dinophytes et des diatomées
(Smayda and Reynolds, 2003). Cette inhibition peut étre en premier lieu provoquée par la
production d'une biomasse trés élevée entrainant une diminution de la disponibilité en
nutriments, en lumiére et en oxygéne pour tous les organismes de la colonne d’eau. Ces
modifications des ressources entrainent un changement du réseau trophique associé a de fortes
mortalités. Ces efflorescences sont connues sous le terme de marées rouges (Maso and Garces,
2006; Granéli and Turner, 2007; Yin et al., 2008) (Figure 3). L’'inhibition peut également
provenir d'un impact négatif sur les organismes filtreurs du fait de la production de mousse ou
d’écume (Anderson et al,, 2002). Mais elle peut également résulter d’'une production de toxines
lorsque les biomasses atteignent un certain seuil afin d’empécher la survie des autres
organismes (par une inhibition de croissance, ou des mécanismes d’acquisition des nutriments).

Ce type d’interaction chimique entre organismes s’appelle I'allélopathie (Granéli and Turner,
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2007). Ces molécules font I'objet d'une attention soutenue puisqu’elles ont des conséquences
néfastes sur la santé humaine, a travers la consommation de poissons ou crustacés ayant
accumulé ces toxines, la respiration d’aérosols d’eau contenant les toxines, ou des réactions
allergiques cutanées. On dénombre notamment des toxines amnésiques (ASP), diarrhéiques
(Diarrhetic Shellfish Poisoning ou DSP), des neurotoxines paralysantes (PSP), etc. (Backer and
McGillicuddy, 2006; Maso and Garces, 2006). Le seuil de densité provoquant la production de
ces toxines peut étre relativement faible, comme dans le cas d’épisodes de DSP lié au genre
Dinophysis (Maso and Garces, 2006). Parmi les HAB, un grand nombre d’especes a montré des
capacités leur permettant d’étre trés compétitives quel que soit la disponibilité des ressources
dans le milieu, telles que la mixotrophie, la nage active ou un cycle de vie passant par un stade de
dormance sous forme de kyste (Maso and Garces, 2006; Burkholder et al., 2008).

Ces trois types d’inhibitions faconnent la structure et la composition des communautés
en termes de diversité au détriment des communautés inhibées, et ont un impact significatif sur
le bon fonctionnement d’'un écosysteme et les services écosystémiques qu’il procure (Granéli
and Turner, 2007). Le lien entre I'apparition des HAB et la disponibilité des ressources n’est pas
clairement défini. En effet, si certaines HAB produisant des marées rouges ont été associées a un
enrichissement excessif des zones cotiéres, ce lien est dans certains cas difficile 3 mettre en
évidence, en particulier lorsque des organismes mixotrophes adaptés aux milieux oligotrophes
sont a l'origine d’efflorescences en faibles biomasses associées a la production de toxines (Maso

and Garces, 2006).
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Figure 3. Marée rouge a Xiamen, dans la province du Fujian (Chine). http://www.wri.org/our-
work/project/eutrophication-and-hypoxia/impacts.

1.2.4 Diversité taxonomique et relation avec les caractéristiques du milieu

La diversité taxonomique n’est pas basée sur des traits fonctionnels a proprement parler,
mais elle a pourtant souvent été couplée a I’étude des traits fonctionnels des communautés afin
d’appréhender les processus écologique le plus finement possible (Dfaz and Cabido, 2001;
Litchman et al,, 2007). La connaissance de certains taxons possédant des traits fonctionnels
spécifiques permet ainsi de compléter la vision de la diversité fonctionnelle liée aux
caractéristiques environnementales a un instant T. Aussi, 7 principaux groupes sont
généralement utilisés pour caractériser la diversité : Les Cyanobactéries, les Chlorophytes, les
Diatomées, les Chrysophytes, les Dinophytes, les Haptophytes et les Cryptophytes. Ces groupes
possedent diverses caractéristiques fonctionnelles qui leur permettent de dominer les
écosystémes selon leurs caractéristiques écologiques. De ce fait, leur présence explique les
caractéristiques de I'écosysteme en termes de salinité, luminosité, ressources nutritives (Huzar
and Caraco, 1998). Globalement, 'ensemble des traits fonctionnels décrits ci-dessus s’exprime
différemment au sein de ces groupes taxonomiques qui ont développé des capacités
d’adaptations spécifiques reflétant les caractéristiques du milieu auxquelles elles répondent.
Certaines de ces capacités ont déja été évoquées ci-dessus, telles que la mixotrophie des

Dinophytes, la phagotrophie des Euglénophytes, I'adaptation au spectre lumineux dans les

23



Chapitre 1 - Introduction

milieux eutrophisés des PC-Cyan. D’autres groupes d’organismes ont également développé des
adaptations a l'utilisation et au stockage des ressources nutritives, telles que certaines
cyanobactéries qui stockent I'azote dans des cyanophycines (Simon, 1971; Campbell, 1994).
Enfin, certains ont également développé des réponses a la variabilité de salinité qui peut étre
trés forte dans les lagunes cotieres. C'est le cas notamment de l'algue verte unicellulaire
Dunaliella salina. Cette microalgue est fortement tolérante aux variations de salinité, et
particuliérement aux fortes salinités, dont elle s’affranchit en accumulant du glycérol et des
protéines spécifiques afin d’équilibrer son osmolarité avec le milieu (Oren, 1993). Certaines
diatomées pennées utilisent également ce processus afin de se maintenir lorsque la salinité
augment dans le milieu (Abid et al., 2008). Connaitre ces spécificités par le biais d’observation in
situ et de la littérature scientifique permet de compléter I'approche basée sur les traits
fonctionnels qui bien souvent n’utilise que les traits les plus simples a mesurer. Cependant, la
diversité spécifique doit étre prise en compte avec précaution, car plusieurs espéces éloignées
phylogénétiquement peuvent posséder des traits fonctionnels communs (due a la convergence
évolutive), tandis que des especes proches peuvent posséder des traits fonctionnels contrastés
(divergence évolutive). De plus, du fait de cette redondance fonctionnelle, la diversité spécifique
ne peut expliquer pleinement l'adaptation des communautés aux caractéristiques
environnementales et a leur variabilité, d’autant plus que toutes les especes ne répondent pas de
la méme maniere a une perturbation du fait de leurs différences fonctionnelles (Mouillot et al.,
2013).

La relation entre diversité et productivité phytoplanctonique a fait I'objet d’études qui
ont montré une relation unimodale, indiquant que la diversité n’était pas linéairement
proportionnelle a la production primaire et aux biomasses mesurées dans I'environnement.
Généralement, la diversité augmente avec 'augmentation de la disponibilité des ressources (et
donc avec 'augmentation de la production primaire), jusqu’a un certain seuil apres lequel la
biomasse continue d’augmenter mais la diversité sature puis diminue (Vallina et al., 2014). Le
méme type de relation unimodale est proposé pour expliquer la relation entre la diversité et les
perturbations, impliquant que la diversité atteint son optimum dans des conditions
intermédiaires de perturbations (Sommer et al., 1993). L’étude de la diversité fonctionnelle au
sein d'un gradient environnementale doit donc se baser sur ces deux observations, en partant du
principe que la diversité fonctionnelle maximale pourrait étre observée dans les conditions

intermédiaire du gradient.

1.2.5 Groupes fonctionnels adaptés au niveau d’eutrophisation
L’eutrophisation, par le biais des apports en matiére organique particulaire et en
nutriments dissous, modifie significativement la disponibilit¢é en nutriments et l'intensité

lumineuse (hausse de la turbidité). Ces processus impactent fortement la biomasse et la
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structuration des communautés phytoplanctoniques avec un temps de réponse trés court (Van
Nes and Scheffer, 2007; Leston et al., 2008). Cette réponse rapide a poussé la communauté
scientifique a utiliser le phytoplancton comme un indicateur de I'état trophique des milieux
aquatiques (Paerl et al., 2010).

Selon les caractéristiques écologiques des lagunes et les traits fonctionnels définis ci-
dessus, les communautés s’organisent pour répondre spécifiquement a leur environnement, et
notamment au niveau d’eutrophisation. Cette structuration a fait 'objet d’'un nombre croissant
d’études, et certaines associations d’organismes ont été définies selon des caractéristiques
écologiques tres spécifiques. Par exemple, dans les eaux douces, des associations d’espéces en
groupes fonctionnels ont été définies par Reynolds et al. (2002) puis par Salmaso and Padisak
(2007). Certaines associations représentent les différents états par lesquels les communautés
transitent lors de la variabilité saisonniére, et selon le niveau d’eutrophisation des masses d’eau
(Reynolds et al., 2002). Ces groupes constituent un point de départ pour I'étude des assemblages
phytoplanctoniques dans les lagunes cotiéres dont la salinité peut varier trés fortement selon
I'influence du bassin versant. Dans notre cas, 'influence continentale peut étre tres majoritaire
selon les saisons, particulierement pour les lagunes confinées. Le méme type de résultat a été
formulé pour les écosystemes marins et marins cotiers, et plus spécifiquement pour les
Dinophytes, par Smayda et Reynolds (2001). Cette approche a également été utilisée par David
et al. (2012) pour caractériser des groupes fonctionnels phytoplanctoniques dans les
écosystémes marins cotiers de la cote Atlantique francaise.

En conclusion, ces diverses approches permettent de caractériser finement les
communautés phytoplanctoniques, et représentent de ce fait des outils pertinents pour évaluer
les caractéristiques écologiques des lagunes cotiéres ainsi que leur état d’eutrophisation. Elles
permettent également d’évaluer les processus de réponses des écosystemes aquatiques a une
modification de la disponibilité en nutriments, et par ce biais, d’estimer a quel stade se trouve le
milieu vis-a-vis des processus de ré-oligotrophisation. Ces études ont notamment servi de point
de départ aux hypothéses travail formulées dans le contexte de ré-oligotrophisation lagunaire

sur lequel s’est articulé ce travail de these.

1.3 Restauration écologique et réponse des écosystemes

En 2000, la mise en place a I'échelle européenne de la Directive Cadre sur I'Eau
(2000/60/CE) fixe des objectifs pour la préservation et la restauration de I'état des masses
d’eaux douces, cotieres et souterraines, dans le but d’atteindre d’ici 2015 un «bon état
écologique et chimique » sur le territoire européen (depuis 2010, cette échéance a été repoussée
a 2027). Ce bon état se définit comme étant proche d’'un état de référence correspondant a un

milieu peu ou pas anthropisé. Cet objectif implique la prévention de la détérioration des milieux
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en bon état, ainsi que 'amélioration de I’état écologique et chimique, c’est-a-dire de la qualité de
la structure et du fonctionnement des écosystemes aquatiques actuellement dégradés (Roche et
al,, 2005).

La restauration écologique des écosystémes marins cotiers représente un enjeu majeur
compte tenu de leur importance écologique et économique (Smith, 2006). Mais si les processus
d’eutrophisation des écosystemes lagunaires sont largement étudiés dans la littérature
scientifique, les réponses au processus inverse, c’est-a-dire d’oligotrophisation de systemes
fortement dégradés ont été trés peu abordées (Nixon, 2009). Néanmoins, les lagunes cétieres
présentant de fortes similitudes écologiques avec les écosystémes lacustres de faible
profondeur, des hypothéses concernant leur réponse a la ré-oligotrophisation peuvent étre
formulées sur la base des études menées sur les écosystemes lacustres (Phillips et al., 2005). En
effet, ces milieux fortement eutrophisés par le passé font I'objet de nombreux programmes de
restauration écologique depuis les années 70, notamment en Europe (Jeppesen et al., 1998,
2005, 2007; Sgndergaard et al., 2007).

Globalement, la majorité des écosystémes a répondu a la réduction nutritive par une
diminution de la turbidité de I'’eau, de la biomasse phytoplanctonique, accompagnées parfois
d’'une réduction des concentrations en phosphore et azote total. Cependant, ces réponses ne se
sont pas déroulées exactement a l'inverse des processus intervenus lors de 'eutrophisation de
ces milieux. Les écosystémes ont par ailleurs réagi avec un certain décalage aux modifications
environnementales. Ce phénomene de trajectoire non linéaire lié a un état écologique antérieur,
nommé hystérésis, témoigne du fait que la trajectoire d’'un écosystéme en cours de restauration
n’est pas l'identique inverse de celle d'un écosysteme en cours d’eutrophisation (Scheffer et al,,
1993). Parmi ces différentes trajectoires, les réponses a la réduction des apports ont pu montrer
des durées bien plus longues, liées notamment a de forts relargages nutritifs provenant des
stocks sédimentaires, ou a un temps d’adaptation des communautés autotrophes a la nouvelle
disponibilité en nutriments (Phillips et al., 2005). Généralement, les lacs restaurés transitent par
différents états d’équilibre entre la colonne d’eau et les sédiments, intermédiaires entre celui
avant la dégradation du milieu et un état de référence (en tres bon état) (Scheffer et al., 1993;
Scheffer and Carpenter, 2003; Jeppesen et al, 2007). Au cours de ces états alternatifs, les
communautés phytoplanctoniques se structurent différemment, selon divers groupes
fonctionnels adaptés aux caractéristiques environnementales (Ruggiu et al.,, 1998). L’évolution
de la structure des communautés illustre donc de maniere pertinente la trajectoire de ces
écosystémes. En regle générale, la diminution de la biomasse chlorophyllienne s’accompagne
d'une augmentation des abondances des cellules phytoplanctoniques de taille réduite, plus

compétitives pour l'acquisition des nutriments (Callieri and Piscia, 2002; Kamenir and Morabito,
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2009), ainsi que d'une occurrence plus réguliére d’especes mixotrophes, plus compétitives dans
les écosystemes limités en nutriments (Anneville and Pelletier, 2000).

Depuis les années 90, quelques écosystemes marins cotiers ont été soumis a une
réduction des apports nutritifs dans 'optique d’initier une restauration écologique (Cloern,
2001; Carstensen et al, 2006; Collos et al., 2009). Les premieres études des processus de
restauration montrent des réponses variables, suggérant qu’il est peu probable que ces
écosystémes puissent retourner a leur état d’origine historique (Elliott et al., 2007; Duarte et al,,
2009). En effet, leurs réponses sont complexes et diverses du fait de la variabilité
environnementale de ces milieux. Les études relatant I'évolution du compartiment
phytoplanctonique sont rares et montrent également des réponses diverses (Philippart et al,,
2007; Nishikawa et al., 2010). Par exemple, la réduction de la biomasse n’est pas nécessairement
significative. En revanche, la structure et la composition des communautés évoluent
conjointement a la modification de la disponibilité nutritive, notamment a travers une réduction
de la taille cellulaire (Silva et al., 1997; Collos et al,, 2009; Mozetic et al., 2010). Si certaines de
ces réponses sont cohérentes avec celles des écosystémes lacustres a la restauration, les
trajectoires globales des lagunes cotieres lors de ce processus restent méconnues, notamment
I'impact du niveau d’eutrophisation lors de la réduction nutritive, ainsi que I’échelle temporelle a
laquelle ce processus se déroule.

Afin d’apporter des éléments de réponse a ces questions, 'objectif de ce travail de these a
été en premier lieu d’étudier les réponses des lagunes cotiéres a la réduction des apports de
nutriments, a travers 1'étude du compartiment phytoplanctonique qui représente un modele
biologique pertinent puisqu’il témoigne avec un temps de réponse rapide de I'état trophique du

milieu.
1.4 Un site modele pour étudier la ré-oligotrophisation

1.4.1 Un écosystéme tres dégradé

La problématique de l'eutrophisation concerne le littoral méditerranéen francais, et
particuliérement la région Languedoc-Roussillon. En effet, cette région, dont 50% du trait de
cote est recouvert par des lagunes cotieres, a vu sa population croitre de facon importante ces
derniéres décennies (Deslous-Paoli et al., 1998). Cette hausse s’accentue d’autant plus en
période touristique depuis la mise en place de la Mission interministérielle d’aménagement
touristique du littoral du Languedoc-Roussillon (ou Mission Racine), le 18 juin 1962. L’objectif
de cette mission étant de créer une importante région touristique européenne afin de diversifier
I'économie régionale, de nombreuses infrastructures ont été mises en place. La population
estivale a évolué de 350 000 touristes en 1962 a environ 10 millions en 2007 sur

I'agglomération montpelliéraine (Jouvin, 2008), et en quarante ans, la population permanente
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du littoral de cette région a été multipliée par deux. Durant cette période, les littoraux ont été
profondément urbanisés (hausse de 15,4% de la surface des espaces artificiels) (Commission
Aménagement du Territoire, 2010). L’accroissement des volumes de fertilisants utilisés et des
déchets organiques produits ont significativement augmenté les quantités d’azote et de
phosphore inorganiques et organiques apportées aux lagunes coOtiéres, accélérant leur
eutrophisation depuis le milieu du 20¢ siecle (Nixon, 1995; Cloern, 2001).

La qualité écologique des lagunes de la région Languedoc-Roussillon a donc été
fortement dégradée, et certaines ont montré des niveaux de biomasse phytoplanctonique tres
élevés a partir des années 2000, atteignant dans certaines lagunes plus de 400 pg Chl a.L-1. Cette
accumulation de biomasse témoigne de la forte eutrophisation de ces écosystémes. De tels
niveaux de biomasse ne sont jamais observés dans des eaux coétieres, qui sont caractérisées
comme étant hypereutrophe a partir de biomasses beaucoup plus faibles (supérieures a 5 mg
Chla.m3). Ces niveaux correspondent davantage a ceux qui peuvent étre observés dans des lacs
trés eutrophisés. Ils dépassent largement les gammes de concentration en chlorophylle a sur
lesquels sont basées les classifications trophiques des écosystémes aquatiques (Smith et al,,
1999 ; Smith, 2003). Dans ces classifications, qui dépendent des types d’écosystémes étudiés, les
niveaux de biomasses observés dans les lagunes correspondent a des écosystemes tres
eutrophisés, la limite pour classer les lacs en état hypertrophique étant fixée a 25 mg Chla.m-3
(Smith et al., 1999). Sur la base de ces valeurs, ainsi que sur les concentrations en azote et en
phosphore totales, les lagunes de la région Languedoc-Roussillon présentaient en 2006 un
gradient d’eutrophisation de I'oligo- a I'hypertrophie (Souchu et al, 2010). Les crises
dystrophiques liées a la reminéralisation estivale des stocks sédimentaires ont notamment eu
des conséquences préjudiciables sur I’économie locale, du fait de la diminution de I'attractivité
touristique et de fortes mortalités des cheptels de coquillages telles que les huitres durant les

malaigues (Mazouni et al., 1996).

1.4.2 Une restauration écologique engagée

L’objectif de la DCE, d’atteindre un « bon état écologique des masses d’eau » est relayé au
niveau régional depuis 2000 par le Réseau de Suivi Lagunaire (RSL). Instauré par la Région
Languedoc-Roussillon, I’Agence de 'Eau Rhone Méditerranée et Corse, et I'lfremer, le RSL avait
pour mission jusqu'en Décembre 2013 d’évaluer et suivre 1'évolution de I'état des lagunes du
Languedoc-Roussillon et de Corse vis-a-vis de I'’eutrophisation. Ces diagnostics ont abouti a une
prise de conscience par les acteurs locaux des risques liés a la dégradation des milieux
lagunaires. L’amélioration de I'état écologique des eaux cotieres nécessitant une réduction des
apports nutritifs provenant des bassins versants, des efforts de gestion ont été mis en ceuvre sur
certaines lagunes depuis 2003 afin de réduire drastiquement les concentrations en nutriments

leur parvenant (Tableau 2). Parmi ces aménagements, le complexe des étangs palavasiens a fait
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I'objet en Décembre 2005 d’une réduction de 70% a 83% des apports nutritifs suite a la
déviation des rejets de I'émissaire de la station de traitement des eaux de 'agglomération de

Montpellier a 11 km au large en mer Méditerranée (Tableau 2) (De Wit et al,, 2015).

Tableau 2. Mesures prises pour réduire les intrants en nutriments sur les lagunes cotiéres de
Languedoc-Roussillon et de Corse.

Année Lagune Aménagement
2003 Bages-Sigean Mise aux normes de la STEP de Narbonne
2005 Gruissan Gestion des flux hydriques pour stabiliser la colonne
d’eau
2006 Etangs Nouvelle station de traitement des eaux usées de
palavasiens I'agglomération montpellieraine Maera, et diversion

de son émissaire a 11 km en
2009 Grec Raccordement de la station de traitement des eaux
usées de Palavas-Les-Flots a 'émissaire de MAERA
Vendres Mise aux normes de la Station d’épuration des eaux
de la commune de Vendres
2013 Etangs Raccordement de Pérols et Carnon a MAERA

palavasiens

1.4.3 Le complexe des étangs palavasiens

A Torigine, ce complexe n’était constitué que d'une seule lagune, nommeée lagune de
« Melgueil », s’étendant du bassin de Thau au sud-ouest a 'étang de I'0Or (Rapport RSL 2013, De
Wit et al,, 2015). Cet écosysteme a subi au cours des années 70 de profondes modifications
structurelles, en premier lieu a travers un drainage intensif des zones humides dans le but de
les « assainir » et de créer une zone de tourisme attractive. Dans un deuxieme temps, de
nombreuses voies routieres et fluviales ont été mises en place afin de faciliter les échanges et le
commerce, fragmentant cette lagune en plusieurs sous-parties qui ont acquis des
caractéristiques propres. Le complexe des étangs palavasiens regroupe aujourd’hui huit lagunes
cotiéres, paralleles a la cote méditerranéenne sur une trentaine de kilometres, au sud de
I'agglomération de Montpellier entre Carnon et Frontignan (Fig. 4). Ce complexe est traversé
d’est en ouest par le canal du Rhéne a Sete avec lequel toutes les lagunes communiquent. Le
canal a montré depuis la mise en place du RSL un niveau d’eutrophisation tres élevé et
relativement stable, le classant parmi les eaux littorales les plus dégradées de la région

(rapports RSL 2001 a 2013). De par sa localisation, il isole 4 lagunes de toute communication
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directe avec le milieu marin et les 4 autres de tout apport direct des bassins versants, et
constitue un apport d’eau douce et de nutriments aux lagunes du complexe. Ces lagunes
possédent environ 600 km2 de bassin versant, divisé en deux principales sous parties qui
drainent différents degrés d’apports nutritifs. Les étangs les plus a I'ouest, c’est-a-dire Ingril
nord et sud, Vic et Pierre-Blanche sont sous l'influence du massif karstique de la Gardiole. Ce
massif produit trés peu d’écoulements superficiels, emmagasine une grande partie des
précipitations dans un réseau souterrain, qu’il restitue sous forme de résurgences d’eau douce.
La faible densité de population sur ce bassin versant implique des eaux assez peu chargées en
nutriments. Les lagunes plus a l'est, c’est a dire Arnel, Prévost, Méjean et Grec sont sous
I'influence des apports d’eau douce de deux cours d’eau, le Lez et la Mosson. Le Lez constitue le
principal apport d’eau douce aux lagunes palavasiennes, son débit mensuel ayant varié entre
2008 et 2014 entre 0,139 m3.s-1 en avril 2014 et 13,50 m3.s-'1 en novembre 2011 en dehors des
crues, qui ont pu dépasser 700 m3.s't en octobre 2014 (hydroweb, site eaufrance.fr). Ce cours
d’eau traverse le complexe des palavasiens dans sa largeur entre Méjean avec lequel il
communique via une canalette, Arnel, croise le canal du Rhdne a Séte, puis passe entre le Grec et
Prévost et débouche dans la mer Méditerranée au niveau de Palavas-les-Flots. La Mosson
débouche dans I'Arnel. Jusqu'a Décembre 2005, le Lez était fortement eutrophisé par I'émissaire
de la station de traitement des eaux de I'agglomération de Montpellier (la Céréide), dégradant
fortement I'état des lagunes de I'ensemble du complexe, et enrichissant fortement le canal du
Rhone a Sete. Les lagunes ne possédant pas les capacités d’autoépuration suffisantes pour
assimiler ces flux de nutriments ont accumulé des stocks sédimentaires trés importants et se
sont dégradées (Ouisse et al., 2013), allant jusqu’a I'hypertrophie pour les lagunes les plus
proche du Lez. De par la structuration du complexe et la localisation des lagunes par rapport aux
apports d’eau douce et de nutriments, un gradient de salinité et d’eutrophisation d’est en ouest a

été mis en évidence (Souchu et al.,, 2010).
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Figure 4. Localisation du complexe des étangs palavasiens et de la lagune d’Ayrolle, sur le littoral
Méditerranéen.

En décembre 2005, I'émissaire de la station de traitement des eaux usées (Maera) a été
dévié a 11 km au large dans la mer Méditerranée, permettant une réduction de 70 a 83% des
apports en phosphore et en azote aux lagunes palavasiennes (De Wit et al, 2015). Cette
premiere mesure a permis de stopper la production en flux tendu de matiere organique au sein
des étangs. En juin 2009, le raccordement de la station de traitement des eaux de la commune de
Palavas-les-Flots (qui rejetait auparavant ses eaux dans I'étang du Grec) a cet émissaire (Tableau
2) a accru la réduction des apports et la modification du fonctionnement des lagunes, en
particulier celles au nord-est du complexe. En effet, les effluents de Maera se déversaient
auparavant dans le Lez, qui traverse le complexe lagunaire et est directement relié a certaines
lagunes par le biais de canaux. Ces écosystémes soumis pendant des décennies a des apports
permanents dépassant leurs capacités d’assimilation sont aujourd’hui entrés dans une nouvelle
dynamique. Le compartiment phytoplanctonique a notamment montré une réponse rapide a

cette réduction des apports diffus, illustrée par une forte diminution de la biomasse (Bec et al.,
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ICES 2011). Ces réductions ont notamment provoqué une amélioration rapide de la qualité de la
colonne d’eau des lagunes les plus impactées (Rapports RSL 2011, 2013).

Pour conclure, la localisation des lagunes vis-a-vis d'une source nutritive localisée, leur
gradient trophique, et le contexte de restauration écologique induite par la réduction drastique
des apports constituent des arguments de poids qui nous ont poussés a choisir ce site pour
étudier les réponses des écosystémes dégradés a la ré-oligotrophisation. Leurs caractéristiques
physico-chimiques ont permis de mieux appréhender les facteurs qui influent sur les réponses
des lagunes engagées dans cette nouvelle dynamique, et notamment le niveau d’eutrophisation,
a travers les changements de biomasse et de structuration des communautés

phytoplanctoniques.

1.5 Objectifs et organisation de la these

Ce travail de thése a été organisé en trois axes thématiques, subdivisés en 4 Chapitres.
Avant d’aborder ces trois axes, le Chapitre 2 intitulé Matériels et Méthodes rassemble les
méthodes employées pour caractériser les divers aspects des communautés
phytoplanctoniques. Ce chapitre décrit les sites d’études, les protocoles de prélevement sur le
terrain et les différents types d’analyses. Il permet de compléter les parties matériel et méthodes

plus succinctes des chapitres suivants.

Au cours de la these, I'analyse chimiotaxonomique de la diversité phytoplanctonique par
HPLC a fait I'objet d’'une modification afin d’améliorer son efficacité. Le développement
méthodologique de cette technique a été valorisé par une publication acceptée dans Transitional

Waters Bulletin en 2015. Cette publication est intégrée dans le Chapitre 2.

Leruste, A., Hatey, A., Bec, B.,, De Wit, R, 2015. Selecting an HPLC method for
chemotaxonomic analysis of phytoplankton community in Mediterranean coastal

lagoons. Transitional Waters Bull. 9, 20-41. (Manuscrit A)

Sur la base des résultats des études menées sur les lacs ou les écosystémes marins
cotiers en cours de ré-oligotrophisation, et sur la réponse des communautés phytoplanctoniques
a une perturbation environnementale liée a la disponibilité en nutriments, nous avons cherché a
comprendre les trajectoires d’évolution des communautés phytoplanctoniques dans le cas de
lagunes méditerranéennes en cours de ré-oligotrophisation. L’objectif général de ce travail de
these était d’explorer les liens entre la dynamique des communautés phytoplanctoniques des
lagunes cotiéres et leur variabilité environnementale, notamment liée a leur niveau
d’eutrophisation. Plus particuliéerement, nous avons étudié les réponses du phytoplancton a la

modification des ressources nutritives induite par la ré-oligotrophisation, en termes de
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biomasse, de structure en classe de taille, de diversité spécifique et fonctionnelle, et de stratégie

d’acquisition et d’utilisation des ressources. Ce travail s’est structuré en trois axes d’études :

Axe 1: Trajectoires d’évolution des communautés phytoplanctoniques en réponse a la

ré-oligotrophisation de lagunes cotieres aux niveaux d’eutrophisation contrastés ;

Axe 2 : Variabilité naturelle des communautés phytoplanctoniques de lagunes cotieres

aux niveaux d’eutrophisation contrastés au cours d’'un cycle annuel ;

Axe 3 : Caractéristiques fonctionnelles des communautés phytoplanctoniques de lagunes
aux niveaux d’eutrophisation contrastés, et adaptations a la variabilité saisonniére des

ressources nutritives.

L’axe 1 s’est centré sur I'étude des réponses des communautés phytoplanctoniques des
lagunes cotieres a une réduction drastique des apports diffus en nutriments. Nous avons
également cherché a évaluer I'impact du niveau d’eutrophisation des lagunes sur cette réponse.

Deux hypotheéses ont alors été développées : La réduction des apports engendre

(i)  une réduction de la biomasse plus ou moins forte selon le niveau d’eutrophisation

de départ.

(ii) une modification de la diversité phytoplanctonique, au profit de communautés
possédant des stratégies d’acquisition et d'utilisation des ressources plus adaptées

a une disponibilité réduite en nutriments inorganiques dissous.

Pour vérifier ces hypothéses, la biomasse et la structuration des communautés
phytoplanctoniques ont fait I'objet d’'un suivi estival de 2000 a 2013. Ces parametres ont été
évalués a travers les abondances du pico- et du nanophytoplancton, et la composition
pigmentaire indicatrice des groupes taxonomiques et fonctionnels dominants. Ce suivi a englobé
les dates d’aménagements ayant induits la réduction des apports en nutriments. Cette étude a
ainsi permis de mettre en évidence le lien entre le niveau d’eutrophisation des lagunes et les
réponses de leurs communautés phytoplanctoniques a la ré-oligotrophisation, tant sur les
changements de biomasses que sur ceux intervenant sur la structuration selon divers traits

fonctionnels tels que la classe de taille.

Ces travaux basés sur I'analyse des données estivales produites par le Réseau de Suivi
Lagunaire (RSL) ont donné lieu a la rédaction d'une publication scientifique soumise le 28 aofit
2015 a Estuarine Coastal and Shelf Science (Manuscrit B). Ce manuscrit fait 'objet du Chapitre 3.
First steps of the Mediterranean lagoon restoration process: shifts in
phytoplankton communities

A. Leruste, N. Malet, D. Munaron, V. Derolez, E. Hatey, Y. Collos, R. De Wit, B. Bec
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L’axe 2 s’appuie sur une analyse du degré de variabilité temporelle du phytoplancton
issu de lagunes aux niveaux d’eutrophisaton contrastés au cours du cycle annuel. La variabilité
saisonniére de divers paramétres permettant de décrire finement les communautés
phytoplanctoniques a été évaluée pendant 23 mois au sein de deux lagunes du complexe des
étangs palavasiens présentant des niveaux d’eutrophisation contrastés (Méjean ouest
hypereutrophe, Ingril nord mésotrophe), et dans une lagune de référence (Ayrolle oligotrophe).
Les communautés phytoplanctoniques ont témoigné de spécificités en termes de biomasse, de
structuration par classe de taille, et de composition en groupes fonctionnels, selon les
caractéristiques écologiques et le niveau d’eutrophisation des lagunes. Ces travaux ont
également orienté la sélection des saisons les plus représentatives de la variabilité saisonniere
de la structuration des communautés phytoplanctoniques, au cours desquelles des expériences
d’enrichissement in situ ont été mises en place afin de préciser certaines caractéristiques
physiologiques et fonctionnelles du phytoplancton (Axe 3). Les résultats des deux ans de suivi
des communautés phytoplanctoniques sont décrits briévement dans le Chapitre 4, introduisant
le troisiéme axe de cette thése.

L'axe 3 a pour objectif d’améliorer la caractérisation des communautés
phytoplanctoniques dans des lagunes aux niveaux d’eutrophisation contrastés et soumises a des
processus de re-oligotrophisation en termes d’adaptations fonctionnelles a la disponibilité des
ressources nutritives et leur variabilité saisonnieére.

Pour répondre a cette problématique, la diversité taxonomique et fonctionnelle du
phytoplancton a été étudiée au cours de trois saisons contrastées en termes de disponibilité
nutritive, de conditions de température et d’ensoleillement. Les saisons automnales,
printaniéres et estivales ont été sélectionnées sur la base des observations mensuelles
effectuées en 2013. A 'aide d’indices de diversité fonctionnelle multidimensionnels développés
a lorigine pour l'ichtyofaune, nous avons mis en place un protocole permettant de caractériser
finement la diversité phytoplanctonique des lagunes en tenant compte de toutes les classes de
tailles cellulaires. Afin de souligner I'impact du gradient d’eutrophisation sur la diversité
fonctionnelle, nous avons sélectionné des traits fonctionnels liés a 'acquisition et l'utilisation
des ressources, tels que la classe de taille, le régime trophique, et la mobilité. A partir
d’associations d’especes partageant les mémes combinaisons de traits, un espace
multidimensionnel et des indices de diversité fonctionnels ont été déterminés. La béta-diversité
des communautés entre lagunes et entre saisons a permis d’évaluer la pertinence des indices de
diversité taxonomique et fonctionnelle pour expliquer I'impact d'un gradient trophique et du
fonctionnement écologique des lagunes sur les communautés phytoplanctoniques.

Les résultats de ces travaux ont été rédigés sous la forme d’'une publication scientifique

(Manuscrit C). Ce manuscrit constitue le Chapitre 5.
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Multidimensional functional diversity indices improve understanding of
phytoplankton ecology in coastal lagoons

Leruste, A., Villéger, S., Malet, N., De Wit, R,, Bec, B.

En paralléle, des expériences in situ ont été menées au cours de ces trois saisons, afin de
mettre en évidence les stratégies d’utilisation des ressources du phytoplancton dans le cadre
d'un gradient d’eutrophisation, mais également dans le contexte du processus de re-
oligotrophisation. Par le biais de ce travail, nous avons cherché a comprendre quelle réactivité
les communautés phytoplanctoniques de lagunes soumises a une dynamique de re-
oligotrophisation ont a I'égard d’un apport ponctuel de nutriments. Cette sensibilité a reflété le
degré d’adaptation des communautés phytoplanctoniques a l'accroissement de la limitation
nutritive, et de ce fait, la vulnérabilité des lagunes en cours de restauration écologique a un pulse
nutritif. La ré-oligotrophisation intensifiant la limitation nutritive, quelles sont les stratégies
d’exploitation et d’utilisation des ressources internes, externes et régénérées des communautés
phytoplanctoniques lorsqu’elles sont limitées en azote et phosphore? Pour répondre a ces
questions, nous avons évalué les capacités de croissance du phytoplancton en condition
saturantes, puis les stratégies adaptatives du phytoplancton en conditions nutritives limitantes,
dans trois lagunes aux niveaux d’eutrophisation contrastés, dont deux soumises a un processus
de re-oligotrophisation. Cette étude a permis de mettre en évidence les spécificités adaptatives
de certains groupes fonctionnels, illustrant les mécanismes de contrdle des communautés
adaptées aux niveaux d’eutrophisation des lagunes.

Les résultats de cette étude sont présentés sous la forme d’une publication scientifique
en vue d'une soumission a Journal of Plankton Research (Manuscrit D). Ce manuscrit fait 'objet
du Chapitre 6.

Phytoplankton strategies to exploit nutrients in coastal lagoons with different
trophic states, and during re-oligotrophication processes

Leruste, A., Guilhaumon, F., Malet, N., De Wit, R, Collos, Y., Bec, B.

Les résultats des chapitres 4, 5 et 6 ont permis de définir des stratégies adaptatives des
communautés phytoplanctoniques au sein de lagunes aux niveaux d’eutrophisation contrastés.
IIs refletent les états par lesquels les communautés d'un écosysteme lagunaire en cours de
restauration écologique pourraient transiter. L’ensemble des résultats est discuté dans un
chapitre de synthése (Chapitre 7), dans lequel nous résumons les avancées que ce travail a
permis de fournir concernant la compréhension des processus de re-oligotrophisation, les
hypotheses quand a la durée de ces processus et leur succes, ainsi que les perspectives de
recherches a développer. Ces résultats sont également replacés dans un contexte plus global de

changements climatiques, et au sein de la problématique de I'usage multiple des lagunes.

35






2 Matériels et Méthodes







Chapitre 2 - Matériels et Méthodes

2.1 Sites d’études

L’observation des réponses des lagunes cotiéres a la restauration écologique s’est articulée
autour de I'étude du phytoplancton des lagunes du complexe des étangs palavasiens (Figure 4).
Parmi ces lagunes, trois sont elles-mémes subdivisées selon leurs caractéristiques
hydrologiques. L’Ingril étant traversé en son milieu par le canal du Rhone a Seéte, on distingue
Ingril nord (IN) d’Ingril sud (IS). L’étang du Méjean étant traversé par une structure en pierre
surmontée de cascails (bioconstructions secrétées par un vers polychéte), on distingue Méjean
ouest (MW) de Méjean est (ME). Prévost est divisé en Prévost est (PE) et Prévost ouest (PW).
Les caractéristiques principales (apports du bassin versant, communication avec le milieu
marin) de chaque lagune de ce complexe sont développées succinctement ci-dessous, en les
assemblant en trois groupes selon leurs caractéristiques trophiques avant la mise en place de
I'émissaire de Maera. Leurs caractéristiques physico-chimiques entre 2000 et 2005 sont

détaillées dans le tableau 3.

Tableau 3. Caractéristiques physico-chimiques des lagunes du complexe des étangs palavasiens.
Les températures, salinités et concentrations en Chlorophylle a (Chl a) sont calculées par des
moyennes des données mensuelles estivales (juin, juillet, aofit) acquises par le biais du RSL
entre 2000 et 2005.

Niveau Surface  Volume  Profondeur Température Chla

Station Salinité

trophique (km?) (106 m3) (m) (°Q) (ng.L1)
Méjean est
(ME) Hypereutrophe 30,0 + 3,4 259+1,5 92,5+70,8
55 4,1 0,75
Méjean ouest
Hypereutrophe 26,7 £4,0 26,0+1,6 181,6 +122,6
MW)

Grec (GC) Hypereutrophe 2,7 0,7 0,30 31,3+2,6 257+1,7 135,4 £ 84,9
Arnel (AN) Hypereutrophe 4,7 1,9 0,40 36,0 £4,6 249+19 103,0 £127,3
Prévost est

(PE) Eutrophe 36,1+2,1 25,6 +1,6 31,2+27,0
3,8 29 0,75
Prévost ouest
Eutrophe 369+25 254+18 22,7+15,3
(PW)
Vic (VC) Eutrophe 11,5 13,8 1,2 39,1+6,3 24,7+1,8 16,3 + 14,6
Pierre
Eutrophe 3,7 1,5 0,4 38,2+6,2 253+2,1 34,4+ 29,8
blanche (PB)
Ingril nord
Mésotrophe 32 2,2 0,6 38,8+2,7 24,3+1,7 80+5,6
(IN)
Ingril sud
s) Mésotrophe 3,6 1,9 0,6 38,7+2,0 241+1,6 58+5,2
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2.1.1 Méjean ouest, Méjean est et Grec

L’étang de Méjean se trouve au nord-est du complexe (Figure 4 p. 30). Il est le plus
exposé a I'eutrophisation de par sa proximité avec 'agglomération de Montpellier, les apports
directs de la station de traitement des eaux de Lattes, et la communication avec le Lez par une
canalette. Il communique également avec le canal du Rhone a Sete par des passes, et regoit coté
ouest les eaux douces d’'un cours d’eau mineur, la Robine. Il est bordé au nord par une zone
humide d'un fort intérét écologique puisqu’elle est répertoriée en tant que Z.N.LE.F.F. I et I],
Z.P.S., Z.1.C.0., zone Natura 2000, et zone d'importance nationale RAMSAR. D’un point de vue
hydrologique, cette lagune a été subdivisée en deux parties, Méjean est (ME) et Méjean ouest
(MW). En effet, ces deux masses d’eau sont séparées par des bioconstructions (ou cascails)
produites par un vers polychete, Ficopomatus enigmatus (Figure 5) implantées sur les vestiges
d’'un muret (Rapport RSL 2001). ME est donc un peu plus isolé des apports du Lez que MW.
L’ensemble de ces caractéristiques a favorisé la dégradation de ces deux masses d’eau, qui
présentaient avant la mise en place de Maera les états les plus dégradés de toutes les lagunes du
complexe, et des biomasses chlorophylliennes tres élevées (jusqu’a 413 pg Chl a.L-1 dans MW en
juin 2004). Cette lagune se démarque également des autres par des salinités plus faibles (30,0 *
3,4 entre 2000 et 2005 en période estivale pour ME et 26,7 + 4,0 pour MW, Tableau 3).

L’étang du Grec (GC) se situe en face du Méjean, en front de mer bien qu’il ne posséde
aucune connexion directe avec celle-ci (Figure 4). Il communique directement avec le canal du
Rhone a Séte par des passes. D'une surface et d'une profondeur faible (en moyenne 30 cm, c’est
I'étang le moins profond et le moins vaste du complexe), il a connu une forte dégradation
jusqu’aux années 2000 de part I'impact du Lez et de I'’émissaire de la station de traitement des
eaux de la commune de Palavas-les-Flots. Il présentait un état hypereutrophe avant la diversion
de I'émissaire de Maera en 2005 et le raccordement de I'émissaire de la STEP de Palavas a celui
de Maera en 2009. La biomasse chlorophyllienne mesurée dans cette lagune est restée inférieure
a celle observée dans ME et MW, mais a toutefois excédé les 200 ug Chl a.L-1, atteignant 248 ug
Chl a.L-1en ao(it 2003.
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Figure 5. Cascails émergés de Ficopomatus enigmatus, étang palavasien. Crédit: Pole-relais
lagunes Méditerranée

2.1.2 Arnel, Prévost, et Pierre-Blanche

L’étang d’Arnel (AN) se trouve en front de bassin versant, et recoit un volume d’eau
douce important via I'embouchure de la Mosson, principalement lors de fortes pluies (Figure 4).
Il est également connecté au canal du Rhone a Séte par des passes. Sa salinité estivale reste
élevée, quoique variable (Tableau 3). La biomasse phytoplanctonique dans cette lagune a
fortement varié entre 2000 et 2005, atteignant jusqu’a 393 ug Chl a.L-1en ao(it 2013.

L’étang de Prévost se trouve en face de I’Arnel, en front de mer, auquel il est directement
connecté via un grau dans la partie est de I’étang. Il communique également directement avec le
Lez, et avec le canal du Rhone a Sete au nord, par le biais de passes. Il a donc été fortement
impacté par les apports provenant de la Céréide. L’hydrologie de cette lagune est également
divisée en deux sous parties, Prévost est et ouest (PE et PW), ayant entrainé des différences de
niveau d’eutrophisation au cours du suivi du RSL. L'impact du Lez a été tempéré dans Prévost
grace au renouvellement de I’eau plus rapide par le grau, qui s’est illustré par des biomasses
chlorophylliennes bien plus basses que dans les lagunes précédentes, avec des concentrations
maximales de 46,2 pg Chl a.L-tdans PW en juillet 2005 et 103,8 pug Chl a.L-1dans PE en juillet
2004. Cet étang abrite des activités de conchyliculture développées.

L’étang de Pierre-Blanche (PB) se situe au sud du complexe, en front de mer, mais ne
possede pas de connexion directe avec le milieu marin (Figure 4). [l communique en revanche
avec le canal du Rhéne a Sete par des passes. Bien qu’il ne soit pas directement impacté par des
apports issu d'un bassin versant ou d'une station de traitement des eaux usées, PB a été

fortement eutrophisé et présentait avant 2006 des stocks de phosphore sédimentaires non
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négligeables. Les biomasses phytoplanctoniques estivales atteignant jusqu’a 100,8 ug Chl a.L-1 en

juillet 2005 dans cette lagune illustrent cet état eutrophisé.

2.1.3 Vic, Ingril nord et sud

L’étang de Vic (VC) situé en front de bassin versant posséde la surface et la profondeur
les plus élevées (Figure 4, tableau 3). Il recoit directement les résurgences karstiques alimentées
par I'eau douce des aquiferes du massif de la Gardiole, ainsi que ’embouchure de divers cours
d’eau temporaires (Ruisseau de la Madeleine, canal de la Bouffie des Salines en amont de
I'étang), permanent (Ruisseau de la Robine) et les émissaires des stations de traitement des eaux
des communes de Vic-la-Gardiole et Mireval. Il communique également avec le canal du Rhéne a
Sete par de nombreuses ouvertures. Ces caractéristiques hydrologiques tres complexes
provoquent une forte variabilité écologique a travers laquelle il est difficile de tirer des
tendances particulieres. La salinité témoigne de cette complexité en affichant la plus forte
variabilité estivale par rapport aux autres lagunes (39,1 + 6,3). Globalement, les biomasses
chlorophylliennes mesurées avant 2006 sont bien plus faibles que celles observées dans les
lagunes présentées ci-dessus. La plus forte biomasse observée durant cette période n’a pas
dépassé 50,8 pg Chl a.L-1.

L’étang d’'Ingril nord (IN) est situé au sud du complexe des étangs palavasiens, coté
bassin versant (Figure 4). Il est bordé en amont par une zone humide, aménagée en salin. Cette
zone humide recoit les apports d’eau douce du massif de la Gardiole, tamponnant ainsi les effets
de dilution des apports directs d’eau douce et conférant a cette lagune une salinité estivale
élevée et relativement stable (38,8 + 2,7). Cet étang ne communique pas directement avec la
mer, et posséde des passes avec le canal du Rhéne a Sete. Il recoit également I'’émissaire de la
station de traitement des eaux usées de Frontignan. L’étang d’Ingril sud (IS) posséde également
des passes avec le canal, situées en face de celle de la partie nord de I'étang (permettant des
échanges entre les parties nord et sud). Cette lagune communique directement avec la mer
Méditerranée par le grau du port de Frontignan-Plage. La lagune recoit également des eaux de
lagunage de cette commune. Cependant, IS est isolée des apports du bassin versant par le canal,
ce qui limite son envasement conjointement a I'ouverture a la mer. Les différences de régime
hydrodynamique ne semblent pas impacter différemment la salinité des deux parties, puisqu’lS
enregistre une salinité estivale moyenne entre 2000 et 2005 de 38,7 * 2,0 tres proche de celle
observée dans la partie nord. Ces deux lagunes sont les plus éloignées des apports du Lez, mais
restaient jusqu’a 2005 sous son influence via les eaux du canal du Rhéne a Sete. La présence du
grau permet néanmoins une meilleure inertie de ces deux masses d'eau, grace a un
renouvellement de I'eau plus rapide en comparaison avec les lagunes plus confinées. Les

biomasses estivales dans IN et IS illustrent leur éloignement vis-a-vis de la principale source
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d’eutrophisation par des valeurs bien plus faibles, d'un facteur 10 par rapport a celles des autres
lagunes du complexe (Tableau 3), et qui n’ont pas dépassé 20,8 pg Chl a.L-1entre 2000 et 2005.
Afin de mieux comprendre les changements écosystémiques impliqués par
I'eutrophisation et leur impact sur les processus de ré-oligotrophisation, les processus de
structuration des communautés phytoplanctoniques des lagunes du complexe des étangs
palavasiens ont été comparés a ceux des communautés phytoplanctoniques d’'une lagune de

référence, Ayrolle.

2.1.4 Ayrolle, lagune de « référence »

Un milieu peut étre qualifié d’état de référence s’il subit un impact anthropique tres
faible, soit trés localisé, soit peu discernable de la variabilité naturelle. Plus précisément, les
milieux de référence possedent un tres bon état écologique, physico-chimique et hydrologique
(Buchet, 2010; Working Group 2.3 - REFCOND).

A Téchelle régionale, Ayrolle constitue la lagune la plus préservée des pressions
anthropiques. Intégrée dans le complexe lagunaire du Narbonnais, cette lagune possede un
bassin versant d’'une surface relativement réduite (104 km?2), peu urbanisé, et dont la majorité
des eaux de ruissellement aboutissent dans deux lagunes situées plus en amont (Figure 4). Ces
deux lagunes, Campignol et Gruissan jouent un réle tampon en concentrant les apports du bassin
versant. La lagune d’Ayrolle recoit principalement des eaux dessalées de la lagune de Campignol.
Elle possede également un grau au sud, permettant des échanges avec le milieu marin, facilités
par de forts vents de sud-est. Ces caractéristiques font d’Ayrolle la lagune la plus marinisée du
complexe des Narbonnais. La présence d’herbiers a Zostera noltei bien implantés sur une vaste
surface conforte le choix de cette lagune en tant qu’état de référence. Tout au long du suivi par le
RSL, elle n’a jamais présenté de forte dégradation anthropique, et a globalement oscillé entre
bon et trés bon état. Ses caractéristiques physico-chimiques de 2000 a 2013 sont résumées dans

le tableau 4.

Tableau 4. Caractéristiques environnementales de la lagune Ayrolle. Les valeurs de salinité,
température et chlorophylle a ont été calculées sur la base de moyennes de valeurs estivales de
1999 a 2013 (RSL).

Niveau Surface Volume Profondeur Température Chla
Station Salinité
trophique (km?2) (106 m3) (m) (°C) (pg.L1)
Ayrolle 30,6 £
Oligotrophe 13,2 9 23,6 £2,7 1,1+0,8
(AYR) 3,7

Pour conclure, la lagune Ayrolle posséde des caractéristiques qui font d’elle un état de

référence pertinent auquel nous avons pu comparer le fonctionnement écologique des lagunes

43



Chapitre 2 - Matériels et Méthodes

plus dégradées, afin de comprendre quels processus interviennent dans la structuration des
communautés phytoplanctoniques le long d'un gradient d’eutrophisation.

Le Chapitre 3 s’est focalisé sur l'ensemble des lagunes du complexe des étangs
palavasiens, puis en particulier sur trois lagunes possédant des niveaux d’eutrophisation
contrastés: Méjean ouest (MW) hypereutrophe, Vic (VC) eutrophe, et Ingril nord (IN)
mésotrophe. Les chapitres 4, 5 et 6 se sont basés sur I'’étude du phytoplancton des deux lagunes
du complexe des étangs palavasiens situées en front de bassin versant et possédant les niveaux
d’eutrophisation extrémes (MW et IN). Ces communautés ont été comparées avec celle de la

lagune Ayrolle, oligotrophe.

2.2 Prélevements in situ

Dans le cadre de cette thése, différentes campagnes de prélevement ont été effectuées, a

I'aide de divers protocoles. Les différences entre ces protocoles sont décrites ci-dessous.

2.2.1 Préléevements dans le cadre du RSL

Dans le cadre du RSL, un suivi mensuel des caractéristiques physico-chimiques et
biologiques des lagunes du complexe des étangs palavasiens a été réalisé de 2000 a 2013. Dans
le cadre de ma these, j’ai participé aux campagnes de terrain de 'année 2013. Les prélevements
mensuels ont été réalisés par bateau entre 10 h et 16 h a 'aide de flacons en propyléene 2 1, puis
de bouteilles Niskin, ensuite transvasés en flacons (préalablement rincés avec de l'acide
chlorhydrique 1 M puis de I'’eau déionisée). Les prélevements ont été effectués en sub-surface
(20 cm de profondeur en moyenne). Les échantillons relatifs a la spectrofluorimétrie pour
I'estimation de la biomasse chlorophyllienne, a 'HPLC pour I'estimation des principaux groupes
phytoplanctoniques, et a l'analyse microscopique pour la caractérisation de la diversité
taxonomique et fonctionnelle ont ensuite été aliquotés au laboratoire. Les parametres abiotiques
tels que la température, la salinité, la disponibilité en oxygéne ont été mesurés in situ a 'aide de
sondes WTW LF 196 et LI-COR. Ces préléevements ainsi que les analyses des parametres physico-
chimiques (turbidité, concentrations en sels nutritifs) ont été réalisés par le laboratoire
IFREMER LER/LR du Languedoc-Roussillon (Souchu et al, 2010). L’analyse des parametres
biologiques a été réalisée au laboratoire MARBEC (anciennement ECOSYM) avant mon arrivée.

Cette base de données a fait I'objet d'une publication présentée dans le Chapitre 3 (Manuscrit B).

2.2.2 Prélevements mensuels dans le cadre de la these

Pour comprendre la variabilité saisonniere des communautés phytoplanctoniques en
fonction du niveau d’eutrophisation lagunaire, nous avons réalisé un suivi mensuel des
caractéristiques physico-chimiques et biologiques de février 2013 a décembre 2014 sur les deux

lagunes Ingril nord et Méjean ouest du complexe des étangs palavasiens, ainsi que sur la lagune
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Ayrolle du complexe des Narbonnais. Jusqu'a Décembre 2013, les prélevements mensuels sur les
deux lagunes du complexe des étangs palavasiens ont été réalisés conjointement avec ceux du
RSL, par bateau. Les autres prélevements ont été réalisés par canoé entre 9 h et 12 h, en sub-
surface a I'aide d’'une pompe. L'eau a été pré-filtrée sur une soie de 100 um, et a ensuite été
stockée dans des bidons en polypropyléne 10 1 jusqu’au laboratoire. En regle générale, 20 1 d’eau
ont été prélevés mensuellement. Un échantillon de 15 1 d’eau concentré sur 20 pm (100 ml
volume final) fixé a I'aide de glutaraldéhyde (1 % concentration finale) a également été prélevé
mensuellement afin d’identifier les espéces microphytoplanctoniques présentes. Les valeurs de
température, salinité et PAR (Photosynthetically Active Radiation)® ont été mesurés in situ a
I'aide d’'un conductimetre et d’'une sonde LI-COR. La température et la salinité ont été mesurées
en sub-surface, tandis que le PAR a été prélevé en dehors de I'eau. Les données issues de ce suivi

mensuel sur 23 mois ont fait 'objet du Chapitre 4.

2.2.3 Prélevements dans le cadre des expériences d’enrichissement nutritif

Pour préciser certaines caractéristiques fonctionnelles témoignant de 'adaptation des
communautés phytoplanctoniques a la disponibilité des ressources nutritives dans les lagunes,
nous avons réalisé des expériences d’enrichissement nutritif saisonniers (automne 2013,
printemps et été 2014). Dans chaque lagune, 70 1 d’eau pré-filtrée sur 1000 pm ont été
échantillonnés en sub-surface. La filtration sur 1000 pm nous a permis d’enlever les débris
végétaux sans Oter la fraction zooplanctonique <1000 pm nécessaire pour observer la prédation
dans les expériences de dilution. Un prélevement supplémentaire pour I'analyse de l'activité
photosynthétique phytoplanctonique a également été ajouté. Afin de quantifier un possible
stress lié a I’échantillonnage et la conservation de I'’eau en bidon, un échantillon d’1 1 d’eau a été
prélevé dans un bidon opaque afin de mesurer l'activité photosynthétique du phytoplancton a
I'aide d’un fluorimetre Phyto-PAM (Garrido et al., 2013). Les données issues de ces expériences
ont fait l'objet de deux publications scientifiques présentées dans les Chapitres 5 et 6

(Manuscrits C et D).

2.3 Parametres abiotiques

Comme nous l'avons expliqué précédemment, la température, la salinité, et le PAR ont
été mesurés in situ. Au laboratoire, deux échantillons de 80 ml d’eau filtrée sur 20 um ont été

prélevés a partir des 20 1, dans deux flacons en polypropylenes de 125 ml préalablement rincés

45

6 Le PAR, ou rayonnement photosynthétiquement actif correspond a un rayonnement
généralement compris entre 400 et 700 mm, utilisé par les végétaux pour effectuer la
photosynthése (en umol.m-2.s-1) (McCree, 1972).
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avec de 'HCI 1 M puis avec de I'eau distillée. Ces flacons ont ensuite été conservés a -20°C et
analysés par le MIO (Marseille) pour le dosage de I'azote et du phosphore total (Nt et Pt), de
I'ammonium, et des nitrates, nitrites, et phosphates (NH4*, NO3z;, NO2, P043-) (Aminot and

Chaussepied, 1983).

2.4 Parametres biotiques

A partir du volume d’eau prélevé sur le terrain, des échantillons ont été réalisés pour
chacune des analyses que nous allons détailler ci-dessous.

Les paramétres biotiques étudiés ont permis de caractériser différents aspects
complémentaires de la diversité phytoplanctonique introduits dans le Chapitre 1. Globalement,
les différents aspects étudiés sont : la répartition de la biomasse et des abondances par classe de
taille, la diversité taxonomique, et la diversité fonctionnelle via I’étude de plusieurs traits. Des
traits comportementaux tels que la mobilité liée a la présence de flagelle, le régime trophique, et
des traits physiologiques tels que la composition pigmentaire, le taux de croissance maximal et
I'exploitation des ressources internes, externes et régénérées en azote et phosphore comptent
parmi les traits ciblés. Ces traits ont été étudiés a travers plusieurs types d’analyses afin d’avoir
une vision globale des communautés quelque soit les caractéristiques des cellules. Par exemple,
la spectrofluorimétrie permet d’avoir une vision globale de la biomasse phytoplanctonique et de
la présence des algues vertes et brunes, par la mesure des concentrations en Chl a, b, et c. La
cytométrie en flux différencie les cellules pico-, ultra- et nanophytoplanctoniques, mais ne
permet pas de visualiser les grosses cellules. L'HPLC s’affranchit de cette limite puisqu’elle
permet de quantifier les concentrations pigmentaires des cellules quelque soit leur taille afin
d’obtenir une vision de 'ensemble des communautés phytoplanctoniques, mais elle ne permet ni
de visualiser les organismes hétérotrophes ne possédant pas de pigments, ni de décrire la
composition pigmentaire du phytoplancton a I'échelle des individus. L’analyse microscopique
permet de compléter la quantification des organismes hétérotrophes et d’estimer les
abondances de chaque organisme, en précisant les caractéristiques fonctionnelles a I'échelle des
individus. Pour le microphytoplancton, la microscopie optique est utilisée, pour
I'ultraphytoplancton c’est la microscopie a épifluorescence qui est privilégiée, bien que la
visibilité soit réduite pour le picophytoplancton et que cette méthode soit tres dépendante de
I'observateur.

La caractérisation de ces traits est décrite ci-dessous :

2.4.1 C(Classe de taille
Afin d’étudier la relation entre le niveau trophique et la taille cellulaire qui est le trait
fonctionnel majeur (Irwin et al., 2006 ; Litchman et al., 2010), la structuration du phytoplancton

par classe de taille a été analysée pour certains des paramétres biologiques, tels que la biomasse
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phytoplanctonique, la diversité pigmentaire et les proportions d’organismes autotrophes et
hétérotrophes stricts. Pour cela, au laboratoire, des aliquotes d’eau ont été réalisés avec :
1. del’eau brute (sans fractionnement) comprenant ’ensemble des classes de taille ;
2. de l'eau filtrée sur 20 pm (soie Millipore NY20) pour obtenir la fraction <20 um
comprenant l'ultra- et le nanophytoplancton ;
3. de l'eau filtrée sur 5 pm (Filtre Nucléopore de porosité 5 pm) pour obtenir la fraction
ultraphytoplanctonique <5 pm ;

Les parts relatives au micro- et au nanophytoplancton ont ensuite été obtenues par
soustraction (microphytoplancton = eau brute - fraction <20 pm, nanophytoplancton = fraction
<20 um - fraction <5 pm). Ce fractionnement a été mis en place pour plusieurs raisons. En
premier lieu, les petits organismes eucaryotes entre 1 et 3 um (appartement principalement aux
Chlorophytes et Picocyanobactéries) et entre 3 et 6 pm (petites diatomées et flagellés) ont
montré une forte dominance dans les lagunes méditerranéennes (Bec et al.,, 2011). Leur signal
aurait été masqué si le fractionnement avait été placé a 2 um (picophytoplancton) ou a 10 um.
En second lieu, les organismes dont la taille est inférieure a 5 pm montrent un rapport
surface/volume important, indiquant une forte affinité pour les nutriments. Enfin, nous avons
fractionné a 20 pm en nous basant sur '’hypothése selon laquelle le microphytoplancton est

moins vulnérable face a la prédation par le zooplancton (Palffy et al., 2013).

2.4.1.1 Estimation de la biomasse phytoplanctonique

La chlorophylle a étant un pigment ubiquiste chez tous les organismes autotrophes dont
le phytoplancton (Falkowski and Kiefer, 1985), sa quantification est utilisée comme une
estimation de la biomasse chlorophyllienne phytoplanctonique totale (Hunter and Laws, 1981).
Dans le cadre de cette analyse, la biomasse phytoplanctonique a été estimée pour la totalité du
phytoplancton et pour les trois classes de tailles décrites ci-dessus (micro-, nano-, et
ultraphytoplancton). Les concentrations en chlorophylles a, b, ¢ (Chl a, Chl b, Chl ¢) et en
phéopigments a (Phe a) ont été mesurées par spectrofluorimétrie (Neveux and Lantoine, 1993).
Les chlorophylles b et ¢ donnent une indication sur la présence respective d’algues vertes et
brunes, tandis que les phéopigments qui sont des produits de dégradation des chlorophylles
témoignent de la présence de cellules phytoplanctoniques dégradées ou de débris végétaux.

Au laboratoire, entre 60 et 1250 ml de chacune des fractions (selon la biomasse
phytoplanctonique, le volume est déterminé pour éviter le colmatage du filtre) ont été filtrés sur
des filtres Whatman GF/F 25 mm de diamétre et 0,7 mm de porosité sous un vide de moins de
10 cm Hg. Les filtres ont été séchés puis conservés dans des tubes en polypropyléne 10 ml a -
20°C jusqu’aux analyses. Les pigments ont ensuite été extraits 24 h a 4°C a I'obscurité dans 5 ml
d’acétone 90 %. A la suite de l'extraction, le filtre a été broyé a l'aide d’un sonicateur puis

centrifugé 30 minutes a 3500 rpm afin de séparer I'extrait des débris de filtres.
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Les concentrations en Chl a, Chl b, Chl c et Phe a de I'extrait ont ensuite été mesurées par
spectrofluorimétrie selon 30 paires de longueurs d’ondes encadrant les longueurs d’ondes
d’excitation et d’émission de chaque pigment. Pour chacune d’elles, I'échantillon a re¢u une
longueur d’onde d’excitation et réémit une longueur d’onde quantifiée par un capteur. Les
concentrations pigmentaires ont ensuite été calculées a partir de ces 30 mesures de fluorescence
par la résolution de 30 équations a 6 inconnues selon la méthode des moindres carrés, avec une

précision de 5 %. Les biomasses sont exprimées en pg Chl a.L-L.

2.4.1.2 Détermination des abondances de pico- et nanophytoplancton

Les lagunes étudiées étant reconnues pour abriter une dominance de cellules de taille
réduite (Bec et al,, 2011), les abondances du pico- et nanophytoplancton ont été mesurées par
cytométrie en flux. Cette technique, basée sur les propriétés optiques telles que la fluorescence
et la taille des cellules permet de différencier les organismes entre eux et de quantifier leurs
abondances avec une forte sensibilité et une rapidité d’analyse intéressante (Trask et al., 1982;
Faber et al., 1997).

En laboratoire, des échantillons d’'l ml fixé au formaldéhyde filtré sur 0,2 pm
(concentration finale 2 %) ont été placés rapidement dans l'azote liquide afin de réaliser un
« flash freeze », améliorant la conservation des échantillons (Faber et al., 1997), puis conservés a
-80°C jusqu’aux analyses. Le protocole d’analyse des échantillons en cytométrie en flux est
détaillé dans Bec et al. (2011). Les cytogrammes ont été traités a l'aide du logiciel Attractors
(Becton Dickinson). Plusieurs populations ont été différenciées selon leur classe de taille et leur
fluorescence indiquant leur profil pigmentaire, et les abondances du pico- et du
nanophytoplancton ont été calculées. A l'intérieur du picophytoplancton, les cyanobactéries
riches en phycoérythrine (PE-Cyan) et phycocyanine (PC-Cyan) ont été différenciées des
picoeucaryotes contenant de la chlorophylle a (PEUK) grace a leurs différences de fluorescence.
Les eucaryotes émettent une forte fluorescence rouge liée a la présence de Chl a (FL3) que l'on
peut différencier en classes de tailles pico-, ultra- et nanoplanctoniques, tandis que les PE-Cyan
émettent une forte fluorescence orange (FL2) et les PC-Cyan une faible fluorescence rouge
associée a une faible taille cellulaire <1 pm. Les abondances des Cryptophytes a I'intérieur du
nanophytoplancton ont également pu étre mesurées. Les observations réalisées en cytométrie
pour le nanophytoplancton ont été complétées par les analyses de diversité en microscopie

optiques et en HPLC.

2.4.2 Abondances et diversité taxonomique du micro- et nanophytoplancton
Pour déterminer la diversité taxonomique du nano- et du microphytoplancton, la
méthode Utermohl a été modifiée afin de s’adapter a des abondances phytoplanctoniques trés

variables et parfois tres faibles selon les saisons, notamment dans Ayrolle.
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Au laboratoire, 950 ml d’eau ont fixés au formaldéhyde (5 % concentration finale) dans
un flacon Nalgéne 1 1. Cet échantillon a ensuite été concentré a plusieurs reprises par
sédimentation a I'obscurité pour obtenir un volume final entre 2 et 50 ml, selon les biomasses
phytoplanctoniques, le but étant d’obtenir une densité cellulaire adéquate pour un comptage
représentatif et un minimum chronophage.

50 pl de I'échantillon concentré ont ensuite été placés apres homogénéisation entre lame
et lamelle d’'une surface de 400 mma2. Sur cette surface, le comptage a été effectué par balayage
de champs ou de bandes diamétrales (transects) selon la densité cellulaire. Globalement, un
nombre de 200 cellules minimum a été dénombré afin d’avoir une bonne représentativité de la
diversité. Les cellules ont été identifiées de la famille a I’espece. Les groupes ou espéces ont été
classés par classes de taille pour différencier le micro- du nanophytoplancton. Le nombre de
cellule de chaque taxon ou groupe taxonomique a ensuite été rapporté a la surface d’'un champ
ou d’un transect selon la formule :

Nombre de cellules totales comptées

Nombre de champs ou transects
Dans le cas de l'utilisation de transects, et selon le grossissement utilisé, cette valeur a
été multipliée par un coefficient de 35,7 pour l'objectif x40, ou de 17,54 pour l'objectif x20,
permettant de calculer 'abondance cellulaire dans 50 ul. Les coefficients correspondent au
nombre de transects présents sur la surface d’'une lamelle correspondant a 50 pl d’échantillon, et
ont été calculés selon la formule :

o Diamétre objectif X Largeur lamelle
Coefficient =

Surface lamelle

L’abondance a ensuite été ramenée par litre d’échantillon en tenant compte de la
concentration et du facteur de dilution lié a I'ajout de formol (d = 1,05 soit 1000/950) selon la
formule :

(N X Coefficient) X Volume concentré

Abondance =
Volume sur la lamelle

Cette abondance, quantifiée en nombre de cellules par litre d’échantillon a également été
corrigée selon le volume réel prélevé qui différait parfois d’1 L. Les cellules ont été identifiées
jusqu’a I'espece si possible, et 1a taxonomie a été vérifiée a 'aide du registre mondial des espéces

marines (WoRMS) (Térnroos and Bonsdorff, 2012).

2.4.3 Régime trophique

Pour comprendre 'effet du niveau d’eutrophisation des lagunes sur le régime trophique
des organismes, les proportions d’organismes autotrophes et hétérotrophes stricts ont été
quantifiées, par I'observation de la fluorescence naturelle de la chlorophylle a dans les cellules.

Cette observation s’est centrée sur deux types d’organismes: dans un premier temps, un
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dénombrement des organismes flagellés autotrophes et hétérotrophes stricts a été effectué par
classe de taille du picophytoplancton <3 pm au microphytoplancton >20 um. Dans un second
temps, au sein du microphytoplancton, un dénombrement des Dinophytes autotrophes et
hétérotrophes stricts a complété cette analyse. Enfin, une synthese bibliographique a permis de
compléter ces observations, pour les aspects relatifs a la mixotrophie, la phagotrophie et
I'osmotrophie.

Cette partie a fait I'objet de 'encadrement au cours de la deuxieme et la troisieme année
de thése de deux stagiaires de Master 1, Mélanie Larue et Arnaud Louchart, qui ont participé aux

prélévements de terrains et /ou aux traitements des échantillons et analyses des résultats.

2.4.3.1 Dénombrement des flagellés autotrophes et hétérotrophes stricts

A partir du prélevement in situ, des échantillons de 30 ml ont été fixés a I'aide de 2,5 pl
de formol filtré sur 0,2 um (concentration finale 4 %) et placés a l'obscurité a 4°C. Ces
échantillons ont été marqués avec un intercalant moléculaire fluorescent, le DAPI (4'6'-
diamidino-2-phénylindole) (2,5 pg.ml-! concentration finale) au moins 15 minutes a I'obscurité.
Cette molécule fluorescente s’intercale entre les bases A et T, permettant de visualiser '’ADN par
une coloration bleue en microscopie a épifluorescence sous lumiere UV et donc d’observer les
organismes eucaryotes et procaryotes (Jiao and Ni, 1997). En fonction de la biomasse, un volume
de cet échantillon compris entre 0,25 et 20 ml a été filtré sur un filtre Whatman Nucleopore
Trach-Etched (25 mm de diametre, 0,8 um de porosité) a une pression inférieure a 200 mm Hg.
Le filtre a ensuite été monté entre lame et lamelle avec de I'huile a immersion, puis observé au
microscope a épifluorescence Olympus AX70 PROVIS, sous un filtre dichroique a 350 nm
d’excitation et 450 nm d’émission permettant d’observer la fluorescence bleue du DAPI. Les
organismes autotrophes stricts possédant de la Chl a ont été mis en évidence et différenciés des
hétérotrophes stricts grace a l'autofluorescence rouge de cette molécule sous lumiére verte
(Hansen, 1991; Verity et al., 1993; Santos et al., 2007). La présence de Chl a a été évaluée sous
filtre dichroique de 570 nm d’excitation et 630 d’émission. Les cellules ont été comptées sur un
nombre de champs de 100 um?2 dépendant de la densité cellulaire. Globalement, un nombre de
200 cellules minimum a été dénombré afin d’avoir une bonne représentativité de la diversité et
des abondances. Les organismes ont été classés en 4 classes de tailles :

- lescellules <3um;

- T'ultraphytoplancton et le petit nanophytoplancton compris entre 3 et 10 pm ;

- le nanophytoplancton entre 10 et 20 um ;

- le microphytoplancton >20 pm

A Tlintérieur de ces classes de taille, la contribution des organismes autotrophes et
hétérotrophes stricts a I'abondance totale a été quantifiée. Les abondances quantifiées en

nombre de cellules par ml ont ensuite été calculées selon I'équation suivante :
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S
T xn
X d

Abondance =

Avec Srla surface utile du filtre, n le nombre total de cellules comptées, v le volume filtré,
d la dilution par le formol (1,083) et S, la surface totale sur laquelle les cellules ont été
dénombrées, obtenu selon la formule :
S =5s.Xn,
S¢: la surface d'un champ (100 pmz2)

nc:le nombre de champs comptés pour I’échantillon

2.4.3.2 Dénombrement des Dinophytes autotrophes et hétérotrophes stricts

Les Dinophytes étant représentés en moins forte abondance que les petits flagellés
(d’aprés les observations préalablement effectuées lors de I'évaluation de la diversité
taxonomique), la technique Utermohl permettant d’'observer un volume d’ échantillon supérieur
a 30 ml a été utilisée (Utermohl, 1931; John et al.,, 2003). A partir des prélévements in situ, 250
ml d’échantillon ont été fixés a 'aide d’1 ml de Glutaraldéhyde et conservés a I'obscurité a 4°C.
Ces échantillons ont été sédimentés et 150 ml de surnageant ont été 6tés pour les concentrer a
un volume final de 100 ml. Ces 100 ml ont sédimentés 24 h selon la méthode Utermohl. Les
cellules récupérées sur la chambre Utermohl ont été observées dans les 24 h au microscope
inversé Olympus [X70 (Verity et al., 1993; Verity and Borkman, 2009). Les cellules ont été

identifiées jusqu’au genre voir jusqu’a I'espéce.
2.4.4 Croissance en condition nutritives saturantes et limitantes

2.4.4.1 Prérequis méthodologique

Afin de comprendre les paramétres écologiques qui structurent les communautés
phytoplanctoniques en termes de biomasse, de composition, de fonction, et leur variabilité
saisonniére, des expériences de dilution ont été réalisées au cours de trois saisons dans trois
lagunes aux niveaux d’eutrophisation contrastés. Plus précisément, ce travail avait pour but de
mettre en évidence I'impact du niveau d’eutrophisation du milieu et la variabilité saisonniére
des apports en nutriments sur les caractéristiques écologiques du phytoplancton. Cette étude
s’est concentrée sur certains traits fonctionnels fortement soumis a la disponibilité et aux
formes de nutriments disponibles (cf. introduction). Le taux de croissance maximal par exemple
dépend fortement de la température, de la lumiere et des ressources en nutriments. Il
conditionne la compétitivité des organismes les uns par rapports aux autres et donc la
structuration des communautés.

Pour estimer le taux de croissance maximal des organismes phytoplanctoniques, des

expériences de dilution ont été mises en place selon la méthode de Landry and Hassett, (1982).
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Cette technique est largement utilisée afin d’estimer a la fois le taux de croissance maximal et le
taux de mortalité par broutage du phytoplancton. Les dilutions de I’échantillon avec de I'eau
filtrée sur 0,2 pm permettent de diminuer la probabilité de rencontre entre le phytoplancton et
ses prédateurs, et donc de favoriser sa croissance. Cette méthode repose sur trois hypotheses:

- la croissance du phytoplancton est indépendante de sa densité de population et n’est
donc pas affectée par la dilution ;

- les prédateurs ne connaissent pas de saturation de la prédation en fonction de la
densité des proies, donc le nombre de proies ingérées par un prédateur est une
relation linéaire proportionnelle a la densité des proies ;

- I’évolution de la concentration du phytoplancton dans le temps peut étre représentée
par une équation exponentielle :

Cr = Cox et (1)

Ou C représente la concentration phytoplanctonique, exprimée en biomasse ou en

abondance, k le coefficient de croissance instantané et g le taux de broutage.

Les concentrations initiales C(y o) et finales C(x ) en chlorophylle a permettent de

calculer le taux de croissance apparent p(x,t) aprés une durée d’incubation t, pour chaque

dilution x allant de 0 pour une dilution infinie a 1 pour un échantillon non dilué :
1 Cyt
k(x,t) = =xIn (=) (2)
t Cot

La régression linéaire entre le taux de croissance apparent (k) et le facteur de dilution
(x) permet de déterminer le taux de croissance maximum pmax correspondant a I'ordonnée a

'origine et le taux de mortalité par broutage g correspondant a la pente de la droite :

k(x) = Wnax — gx (3)

2.4.4.2 Protocole expérimental

Ces expérimentations ont eu lieu en automne 2013 entre le 14 et le 22 novembre, au
printemps 2014 entre le 14 et le 23 avril et en été 2014 entre le 25 aolit et le 04 septembre, a
partir d’eau provenant de deux lagunes du complexe des étangs palavasiens, IN et MW
mésotrophe et hypereutrophe, et d’Ayrolle, oligotrophe. Les expérimentations se sont déroulées
a la Station Méditerranéenne de I'Environnement Littoral (SMEL) de Séte. Elles ont été menées
en paralléle sur trois stations représentatives du gradient salin et d’eutrophisation de la lagune
de Biguglia (Corse) pour lesquelles j'ai pu apporter ma contribution en automne 2013 et en été
2014.

Au laboratoire, les 70 1 d’eau prélevés in situ (voir § 2.2.3) ont été homogénéisés dans un
bidon en polypropylene. Une partie de I'eau (20 1) a été filtrée sur cartouche Acropack 0,2 um
(préalablement rincée a I'eau milli-Q et avec de I'échantillon) par gravité afin d’obtenir une eau

vierge de tout organisme. Cette eau filtrée a ensuite été utilisée pour réaliser une série de

52



Chapitre 2 - Matériels et Méthodes

dilution de I'eau « brute » (non filtrée) en duplicat (A et B) dans des bouteilles en polycarbonate
(PC) d’un litre (Figure 6). Cinq dilutions ont donc été effectuées afin de contenir: 10, 20, 45, 75,
et 100 % d’eau brute (Landry and Hassett, 1982).

Dans le cas ou les concentrations phytoplanctoniques sont élevées, la croissance peut
étre limitée par les nutriments au cours des 24 h d’incubation, notamment dans les bouteilles
peu diluées. Cette limitation n’est pas cohérente avec les hypotheses formulées par Landry and
Hassett, (1982), et aurait pour conséquence une surestimation du broutage. Afin d’éviter cette
limitation nutritive, I'ajout d’'un enrichissement est nécessaire dans les incubations (Landry et
al,, 1995). La forte gamme de biomasse phytoplanctonique observée dans les lagunes étudiées,
et particuliéerement élevée dans MW a déterminé l'utilisation d'un enrichissement nutritif
concentré.

Trois séries de dilutions ont été préparées a chaque expérimentation afin d’ajouter
I'étude de l'adaptation du phytoplancton aux ressources limitantes (voir ci-apres § 2.4.4.4).
Chacune des bouteilles a été enrichie a l'aide d'une solution contenant un milieu nutritif
synthétique avec des traces métalliques, des vitamines et des nutriments (Guillard and Ryther,
1962). Une série a été enrichie en azote et en phosphore, la seconde uniquement en phosphore,
la troisieme uniquement en azote, selon la méthode de Andersen et al.,, (1991), permettant
d’estimer l'utilisation des ressources externes, internes et régénérées en condition nutritives
limitantes. Deux bouteilles témoins contenant 100 % d’eau brute non enrichie ont également été
incubées.

Les enrichissements en phosphate ont été identiques au cours des trois saisons, mais les
formes et les concentrations en azote ont été adaptées a chacune des saisons : Au printemps, les
incubations ont été enrichies en nitrate correspondant au type d’azote apporté par le lessivage
des bassins versants lors des pluies. En été les incubations ont été enrichies en ammonium
correspondant a la forte reminéralisation des stocks sédimentaires lorsque la température est
élevée et couplée a une absence de pluie. Enfin en automne, les températures potentiellement
encore douces couplées aux fortes pluies apportant du nitrate, les deux formes d’azote ont été
ajoutées (concentration finale en Phosphore 0,8 pM, concentration finale en Azote 20 uM). Les

incubations ont été réalisées sur 24 h.

53



Chapitre 2 - Matériels et Méthodes

Microcosmes Microcosmes
« témoins » 5 dilutions (100 % - 10 %)

o—
o
Eau brute
non enrichie

+N+P +N+P +N+P +N+P +N+P

— 3 enrichissements testés a partir d'un milieu nutritif h/2 (NH,) ou f/2 (NO,)

Temps d’incubation in situ : 24h

Nombre de bouteilles a incuber: 32
5 bouteilles x 3 (enrichissements) x 2 (duplicata, A & B) + 2 témoins

Figure 6. Schéma récapitulatif des incubations en dilution menées pour chaque lagune a chaque
saison. 32 bouteilles sont incubées au total: deux réplicats témoins contenant 100 % des
échantillons non enrichis, et trois séries d’enrichissements en dilution, une enrichie en N et P,
une enrichie sans N et une enrichie sans P.

Au cours de la premiere expérimentation en automne 2013, les bouteilles ont été
incubées dans des bacs hors sol en circulation ouverte avec I'étang de Thau pour limiter une
variabilité de température trop élevée et trop différente du milieu lagunaire, et éviter de perdre
des bouteilles du fait des fortes rafales de vent a cette période. Cependant, cette méthode ne
s’est pas avérée pertinente car les bouteilles ont montré des différences de biomasses liées au
masque d’'un arbre sur les bacs, associé a des températures trés basses. Les expériences
suivantes ont été incubées a 60 cm de profondeur dans I'étang de Thau, au niveau du ponton de

la SMEL (Figure 7).
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Figure 7. Incubation des 32 bouteilles au ponton de la SMEL dans I'étang de Thau, échantillons
provenant d’Ayrolle, Avril 2014.

2.4.4.3 Calcul des taux de croissance (Landry and Hassett, 1982)

Les taux de croissance apparent p et de mortalité g ont été calculés a partir des
biomasses mesurées par spectrofluorimétrie pour le phytoplancton total et par classes de taille
de l'ultra- au microphytoplancton (voir § 2.4.1.1) a TO et a T24 dans les incubations, selon
I'équation (2). Le taux de croissance sans enrichissement a été calculé en ajoutant la valeur du
taux de broutage g estimé en milieu enrichi au taux de croissance apparent (ko) calculé a partir
des biomasses mesurées a T24 dans les incubations témoins (non diluées et sans
enrichissement) :

Ho = ko +g(4)

La différence entre pmax et fo a permis de mettre en évidence l'effet de I'enrichissement

sur la croissance phytoplanctonique, indiquant si I’enrichissement a permis la levée d'une

limitation nutritive du phytoplancton.

2.4.4.4 Exploitation des ressources en conditions limitantes

Sur la base du protocole de Landry and Hassett (1982) modifié par Andersen et al.
(1991), les expérimentations en dilution en enrichissement en azote et phosphore ont été
complétées par deux séries de dilution enrichies soit en N soit en P (Figure 6). Dans ces
conditions, le phytoplancton a potentiellement été limité par un épuisement des ressources

internes et externes du nutriment non ajouté. L’hypothése d’'un taux de croissance linéaire en
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fonction de la dilution n’est donc pas forcément respectée dans ce cas, puisqu’il a pu diminuer a
mesure que les organismes ont été limités, et p.y ne peut donc pas étre déduit d’'une relation
linéaire selon I'équation (3) (Andersen et al, 1991). Il a donc été estimé a partir du taux de
croissance apparent K.y :
py = k_y(x) + gx (5)

Ou Y correspond au nutriment qui n’a pas été ajouté et qui s’est avéré limitant (N ou P).
Les taux de croissance |y calculés a partir des taux de croissances apparents dans les bouteilles
non diluées permettent d’évaluer la limitation de la croissance selon N ou P.

Les hypothéses formulées alors sont :

- le broutage est le seul processus densité-dépendant pendant 'incubation ;

- le broutage est linéaire et n’atteint pas de saturation quelque soit la dilution ;

Afin d’estimer la contribution des sources nutritives internes (réserves cellulaires),
externes (présentes dans l'eau), et régénérées (liées au broutage, combinant plusieurs sources
telles que I'excrétion et le relargage du contenu des cellules prédatées), Andersen et al. (1991)

ont modifié I’équation (2) :

1 C(x,0 AC(x,
1w = pin (L0

Ou x représente le facteur de dilution, fi(x) le taux de croissance moyen et AC(x,t) la
production potentielle.

La production potentielle peut alors étre décomposée en trois composantes quantifiant
les parts de production supportées par les ressources internes (Ci), externes (Cg) et régénérées
(Cr), en supposant que dans le cadre d'une durée d’incubation relativement courte, les
ressources externes diminuent avec le temps, et que si le taux de croissance diminue, alors les
ressources internes diminuent conjointement :

AC(x,t) = ACR(t)x? + AC,(t)x + ACE(t) (7)

Les équations (6) et (7) peuvent alors étre combinées pour donner :

ACR(t)x? + AC,(t)x + ACg (L)
xC(1,0)

1
fi(x) = ZIn (1+ ) (8)

Pour une source nutritive Z, si I'on introduit le coefficient de production :

_ AC(xt)
2 = a9

Le taux de croissance moyen peut étre réexprimé selon Kj, Kr et Kg correspondant aux

rendements relatifs de chaque source nutritive :

1
fi(x) = ?ln (1+Kgx+ K, + Kgx™1) (10)
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Les coefficients Kj, Kr et Kg peuvent alors étre déduits de I'équation (10) :
exp(fi(x)t) — 1= Kgx + K, + Kgx~! (11)

Dans le cadre des expérimentations in situ, les taux de croissances apparent ont été
calculés a partir des biomasses phytoplanctoniques totales, et pour chaque classe de taille de
I'ultra- au microphytoplancton. Les coefficients K ont été estimés a I'aide du logiciel R (R Core
Team, 2013) par le biais de modéles linéaires multiples de la forme :

Y ~x+1(x"1) (12)

ouY =exp(i(x)t) —letii(x) = k_y(x) + gx

Afin de sélectionner le modéle le mieux ajusté aux données, le critére d’'information
d’Akaike corrigé (corrected Akaike’s information criterion AlCc) a été utilisé. Le critere d’AIC
permet de déterminer quel modeéle explique les données avec le plus de parcimonie (donc avec
le moins de parameétres). Cette méthode permet également de savoir quels sont les parameétres
qui expliquent le mieux la variabilité du parametre étudié. L’utilisation de I’AICc est préconisée
en cas d’échantillon de petite taille comme dans notre cas (Burnham and Anderson, 2004). Le
modele possédant le plus faible AICc est considéré comme le mieux ajusté aux données.
Cependant, les modéles possédant un AAICc’ < 2 ne sont pas significativement différent en
termes d’efficacité d’ajustement aux données, et peuvent donc également étre sélectionnés
(Cameron et al., 2013). La fonction « dredge » du package « MuMIn » (R Core Team, 2013) a été
utilisée pour effectuer cette sélection de modele, au sein desquels Kr était représenté par le
coefficient de x, Kg était représenté par le coefficient de 1/x, et K; par 'ordonnée a l'origine. Le
produit de la biomasse phytoplanctonique initiale C(10) et de ces trois coefficients permet

d’estimer la production potentielle liée aux trois types de ressources.

2.4.5 Diversité pigmentaire

Lors de la mise en place du RSL, le suivi de la diversité pigmentaire par HPLC
(Chromatographie Liquide a Haute Performance) avait été mis en place en routine afin d’avoir
une vision des principaux groupes phytoplanctoniques présents dans la colonne d’eau. Cette
technique d’analyse se basant alors sur le protocole de Wright et al. (1991) présentait de
nombreux avantages. Elle permettait d’obtenir une bonne résolution d’'un nombre important de
pigments chlorophylliens, caroténoides et leurs dérivés, quelque soit la variabilité
environnementale (qui est une caractéristique intrinseque des lagunes cotiéres), et d’obtenir de
maniére rapide (29 minutes) et reproductible une image globale de la structuration des

communautés phytoplanctoniques. Cette technique était notamment avantageuse par rapport a
57

7 Le AAICc correspond a la différence entre I’AICc du modele en question et celui du modéle le
plus parcimonieux.
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I'analyse de la diversité par microscopie car elle s’affranchit de la taille cellulaire (les petits
organismes étant difficilement observables et encore moins identifiables microscopiquement).
Elle est également plus rapide et moins dépendante de I'opérateur (Schluter et al.,, 2000). Grace a
cette méthode, la dynamique des groupes phytoplanctoniques dominants a pu étre étudiée de
2006 a 2013 au sein des lagunes de I'ensemble du Languedoc-Roussillon et de Corse. Ces
observations se sont basées sur 5 groupes majoritaires: les Algues vertes indiquées par la
présence de Chl b, les Cryptophytes par la présence d’alloxanthine (allox), les Diatomées par la
présence de fucoxanthine (fuco), les Dinophytes la présence de péridinine (péri), et les
Cyanobactéries par la présence de zéaxanthine (zea).

Cette technique présentait cependant quelques inconvénients. Elle ne permettait pas une
bonne séparation de certains pics de pigments qui coéluent notamment au début du
chromatogramme. Par exemple, le Magnésium 2,4-divinylpheoporphyrin as monoethyl ester
(MgDVP), un marqueur des Prasinophytes, coélut avec les chlorophylles c1 et c2, ce qui peut
biaiser le calcul de leur concentration. La lutéine, marqueur des Algues vertes coélue en partie
avec la zéaxanthine qui peut étre marqueur des cyanobactéries, induisant des erreurs dans leur
quantification. Deux pigments marqueurs des Haptophytes, les 19’-Butanoyloxyfucoxanthin
(19’-Butfuco) et 19’-Hexanoyloxyfucoxanthin (19’-Hexfuco), des dérivés de la fucoxanthine
marqueur des Diatomées coéluent avec la siphonaxanthine et la cis-néoxanthine, diluant le
signal indiquant la présence de ce groupe dans celui des Prasinophytes et des Chlorophytes. La
quantification des pigments marqueurs des Prochlorophytes (divinylchlorophylles a et b) n’est
également pas permise pas cette méthode, de méme que certains caroténoides marqueurs de
photoprotection et certains phéopigments marqueurs de processus de prédation et de
sénescence du phytoplancton (Wright et al., 1991). De plus, cette méthode utilisait 'acétate
d’ammonium dans la composition de la phase A du gradient ternaire (phase mobile). Cette
molécule a montré dans le cas d’échantillons trés concentrés - comme ce peut étre le cas dans les
lagunes cotiéres - une rétention anormale de la Chl g, induisant un biais d’analyse (Garrido and
Zapata, 1996; Van Heukelem and Thomas, 2001).

Chaque méthode chromatographique présente des avantages et des inconvénients, qu'il
faut prendre en considération pour choisir la plus adaptée au type d’analyse a réaliser. La
méthode de Wright et al. (1991) correspondait aux critéres de variabilité environnementale et
était rapide, mais la coélution de la lutéine et la zéaxanthine posait un probleme majeur. Une
partie de ce travail de thése a donc consisté en une amélioration de la technique d’analyse par
HPLC de la diversité pigmentaire phytoplanctonique.

Dans un premier temps, une analyse bibliographique a aidé a sélectionner des pigments
supplémentaires aux cinq pigments utilisés dans le cadre du RSL permettant d’accroitre la

précision de la quantification des groupes phytoplanctoniques dominants. La chlorophylle ¢3
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(chl ¢3), le 19’-butfuco et le 19’-Hexfuco marqueurs des Haptophytes (plus présents que les
Pélagophytes dans les lagunes cotiéres) ont été ajoutés. Des pigments dominants chez certains
groupes ont permis d’apporter des compléments d’information sur leur présence: les
Chlorophytes via la lutéine (lut) et la néoxanthine (néo), les Prasinophytes via la
prasinoxanthine (prasino), et les Chrysophytes via la violaxanthine (viola). Enfin, des pigments
marqueurs de processus tels que la photoprotection via le cycle des xanthophylles
(diadinoxanthine (diadino) et diatoxanthine (diato)), ou tels que la prédation (chlorophyllide a,
b, phéopigments) ont également été ajoutés a l'analyse (Roy et al, 2014). A partir de cette
sélection, les chromatogrammes réalisés dans le cadre du RSL ont été retraités et complétés de
2006 a 2013, pour étre pris en compte dans I'’étude du changement des communautés apres la
réduction nutritive instaurée par la diversion de I'émissaire de Maera (Chapitre 3).

Par la suite, le protocole d’analyse chimiotaxonomique mis en place par Wright et al.
(1991) a fait l'objet d’ajustements afin d’améliorer l'identification et la quantification des
pigments, et plus particulierement de la lutéine et la zéaxanthine. Chaque étape du protocole, a
savoir I'extraction des pigments et le gradient d’analyse ont fait 'objet de modifications basées
sur des publications ayant déja ajustées le protocole de Wright et al. (1991) (Hagerthey et al,,
2006; Louda, 2008).

Concernant l'extraction des pigments, différents solvants d’extraction, volumes, durées
d’extraction ont été testés, associés ou non a l'ajout d'un apparieur d’ions permettant
d’améliorer la rétention et la séparation des pigments (Garrido and Zapata, 1996).

Le gradient d’analyse a également été modifié, en conservant un gradient ternaire et des
phases B et C identiques. Seule la phase A a été légérement modifiée en terme de composition,
notamment par l'ajout de l'apparieur d’ions en remplacement d'une partie de l'acétate
d’ammonium. En revanche, la durée d’analyse a été rallongée, passant de 29 a 53 minutes, afin
de mieux séparer les pics.

Afin d'apprécier le degré d’amélioration du protocole, nous avons évalué si ces
ajustements permettaient (i) d’augmenter le nombre de pigments identifiés, (ii) d’augmenter la
résolution des pics, (iii) d’augmenter les concentrations en pigments mesurées dans les
échantillons (sensibilité), a 'aide du logiciel R (R Core Team, 2013).

Globalement, l'augmentation de la durée d’analyse a amélioré la séparation des pics, et
donc la discrimination des pics qui coéluent dans la méthode initiale, notamment en début et en
fin de chromatogramme. Cette méthode a également montré une plus forte sensibilité pour
certains pigments pour lesquels elle a permis une quantification plus importante: la fuco
marqueur des Diatomées, I'allox marqueur des Cryptophytes, et la Chl b marqueurs des Algues
vertes. Ce protocole a ensuite été utilisé pour I'ensemble des analyses chimiotaxonomiques

réalisées dans le cadre de cette these.
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Les résultats de cet ajustement du protocole d’analyse chémotaxonomique ont fait 'objet

d’une publication scientifique.
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Phytoplankton observations are commonly used to contribute to the assessment of aquatic ecosystem
health and their trophic status. Compared to other methods, chemotaxonomic analysis based on High
Pressure Liquid Chromatography (HPLC) presents many advantages (e.g.. rapidity, reproducibility,
and capacity to include pigments from all cell sizes), but its use in coastal lagoons studies is still
not very common. The method of Wright e al.. (1991) recommended by the UNESCO (Jeffrey et al.,
1997) and most frequently used for phytoplankton analysis in coastal lagoons, so far. was selected
and compared to the more novel method of Hagerthey ef al. (2006).

The two methods that differed slightly with respect to their solvent gradients during chromatography
(mobile phase) and column (stationary phase), were tested using a pigment mix from DHI Water and
Environment comprising 30 different pigments. Extraction methods were tested using replicates of 11
of sub-surface walter from the Thau lagoon (South of France), sampled in June 2013. Optimization of
the extraction was performed by testing different volumes of solvent (2 to 5 ml), different solvents
based on a mix of methanol, acetone, dimethylformamide, water, compared to acetone 90% and pure
methanol. as well as different extraction times (10 min to 2 h). and the addition of the ion-pairing
agent tetrabutyl ammonium acetate hydroxide (TBAA).

The second method of analysis allowed better separation and resolution of most of the pigments,
especially of lutein and zeaxanthin. The early-eluting most polar pigments and the more hydrophobic
pigments eluting in the end of the chromatogram (chlorophylls and carotenoids) showed also better
separation and peak shapes. 5 mL of the mix of acetone/ methanol/ water (45:45:10) allowed the best
extraction of the pigments. The use of TBAA showed negative effects.

For pigment analysis in coastal lagoon, our final protocol used 1 h extraction with 5 mL of acetone/
methanol/ water, and analysis with the gradient from Hagerthey er a/. (2006). On our analytical
equipment it needed some adjustments. It uses a longer chromatography run and quantified the
phytoplankton pigment markers better than the method of Wright ef al. (1991).

Keywords: HPLC. Chemotaxonomy, Phytoplankton Pigment analysis, C18, Ternary gradient. Coastal lagoon
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Introduction

Phytoplankton constitutes a basis for aquatic
food webs (Pace et a/, 1999), and in most
of the coastal lagoons it represents a major
source of energy and organic matter for the
other trophic levels both in the pelagic and
the benthic compartments (Bec ef a/, 2005,
Grami ef al, 2008) Coastal lagoons are
vulnerable to eutrophication (Viaroli e¢ af.,
2008; Zaldivar et a/, 2008, Cartaxana ef a/,
2009) to a degree that depends on the nutrient
loading from their watersheds, their hydro-
morphological characteristics and water
residence times. Nutrient over-enrichment
has been a major problem during the last fifty
years, duetostrong demographicandeconomic
developments in the coastal zone, which has
resulted in a strong degradation of many of
these ecosystems (Cloern, 2001; Bricker ef
al., 2003; Paerl ef af, 2003 ; Carlier et af,
2008). These environmental conditions are
reflected by phytoplankton biomass (Souchu
et al, 2010} and biodiversity (Ptacnik ef a/,
2008, Palffy ef a/, 2013). Because of their
rapid turnover compared to other autotrophic
compartments, phyvtoplankton populations
respond most quickly to environmental
change, by variations of their biomass and
taxonomic and functional diversity {Cloern,
2001, Paerl ef a/, 2003; Cloern and JTassby,
2008; McQuatters-Gollop, 2008). Therefore,
phytoplankton studies are of paramount
importance  for  understanding  aquatic
ecosystem functioning and dynamics {Duarte
and Cebrian, 1996}, and many phytoplankton
studies have been published in this journal.
For these reasons, many monitoring programs
and studies of eutrophication in coastal
waters have focused on the phytoplankton
compartment (Coelho et a/, 2007; Devlin
et al, 2007, Campbell e¢ af, 2008).
For the case of French Mediterranean coastal
lagoons, a Lagoon Monitoring Network
(Réseau de Suivi Lagunaire, RSL) operated
a monitoring program from 2000-2013,

which included yearly monitoring during
the summer periods of phytoplankton and
water column chemistry of 24 lagoons
in the Languedoc-Roussillon region. For
this program, phytoplankton bicmass was
estimated by the chlorophyll @ concentration
(Souchu efa/, 2010), and flow-cytometry has
been used for obtaining cell counts of nano-
and picophvtoplankton abundances (Bec
et al, 2011). Chemotaxonomic analysis of
lipophilic pigments based on the use of High
Pressure Liquid Chromatography (HPLC) has
been added in 2006 to gain more insight in
the taxonomic diversity of the phytoplankton.

In oceanography, chemotaxonomic analysis
with HPLC has been developed since the
1980°s to assess phytoplankton pigment
diversity in aquatic ecosystem. Frequently
used for marine waters (Wright ef a/, 1991,
Mantoura and Llewellyn, 1983; Goericke and
Repeta, 1993; Zapata ef a/l., 2000, Goericke,
2002 Vidussi efa/, 2011), it has been adopted
and sometimes modified for phytoplankton
studies in coastal, estuarine (Rodriguez ef
al. 2003; Heil ef al, 2007, Carreto ef al,
2008, Seoane ef al, 2011), and lacustrine
systems (Descy ef af, 2000; Schluter ef
al, 2000, Greisberger and Teubner, 2007).
But except a few examples (Lohrenz ef af,
2003, Paerl et g/, 2003, 2007, Cartaxana et
al, 2009; De Wit et a/, 2012), so far HPLC
pigment analysis has not been often applied
in coastal lagoon ecosystems, and this is
the first report published in this journal

Chemotaxonomic analysis  based on
HPLC has numerous advantages. While
microscopic analysis  of  phytoplankton
samples is long, requires good skills and
expertise, and is prone to subjectivity
depending on the operator (Schluter ef al,
2000y, HPLC chemotaxonomic analysis
presents a good compromise. First of all,
this method is rapid, reproducible, and can
be used in a routine procedure. [t allows the
identification of pigments that are specific
biomarkers for some of the major taxonomic
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groups, like Dinophvtes, Chlorophytes,
diatoms, Prasinophytes, and Cryptophytes.
Hence, it provides us a good indication of
phytoplankton community structure (Jeffrey
ef al, 1997, Paerl ef ai, 2003). HPLC
analyses encompasses all the phytoplankton
cell sizes in the sample, while microscopy
does not allow the identification of the
smallest cells, i.e. the picophytoplankton
(Breton ef a/, 2000), and flow cytometry
can not count the largest cell sizes, i.e. the
larger microplankton and the mesoplankton.
The aim of this study was to select an HPLC
protocol that is both practical and performant
for the pigment analysis in coastal lagoons. In
addition, we wanted to optimize the pigment
extraction protocol. In the first place, we
considered the method described by Wright
et al. (1991) because it was recommended
by the Scientific Committee on Oceanic
Research (SCOR) working group 78 on the
Determination of photosynthetic pigments in
seawater and described in detail ina UNESCO
monograph (Jeffrey efa/, 1997). This method
has been used for phytoplankton analysis in
coastal lagoon in scientific studies (Lohrenz
ef al., 2003, Paerl ef af, 2002, 2007), such as
the Lagoon Monitoring Network. The method
of Wright ef a/ (1991) offers numerous
advantages, i.e. it provides a good resolution
of 40 algal carotenoids and 12 chlorophylls
and thetr derivatives, and it is simpler
than most other methods (e.g., no need for
adding a ion pairing reagent or a methylation
reagent, ¢f. Zapata of af, 2000, Awrs ef af,
2001a), is less expensive, and allows the
identification of biomarkers for many of the
major taxcnomic groups typical for marine
waters, like Haptophytes, Dinophytes,
Chlorophytes, diatoms (Wright ef a/, 1991).
This method has also been used for coastal
waters where it has provided good results
despite their environmental variability, ase.g.
covering the entire range from oligotrophy
to hypertrophy (Paerl et a/, 2003; Barocio-
Leon ef a/, 2006; Vilicic ef af, 2008 ; Paerl

et al, 2010). However, in comparison with
more recently developed HPLC methods
(Garrido and Zapata, 1996, Van Heukelem
and Thomas, 2001, Hagerthey ef a/, 2006;
Louda, 2008), the method of Wright ef af
(1991) presented some disadvantages. Sowe
markers pigments, like lutein and zeaxanthin
(Chlorophytes, Cyanobacteria), or some
chlorophylls pigments co-elute (Metaxatos
and Ignatiades, 2002). Carotenoids and
phaeopigments are also not well identified.
So, on the basis of the HPLC literature
since 1991, we tried to select and optimize
an HPLC protocol. Without fundamentally
changing the chromatographic principle of
the method (reverse phase chromatography
on a C-18 column) we aimed to select a
closely related method, which showed a
better performance for the pigment analysis.
Particular care was taken to maintain the
same order of elution of the pigments as
in the method of Wright e a/ (1991). In
addition, we aimed at optimizing all steps of
the extraction protocol. The precision and the
accuracy of pigment content are ultimately
regulated by the method used to extract
pigments from the cell. In addition, the
extraction solvent needed to be compatible
with the HPLC chromatography protocol
For this optimization, the differences in the
composition of cell walls and in pigment
polarity were considered, as well as the toxic
or flammable properties of some solvents.
The aim of optimizing the extraction
protocol was to use an efficient solvent,
mechanical disruption and extraction time
to produce a solvent matrix that minimizes
the formation of degradation products and
stabilize pigments, while being the least
toxic for users (Hagerthev et al, 2006).

Materials and methods

Equipment and Software
We used a Waters D600 equipment, including
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a quaternary solvent delivery system (600
controller 600 pump), an in-line degasser AF,
a 717 plus Autosampler with autoinjector.
Chlorophylls and carotenoids were detected
by a Waters 2996 photo-diode array detector
(optic resolution 1.2 nm) from 400 to 700 nm.
Chromatography software (Empower Pro3)
allowed the monitoring and the extraction of
chromatograms at any selected wavelength.
We have chosen 440 nm as a compromise
for detecting chlorophvlls and xanthophylls
as well as their derivatives. However, "a
posteriori” the spectral signature of each peak
can be obtained at each selected retention
time. Each peak was checked and readjusted
tominimize errors due to noise. A preliminary
identification of the pigments was based on
an automated comparison with a spectral
library previously created from pigment
standards. The HPLC system was regularly
calibrated with external standards (pigment
standards from DHI Water and Environment,
Horsholm. Denmark) and pigments were
quantified by using pigment response factors
(Mantoura and Repeta, 1997). Finally, the
pigment identification was controlled by (1)
checking its position in the elution order,
and (i1) comparing 1its absorption spectra
with that observed for the corresponding
standard and described by Roy ef 2/ (2011).

Field samples

Lagoon water was obtained from the Thau
lagoon, in the Scuth of France (N 43° 267 412,
H 003° 39" 742, 3 m depth). Three hundred
liters of water were collected at sub-surface
(20 em depth) on 12 June 2013, Samples were
obtained by filtration of 11 water through 47
mm diameter Whatman GF/F filter (0.7 pm
nominal pore size). Filters were blotted from
below to absorb water while the filtrate on
top remains in place, folded with precision
wipes (Kimtech Science) (Wright, 2005).
They were then stored in 10 ml polypropylene
tubes at -80°C prior to HPLC analysis.

Extraction protocols and tests for
optimizing extraction yield
The extraction solvent was added to the
polvpropylene tubes with the filters (see
above). The filters scaked in the extraction
solvent  were sonicated 5  times, by
immersing the tip of a sonic probe below
the surface of the liqguid 10 sec (20 Watts).
Each sonication was followed by 10 sec of
storage on ice to avoid excessive heating
of the extract. These manipulations were
performed in very dim light to prevent
pigment degradation. Subsequently, these
extracts were stored in darkness at 4°C
for the different durations listed below
(Table 1. Factor 4 = extraction time).
The extracts were filtered on 0.45 um
cellulose acetate filters, and the filtrates
were stored in 1.5 ml eppendorf, at 4°C
before the injection. 1 ml of extract were
then pipetted to HPLC wvials with 125 ul
of Milli-Q water, to increase the affinity of
pigments for the column, resulting in sharper
peaks (Wright et @l., 1991). 150 pl of these
extracts were injected to the HPLC system.
We studied how to enhance the extraction
efficiency by optimizing the yield of the
pigments obtained in the organic extraction
solvent. Therefore, we studied the impact
of four different factors (Table 1) according
a factorial design. One of the factors was
the volume of the extraction solvent added
(factor 1). It has been argued that lower
extraction volumes, as e.g. 2 ml (Zapata ef
al, 2000}, may be useful to concentrate the
extract (Wright efa/, 1991 It was compared
to 2.5 ml as used for the Lagoon Monitoring
Network method, and a higher extraction
volume i.e. 5 ml (Eker-Develi ef a/, 2012).
The type of solvent and the addition of the ion-
pairing reagent were the two factors related
to the composition of the extraction solvent.
Therefore, we studied the impact of four
different factors (Table 1) according a
factorial design. One of the factors was the
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Table 1. Factors tested for improving pigment extraction (factors 1-4) compared to the extraction treatmnents

that have been used most often in combination with the HPLT protocol according Wright ef 2/ (1991).

The tested extraction freatiments have been tested both in combination with the selected HPLC protocols

of Wright ef af. (1991) and Hagerthey of 2/, (2006). In addition, the impact of addition of the ion-pairing

Factors Parameters Initial treatment Tested treatments
1 Volume 2.5ml 2ml—-5ml
Acetone / methanol / water (45:45:10)
(solvent 2)
Composition (mixture
2 ofp the Extrgction ) Metzi?‘?:l](tl (1);) O, Methanol / acetone /N-N-
solvent dimethylformamide / water
(30:30:30:10) (solvent 3)
Acetone 90%, water 10 % (solvent 4)
TBAA addition in .
3 extraction solvent No Yes — in the extract (+ 125 pl)
4 Extraction time 15 min 10 min — 2 hours
5 TBAA addition in the No Addition of 28 mM final conc. of

mobile phase

TBAA instead of Ammonium acetate

volume of the extraction solvent added
(factor 13. It has been argued that lower
extraction volumes, as e.g. 2 ml {(Zapata
et al, 2000}, may be useful to concentrate
the extract (Wright es a2/, 1991). It was
compared to 2.5 ml as used for the Lagoon
Monitoring Network method, and a higher
extraction volume i.e. 5 mL (Eker-Develi
et al, 2012). The type of solvent and the
addition of the ion-pairing reagent were the
two factors related to the composition of
the extraction solvent. Thus, we compared
different extraction solvents (factor 2), and
studied the wapact of adding the ion-pairing
agent tetrabutyl ammonium acetate hydroxide
(TBAA) to the extraction solvent, compared
to the non-amended control (factor 3). Hence,
four extractions solvents were compared
(Table 1, factor 2), ie. (1) methanol, (2)
acetone/ methanol/ water (45:45:10), (3)

methanol/ acetone/ N-N-dimethylformamide/
water (30:30:30:10) and (4) acetone/ water
(90:10) (Jeffrey et al, 1997, Hagerthey
ef al, 2006, Louda, 2008). For the TBAA
treatment, the sample was prepared using
1.0 ml of filtered extract with 125 ulL of the
ton-pairing solution {(Table 1, factor 3). The
TBAA was added in the extraction solvent
only, without adding it to the mocbile phase
used for the chromatography (Louda ef a/,
2000; Hagerthey ef a/, 2006; Louda, 2008).
Finally, the impact ol extraction duration
{factor 4) was studied by compariscn between
2 hours extraction time as initially proposed
by Hagerthey ef a/, (2006) with 10 min as a
simplified extraction protocol.

Chramatagraphy, comparison of two methods
We compared the performance of the HPLC
protocols described by Wright ef a2/ (1991}

© 2015 University of Salento - 8IBA hitp://siba-ese.unisalento.it
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and Hagerthey ef a2/ (2006). Both are based
the

{reverse

on same chromatographic principles

of
ternary gradient) but differ slightly in their
stationary and mobile phases, which are

phase chromatography, use

specified below.

Stationary phase

For testing the protocol of Wright efa/{1991)
we used a C18 pre-column (3.9 x 20 mm. 5
um particle size), coupled to a reversed phase
ODS2 C18 Waters Spherisorb column (4.6
® 250 mm, 5 pm particle size). For testing
the protocol of Hagerthey ef a/ (2006), we
used a NovaPak C18 guard column 2/PK
coupled to a reversed phase Waters NovaPak
C18 column (3.9 x 300 mm, 4 pm particle
size), according to (Louda, 2008). For both
protocols, the temperature of the column was
controlled at 24°C (560-CIL oven).

Mabile phases
Both methods, i.e., Wright ef 2/ (1991) and
Hagerthey ef a/ (2006), use ternary gradients

-~

specified in Tables 2 and 3. The latter uses
a longer time-span for the gradient, and a
slightly different A phase (0.5 M ammonium
acetate in methanol/water 85:15), as adopted

earlier by Louda ef 2/ (2000). In addition, we

tested the impactofaddition of theion-pairing
agent TBAA in the mobile phase (Table 1).
Therefore, we replaced the solvent Al and
A2 (Tables 2 and 3), by a modified solvent
composed of 70:30 28 mM TBAA Methanol
as 1s used for the CSIRO method (Hooker ef
al, 2009). This modification was considered
as an independent factor when comparing
the two different chromatography protocols
consideration in the

and also taken into

factorial design as factor 5, together with
the four factors (Table 1). The composition
of the extraction solvent that is injected on
the column is expected to interact strongly
with the mobile phase particularly during
the early phase of pigment elution.

Both methods were calibrated with pigment
standards from DHI using four different
masses lor injections to obtain calibration
To the
performances of the two protocols,

curves. compare separation
we
analyzed a mixed pigment set from DHI in
triplicate for each method (mix-112, DHI,
Denmark). The qualitative composition
of this pigment mixture was known and
described in a certificate by DHI, however,
the concentrations of the different pigments
were not specified.

Table 2. Solvent profile used with RP-HPLC from Wright ef a/ (1991).

Time (min)  Flow rate (ml min™) % Solvent Al % Solvent B % Solvent C
0 1.0 100 0 0

2 1.0 0 100 0

18 1.0 0 20 80

21 1.0 0 100 0

24 1.0 100 0 0

29 1.0 100 0 0
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Table 3. Solvent profile used with RP-HPLC from Hagerthey ef af., (2006).

Time (min)  Flow rate (ml min™) % Solvent A2 % SolventB % Solvent C
0 1.0 60 40 ]

5 1.0 60 40 ]

10 1.0 0] 100 0

40 1.0 0] 30 70

45 1.0 0 30 70

46 1.0 ] ] 100

47 1.0 ] 100 0

48 1.0 60 40 0

The resolution of separation between two
adjacent peaks (e.g., lutein and zeaxanthin
was calculated using the formula bel ow:

tp) — tu:
Ry =2 it
w, + w,

Where ty, and ty, were the retention time
of the two pigments analyzed, and @1 and
@2 the peak width at their basis. The peak
width was determined as recommended by
GIP laboratories, by the Empower software,

which calculated the best value, using the
Vi aX Style Peak and Threshaeld Determination
rouvtine

The selectivity of the two methods for the
lutein and the zeaxanthin was determined
using the formula below:

Rl
tee + ty

Where tp, and ty, were the retention time
of the two pigments analyzed and t0 the
difference in time between injection and
detection of system peak, i.e. the time taken

for the mobile phase to pass through the
column.

The higher is the selectivity and resolution
of a method for a couple of two pigments,
the better is the separation and the quality of
their quantification.

Statistical analysis

The software R (R Core Team, 2013) and its
specific packages were used for statistical
analyses. The student test was used for
comparing selectivity and resolution for
pigment couples in two methods 1.e. Wright
et al. (1991) and Hagerthey e a/ (2006). To
compare the analysis efficiency of the two
methods, the concentrations of the pigments
in the mixture obtained with the two
protocols were compared, and we considered
the one that gave the highest values as the
best (Student test, R).

The factorial experiments for optimization
of the extraction protocols were analyzed
according a step-wise approach. Taking
into account the whole pool of pigment
concentrations measured (chl «, chl &, chl
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¢2, alloxanthin (allo), fucoxanthin (fuco),
peridinin (peri), diadinoxanthin (diadino),
prasinoxanthin  (prasino), lutein  (lut),
neoxanthin (neo), zeaxanthin (zea)), we used
a non-parametric multifactorial analysis of
variance i.e. PERMANOVA (Anderson, 2001).
This first analysis allowed us to specify those
factors whose levels had a significant effect
on the pigment concentrations. Secondly, we
then tested the effect of these parameters
separately on every pigment concentration,
using a parametric multifactorial ANOVA,
after checking the conditions of application
of this method (normal distribution,
homoscedasticity and independence of
residuals). Thirdly, when some effects were
significant, ANOVA were completed by
Tukey posthoc tests to determine significant
differences in pairwise comparisons. When
the conditions of application of ANOVA
were not satisfied, we first used logarithm
transformation of the pigment concentration.
When conditions were still not satisfied, non-
parametric ANOVA were applied to test the
effect of every modification of the protocol
on the measured pigment concentrations
(Kruskal test and posthoc Kruskalme, R).
This sequence was performed for the analysis
of the results obtained both with the protocols
of Wright ef al. (1991) and Hagerthey e/ al.
(2006}, independently.

Results

Choice of a chromatography wmethod for
pigment analysis in coastal lagoons

We selected a method that will allow us to
easily compare the chromatograms with
those earlier obtained by using the method
described by Wright ef a/ (1991), and that
does not introduce specific problems in the
laboratory. Hence, some methods have been
discarded because of the use of verv toxic or
explosive chemicals as e.g. pyridine (Zapata
et al, 2000) and diazomethane {Airs ef a/,
2001a; de Wit ef af, 2012), respectively. All
protocols that use a column that differs from

the C18 column, like a C8 column (Barlow e/
al, 1998, Zapata et af, 2000; Van Heukelem
and Thomas, 2001}, or employ a very long
chromatography (Airs ef a/, 2001a) were
also discarded. We finally selected the
protocol described by Hagerthey et a/ (2006)
as it is based on the same chromatographic
principles and showed the same elution order
for the pigments as the method of Wright ef
al (1991). However, before selecting a final
protocol, we compared the addition of 0.125
mL TBAA solution (in 1 ml of extract prior
to analysis) with a simplified extraction
protocol without adding ion-pairing agent in
the extract.

The performances of both methods, i.e.,
Wright er a/ (1991) and Hagerthey ef &/
(2006), were compared using the same
pigment mixture from DHI (Fig. 1). Firstly,
while the elution order was indeed the same
for both methods (Table 4), the number of
identified pigments was slightly different.
Hence, we did not observe 19 Hex-
fucoxanthin and dihydrolutein with the
method from Wright er a/ (1991) (Fig. 1,
Table 4). Secondly, the method of Hagerthey
ef al (2006) showed a better quality of the
chromatogram for early-¢luting compounds
and thus improved the recognition and peak-
shape of the most polar pigments (Fig. 1).
Thirdly, the method of Hagerthey er af
(2006} also showed better results for lutein
and zeaxanthin. It particularly increased the
resolution (R, = 1.34 + 0.01) and selectivity
(o= 1.02+6.7=x107) for these two pigments
compared to those obtained by Wright ef
al (1991}, which suffered from partial co-
elution of both pigments, showing values
of RS = 1.26 £ 0.05 and « = 1.01 = 2.1 x
107 (p-value = 0.036 and p-value = 0.049
for resolution and selectivily respectively,
Wilcoxon test, R). Finally, we cobserved a
significant difference between the measured
concentrations of fucoxanthin, alloxanthin,
and chl &, which were more concentrated
with the method of Hagerthey ef a/ (2006)
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Fig. 1. HPLC chromatogram of a mixed pigment from DHI (DHI reference: mix-112. plant pigment in 90%
acetone) analyzed with the Wright ef a/, 1991 method (a) and the Hagerthey et @!., 2006 method (b). Each

number corresponds to a pigment, detailed in Table 4.

The peak shape for alpha and beta-carotenes
at the end of the chromatogram showed
an improvement with the method from
Hagerthey et af. (2006). Surprisingly, when
analyzing the pigment mix, both methods
showed co-elution of chl ¢2, Mg-DVP and
chlorophyllid a (peak n®°2, fig.1 a and b),
while 1n most of our samples we observed a
clear separation of these pigments. However,
these three compounds also co-eluted with
the analysis method from Van Heukeulem

and Thomas (1991) used in the certificate
of analysis of this mix. The addition of the
TBAA in the solvent & or in the extract prior
to injection had no significant effect on the
chromatography of most of the pigments
(e.g., chla, &, peri, zea, Tukey posthoc p-adj.
> 0.05), but it showed a clear and significant
negative impact on the concentration of other
pigments including allo, fuco, lut, neo and
prasino {(Tukey posthoc p-adj.: allo= 0.044;
fuco= 0.0010; lut= 0.0025; neo=1.18 x 103,
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Table 4. Elution order {peak number) of pigments from the DHI mix {analyzed with two different methods,
i.e. Wright ef af. (1991) and Hagerthey ef a/, (2006). Retention times (Rt) and wavelengths of the in-line

absorption maxima (hmax) for the different pigments according the two methods.

Peak Name Rt Rt Hagerthey Wright

number Wright Hagerthey Amaxl  Amax2  Amax3  Amaxl  Amax2  Amax3
1 Chlorophyll ¢c3 8933 5856 4535 5861 4535 5837
2 Chlorophyll c2* 9796 7.336 445 5812 6326 4438 580 630
3 Peridinin 11755 12816  476.5 472.9
4 Siphonaxanthin 14415 448.7 471.7
5 g;i‘;;mm 12225 15246 4463 4717 4463 4717
6 Fucoxanthin 12715 16425 4487 4679 4487 469.6
7 Cis-Neoxanthin ~ 13.016 17207  413.6 439 4668 4176 4426 4717
8 ngea;l:;nthin 17677 4443 4705
9 ;?;E;:r'lmm n.d. 18519 4463 4729
10 Prasinoxanthin 13943 19578 4559 453.5
11 Violaxanthin 14276 20453 4177 4414 4705 418 26 4717
12 Unknown 21313 439 463.2
13 Unknown 14522 22.045 421 4426 4717 421 426 4717
14 Diadinoxanthin 15104 23224 425 448.7 479 426 448.7 479
15 Dinoxanthin 15627 24723 4185 4426 4717 421 465 4729
16 Alloxanthin 15857 25450 4305 4547 4838 432 4547 4838
17 Monadoxanthin 16193 26311 4264 4475 4778 427 487 4778
18 Diatoxanthin 16367 26799 4293 4547 4814 4535 4814
19 Lutein 16708  27.655 4257 4487 4753 425 475 4765
20 Zeaxanthin 16893 28139 4547 4814 4814 4547 4814 4814
21 Dihydrolutein ~ nd. 28937 4061 4293 4553 4054 4287 4557
22 Canthaxanthin 17491 29714 4753 4778
23 Chlorophyll 5 18612 33360  466.8 6509 4608  649.8
24 Chlorophyll 5 18975 34394 4584 616 4644 650.9
25 Chlorophyll 5 19443 34525 4668 6509 4644 650.9
26 Chlorophylla 19680 34782 430.5  660.7 4293 660.7
27 Chlorophylla 19994 35584 4317 6607 4317 660.7
28 Chlorophylla 20372 36467 4317 6607 4317 660.7
29 B-gCaroten(a) 22936 41627 4499 4778 4487 4765
30 B-BCaroten (B) 23052 41937 4559 4802 4523 4778

* coelutes with Mg-DVT’ and Chlorophyllid a
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Table 5. Statistics of mean cowmparison results under two hypotheses: {A) concentrations obtained with the

two methods are equal; (B) concentration obtained with the new method 1s higher than those from the method

from Wright e of. (19913, Student test on R were used after checking normality and homoscedasticity. Mean

comparison of the number of identified pigments has been assessed with non-parametric Wilcoxon test. Stars

precise significativity of P-value (*P-value < 0.01, **P-value < 0.001)

Pigments HP t P-value
Alloxanthin A -9.13 0.010*

B 9.13 0.005*
Chl a A 0.70 0.554

A -9.53 6.757 x 10 **
Chl &

B 9.53 3378 x 10 **

A -36.62 7.418 x 107 **
Fucoxanthin

B 36.62 3.709 x 107 **
Lutein A 1.11 0.379
Peridinin A 1.99 0.184
Zeaxanthin A -0.65 0.552
N¢ identified pigments A W=55 0.814

prasino = 0.045).

Concerning theuse ofthe protocol of Hagerthey
et al (2006) some problems occurred with
the first samples from each injection series.
We suspected this to be related to insufficient
pre-conditioning and/or equilibration of the
chromatography (conditioning of the coclumn
48 min, followed by the following steps (1)
equilibrate 5
10 min, and (111) 5 min equilibrate, before the

min, (i) purge of the injector

first injection). Thus, the first sample showed
some irregularities of retention time and its
baseline, causing some problems of pigments
wdentification. Therefore, we adapted the
protocol, by adding in the beginning of the
run the injection of 150 pl of a blank sample

and eluting during 10 min, using the solvent
gradient that corresponded to the first 10 min
of the solvent profile, until 100% of solvent
B (Table 3) This additional step solved
the problems mentioned above and thus
contributed to optimize the equilibration
of the column prior to analysis. With this
modification the method of Hagerthey ef
al (2006) was adopted by us for further
analyses.

Choice of an extraction protocol
followed by
chromatographic separation according Wright

Preliminary tests

et al (1991) had shown that a reduction of
the extraction volume to 2 ml resulted in a
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severe decrease of pigment extraction yield,
and this lowest extraction volume was,
therefore, abandoned in our tests. After the
choice of the method by Hagerthey es al
(2006), we tested which changes with respect
to the extraction protocol wutially used,
umproved the pigment quantification with
this chromatography method. On some of
the pigments, including those that were the
most important for our analysis and which
concentrations were measured (Table 6), we
observed a signilicant effect of the extraction
solvent, extraction volume and extraction
time (PERMANOVA, p-value < 0.05). There
was a significant interaction between the
extraction solvent and the volume (Table 7).
Allthe other couples of tested factors showed
no significant interaction terms for this pool
of calculated pigment concentrations, so they
were not studied further.

Table 6 shows the results of multifactorial
ANOVA’s and non-parametric tests (for
those cases where conditions for parametric
ANCVA were not fulfilled) for the different
pigments. Firstly, the use of 5 ml of solvent
significantly increased the mass of most
of the extracted pigments compared to use
of 2.5 wl (pairwise comparison of Tukey
posthoc on ANOVA results, p-adj. < 0.05)
(Fig. 2). Secondly, the solvent 2 resulted in a
significant increase of the extracted pigment
mass, except for alloxanthin, fucoxanthin
and lutein for which we did not observe
significant differences between the 4 solvents
(pairwise comparison of Tukey posthoc p-adj.
> 0.05). Extraction using acetone (solvent
43 had a negative impact on the quality of
the chromatography, as it did not allow the
separation of the polar pigments peak at the
beginning of the analysis (chlorophyll ¢3,
¢2, chlorophyllid a) and created distortions
of the baseline and peaks. Thirdly, between
the simplified method (10 win of extraction,
without ion-pairing agent in the extract),
and the complete one, we observed some
stgnificant differences. For allo, chl a

>

b
showed slightly higher values compared

, and prasino, the complete protocol

to the simplified one that were significant
(pairwise comparison of Tukey posthoc on
ANOVA results, p-adj.: allo = 0.04; chl a =
4.6 x 104 ¢chl b = 3.5 x 107 pras = 1.37
x 10-7). In contrast, for lutein we observed
the opposite (p-adj. 1.35 x 107, while
fuco, peri and zea showed no significant
difference between the two protocols (p-adj.
> 0.05). The vield of ¢hl @ and b increased
when the volume of solvents increased from
2.5 to 5 mL, with the solvent 2 and with 2
hoextraction. Chl b showed a lower vield
with solvent 3 compared to the solvent 2
(pairwise comparison of Tukey Posthoc,
p-adj. < 0.05). The measured peridinin
concentration increased significantly with
the use of the solvents 2 and 3 (pairwise
comparison of Tukey Posthoc, p-ad]. < 0.05).
However, Fig. 2 (a) shows that solvent 2
seems to extract significantly more with 5
ml than solvents 1 and 3. Thus, we observed
a synergy between these two factors, with
the highest pigment vields observed with
5 ml of solvent 2 (pairwise comparison of
Tukey posthoc, p-adj. < 0.05). Globally,
the solvent 4 differed from the others by a
higher variability of pigment concentrations
between replicates. The other pigments have
not fulfilled the conditions of validity for
the multifactorial ANOVA. To conclude, the
solvent that allowed the highest extraction
vields (most of pigments significantly most
extracted) was the second one (methanol/
acetone/ water). The best volume of solvent
seems to be 5 ml.

We also tested which changes of the extraction
protocol improved the pigment quantification
with the protocol of chromatography from
Wright ef a/ (1991}, which is still widely
used by the scientific community for
phytoplankton  chemotaxonomic  studies
and recommended SCOR Working group 78
(Jeftrey ef al, 1997). We followed a similar
procedure. First, collectively the data set
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Table 7. Pigment extraction vields analyzed by using the HPLC protocol of Hagerthey ef a/. (20063 Results

of the PERMANOVA with 999 permutations comparing the pigments concentrations yields (chlorophyll a, &,

alloxanthin, fucoxanthin, lutein, peridinin, prasinoxanthin, zeaxanthin), for the five factors of the factorial

experiment (see method). Signification codes: 0 “*** §.001 “**> (.01 «*°.

Fact. Number Factors df F ratio p-value

1 Extraction volume 1 37.510 0.001 **

2 Composition of the extraction solvent 3 4.94 0.001 **

3 TBAA addition in extraction solvent 1 16.864 0.001 **

4 Extraction time 1 16.710 0.001 **
5 Solvent A with TBAA 1 2.720 0.063

Interactions

1x2 Extraction volume x Extraction solvent 3 2.580 0.030 *
1x4 Extraction volume x Time 1 0.760 0.465
1x5 Extraction volume x Solvent A 1 1.720 0.142
2x4 Extraction solvent x Time 3 0.840 0.519
2x5 Extraction solvent x Solvent A 3 0.760 0.589

was analyzed by PERMANOVA (Table &)
and the significant factors {the extraction
solvent, it’s volume and the addition of ion
pairing reagent, PERMANOVA, p-value <
0.05) were further analyzed. Therefore, we
used parametric and multifactorial ANOVA
applied on cach pigment concentration, when
the conditions of application of ANOVA were
fulfilled. Otherwise, non-parametric tests
were chosen. As observed when analyzed in
combination with the protocol by Hagerthey
ef af (2006), the addition of the ion-pairing
agent (Tetrabutyl ammonium acetate) in
the solvent A had a negative impact on a
large number of pigments (PERMANOVA
p-value < 0.03; chlorophyll ¢2, fucoxanthin,
lutein, neoxanthin, violaxanthin, zeaxanthin,
ANOVA, p-values < 0.05). The extraction
solvent had a clear significant impact
(PERMANOVA,  p-value < 0.01) as
extraction volume (PERMANOVA, p-value <

0.001). As observed for pigment extractions
in combination with the HPLC-protocol
of Hagerthey ef al (2006),

that the two solvents allowing the highest

we observed
extraction yields were solvent 2, a mix of
methanol/ acetone / water (45:45:10), and
the solvent 3, a mix of methanol/ acetone/
dimethylformamide / water (30:30:3010).
Again, 5 ml extraction solvent often resulted
in higher extraction yields than using 2 ml or
2.5 ml (all pigments except chlorophyll b and
prasinoxanthin).

Discussion

For the purpose of our analyses of the
phytoplankton community composition, we
needto detect and identify mostefficiently the
pigments which are markers of phytoplankton
groups, ie., alloxanthin for Cryptophytes,
fucoxanthin for fucoxanthin-rich diatoms,
(Bustillos-

peridinin  for  Dinophytes
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Fig. 2. Pigment yield with the four solvents (see Table 1) and their two different volumes for (a) lutein,
alloxanthin, prasinoxanthin, peridinin, chlorophyll &, (b) chlorophyll & and fucoxanthin. For each pigment,
the significant differences between groups are illustrated with letters (a to ¢ for chlorophyll b, d to e for
pertdinin, f for prasinoxanthin, g for alloxanthin, h to 1 for lutein, k to m for chlorophyll @, and n to o for

fucoxanthin).

Table 8. Pigment extraction yields analyzed by using the HPLC protocol of Wright &f a/ (1991). Results
of the PERMANOVA with 999 permutations comparing the pigments concentrations yields (chlorophyll
a, b, ¢2, alloxanthin, diadinoxanthin, fucoxanthin, 19’Hex-fucoxzanthin, lutein, neoxanthin, peridinin,
prasinoxanthin, violaxanthin, zeaxanthin, for the four factors of the factorial experiment (see method). Stars
precise significativity of P-value (¥P-value < 0.05, ¥*P-value < 0.005).

Fact. Number Factors df F ratio p-value
1 Extraction volume 1 107.820 0.001 ***
2 Composition of the Extraction solvent 1 5.568 0.004 **
3 TBAA addition in the extraction solvent 1 4.518 0.011 *
4 Extraction time 1 2.698 0.055
2x1 Extraction solvant x Extraction volume 1 2.133 0.112
2x4 Solvant x Extraction time 1 2.493 0.060
1x4 Extraction volume x Time 1 1.187 0.283
4x3 Extraction time x TBAA 1 6.631 0.002 **
1x3 Extraction volume x TBAA 1 1.827 0.128
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Guzman et al, 2004), prasinoxanthin
for  Prasinophytes, neoxanthin, lutein,
viclaxanthin, chlorophyll 5 for Green
algae, zeaxanthin for Cyanobacteria and
Chlorophytes, echinenone for Cyanobacteria
(Wright e af, 1991, Schliter er af., 2006,
Cartaxana et al., 2009), 19’-But-Fucoxanthin
and 19"-Hex-Fucoxanthin for Haptophytes
(Zapata ef al, 2000; Goericke, 2002).

While the two methods of chromatography we
tested showed little differences in the number
of 1dentified pigments, some supplementary
pigments seem to be more efficiently
observed with the protocol from Hagerthey
et al (2006), as 19 Hex-fucoxanthin and
dihydrolutein. Globally, thanks to the longer
analysis time (48 minutes instead of 29
(Table 2 and 3)}), which helped to spread
peaks along the gradient, the chromatograms
obtained with this method visually show
a better peak shape and separation than in
the chromatograms obtained with Wright e/
al. (1991). This 1s especially the case for
the early eluting most polar compounds as
well as for the final eluting hydrophobic
compounds. More particularly, the selectivity
and the resolution of the lutein and the
zeaxanthin showed better results with the
protocol from Hagerthey ef al (2006).
These two pigments neced to be separated
as best as possible because they can be
used as markers of different phytoplankton
groups {Chlorophytes versus Cyanobacteria).
Finally, the longer protocol of Hagerthey ef
al (2006) helped to improve the peak shapes
for fucexanthin, alloxanthin, and chl » that
facilitated better quantification of their
concentrations. With the modifications that
we adopted to improve the equilibration
prior to analysis, the protocol of Hagerthey
ef al (2006) has yielded satisfactory results
for the pigments usually used to estimate
phytoplankton diversity in coastal lagoons.
We tested different extraction protocols, to
take the characteristics of our samples and
their variations during the monitoring pertod

into account. Indeed, we had to consider a
strong variability of pigment concentration,
from low (< 0.05 ug/L) to very high values
(412.6 ug/L). We first tried to increase the
extraction time, because after sonication
we extracted only during 15 win, while
bibliography showed much longer extraction
times, ranging from 1 h - 3 h (Louda, 2008
Vidussi ef a4/, 2011) to 24 h (Schlater ef a/,
2000). Thus after sonication, we compared
an extraction time of 15 min with that of 1 h
and 2 h. The extraction yield of the pigments
in the sample from Thau lagoon was clearly
improved by the use of extraction solvents
2 and 3 that both comprised a mixture of
methanol, acetone and water, with or without
N-N-dimethylformamide which showed the
better results when coupled with a high-
powered probe sonicator (Furuya efal, 1998,
Wright, 2005), unlike the use of pure or diluted
acetone or methanol preconized n many
references of phytoplankton chemotaxonomic
analysis (Wright ef a/, 1991, Goericke and
Repeta, 1993, Schluter er a/, 2000; Zapata
et al, 2000, Airs et al, 2001a, 2001b; Van
Heukelem and Thomas, 2001; Hooker ef a/,
2009; Secane ef al, 2011, Eker-Develi ef af,
2012). The solvent with dimethylformamide
added seems to be a very efficient extraction
solvent, and it does not need a too long
extraction time, since Hagerthey and his
colleagues (2006) showed that more than
98% of the chl @ content was extracted after
2 hours. Moreover, dimethylformamide has
been shown to decrease the degradation
of chlorophyll @ during the extraction
(Furuya ef a/, 1998). We also observed an
improvement of the number of identified
pigments with 5 ml. There was a synergetic
effect between the factors 1 and 2 (extraction
volume and composition of the solvent),
resulting in the highest pigment vields
with 5 ml of the solvent 2. Using a higher
extraction volume results in proportionally
lower concentrations in the pigment extract.
With the same injection volure this results
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in proportionally lower pigment masses
injected on the column resulting in lower
peak areas for all pigments, which may be a
drawback. However, this drawback is largely
compensated by the fact that some of the
pigments were only detected on the HPLC
when we used 5 ml extraction volume. Hence,
the extraction with 53 ml of solvent 2 (Table
1}, allowed the detection of alpha and beta
carotenoids, and peaks shape enhancement,
with the typical three peak carotenoid
absorption spectra (Wright, 2005). The filter
contains a small but unknown amount of
water. A larger volume of extraction solvent
1s useful to dilute this small amount, which
minimizes the proportion of water in the
sample extract, and thus the dilution effects
(Latasa, 2014).

The protocol imtially used for the Lagoon
Monitoring Network was a 5 min extraction
in 2.5 ml of methanol in obscurity at 4°C,
followed by 5 sonications, by immersing the
tip of a sonic probe below the surface of the
liquid 10 sec {20 Watts), each followed by
10 sec of storage on ice to avoid excessive
heating of the extract. The increase ol the
extraction time, initially about 10 minutes,
to at least one hour {(we observed a decrease
of the prasinoxanthin content after two hours
of extraction time) enhances the extraction
efficiency too. The length of extraction time
1s an important factor to define, because 1t
impacts the diversity of pigments identified
and their concentration, that increase with
the optimum extraction time (Hagerthey
ef al, 2006 But they may also decrease
if the extraction time 1s too long, because
of the formation of degradation products,
depending on the composition of the
extraction solvent (Latasa ef a/, 2001).
We decided that extracting 1 h was a good
compromise between a better extraction of
mwany pigments and a reasonable time-frame
for the analyses.

The addition of the TBAA in the extract before
the injection did not improve the separation,

the peak shape, or their resolution. Moreover,
the use of solid TBAA from Aldrich as ion-
pairing agent 1in the mobile phase have
already resulted in some problems, like
unstable retention times, pressure increase in
the column, or suboptimal pigment separation
(Hooker et al, 2009). Therefore, we decided
to totally abandon the use of TBAA as other
researchers have already adopted (Wright et
al., 1991; Van Heukelera and Thomas, 2001).
To conclude, the best extraction was obtained
with & ml of methanol/ acetone/ water
{45:45:10), and 1 h duration. This extraction
allows a good compromise between the
number of identified pigment of interest,
their concentration, and a good quality of
the chromatogram, without complicating or
excessively increasing the time needed for
these analyses. The best analysis method for
our pool of pigment was the one proposed
by Hagerthey and his colleagues (2006),
without adding ion-pairing reagent before
injection, which allow a better concentration
measurement of several pigments, and a
better separation of lutein/zeaxanthin, and
chlorophyll ¢3/¢2 couples. This method
still does not chromatographically separate
chlorophylls @ and % from their divinyls
forms. A specific method for separating these
compounds has been proposed, using a CS8
column (Barlow ef a/, 1998). However, the
presence of prochlorophytes has never been
demonstrated in European coastal lagoons, so
we do not consider this failure as problematic
for a routine analysis of phytoplankton
diversity in these ecosystems. We conclude
that we have now an efficient protocol that
is appropriate for performing large-scale
surveys of photosynthetic lipophilic pigments
in coastal lagoons. In the near future, when
these pigment data can be confronted with
microscopic observations of micro- and
nanophytoplancton, and flow cytometry for
picophytoplancton, particularly abundant in
coastal lagoons, we will have the possibility
to apply the CHEMTAX program (Mackey ef

© 2015 University of Salento - S8IBA http://siba-ese.unisalento.it

36



Chapitre 2 - Matériels et Méthodes

TWB 9 (2015), n. 1

HPLC for chemotaxonomic analysis of phyvioplankion community in Mediterranean lagoons

al, 1996). For efficient data interpretation
CHEMTAX still needs to be calibrated
specifically for coastal lagoons.

Acknowledgements

We would like to thank J. William Louda for
his sustained correspondence he had with us
during the various attempts to improve our
protocol of chemotaxonomic analysis for
his valuable tips and informations. We also
thank Simon Wright for all his precisions
about the CHEMTAX software, we'll be sure
to test when we will have gathered all the
necessary data {particularly on microscopy
observations). Thanks also to Francesca
Vidussi for her help concerning HPLC
comprehension. To finush, thank to Mikel
Latasa for sharing publications with me.

References

Airs RL, Atkinson JE, Keely BJ 200la.
Development and application of a high
resolution liquid chromatographic method
for the analysis of complex pigment
distributions. Journal of Chromatography 4
917: 167-177.

Airs RL, Borrege CM, Garcia-Gil 17,
Keely BI 2001b. Identification of the
bacteriochlorophyll homologues of
Chlorobiurm phaeobacteroides  strain
UdG6053 grown at low light intensity.

Fhotosynthesis Research 70: 221-230.

Anderson MJ 2001. A new method for non-
parametric multivariate analysis of variance.
Austral Ecology 26: 32-46.

Barlow RG. Cummings DG, Gibb SW 1998,
Improved resolution of mono- and divinyl
chlorophylls a and b and zeaxanthin and
lutein in phytoplankton extracts using reverse
phase C-8 HPLC. Marine Ecology Progress
Series 161:303-307,

Millan-Nunez R,
Santamaria-Del-Angel E, Gonzalez-Silvera

Barocio-Leon OA,

A, Trees CC 2006. Spatial variability of
phytoplankton absorption coefficients
and pigments off Baja California during
November 2002, Journal of Oceanography

62: B73-885.

Bec B, Husseini-Ratrema J, Colles Y, Souchu
P, Vaquer A 2005. Phytoplankton seasonal
dynamics in a Mediterranean coastal lagoon:
emphasis on the picoeukaryote community.
Journal of Plankton Research 27 881-894.

Bece B, Collos Y, Souchu P, Vaquer A, Lautier
J, Fiandrino A, Benau L, Orsoni V, Laugier T
2011. Distribution of picophytoplankton and
nanophytoplankton along an anthropogenic
cutrophication gradient n French
Mediterranean coastal lagoons. Aquatic
Microbial Feology 63: 29-45.

Breton E, Brunet C, Sautour B, Brylinski IM
2000, Annual variations of phytoplankton
biomass in the Eastern English Channel:
comparison by pigment signatures and
microescopic counts. Journal of Flankton
Research 22: 14231440,

Bricker 8, Ferreira J, Simas T 2003, An
integrated methodology for assessment
of estuarine trophic status. Ecological
Modelling 169: 39-60.

Bustillos-Guzman J, Garate-Lizarraga |1,
Lopez-Cortés D, Hernandez-Sandoval F
2004, The use of pigment “fingerprints” in
the study of harmful algal blooms. Revista de

Bivlogia Tropical 52 Suppl 1: 17-26.

Campbell PE, Phil M, Janette AM.,
Webber MK, Webber DF 2008. Planktonic
communities as indicators of water quality
in mangrove lagoons, a Jamaican case study.
Transitional Waters Bulletin 2. 39-63.

© 2015 University of Salento - SIBA http://siba-ese.unisalento.it



Chapitre 2 - Matériels et Méthodes

TWB 2 (2015}, n. 1

A, Leruste, E. Haiey, B. Bec, R. De Wit

Carlier A, Riera P, Amouroux IM, Bodiou
JY, Desmalades M, Gremare A 2008. Food
web structure of two Mediterranean lagoons
under varying degree of  eutrophication.
Journal of Sea Research 60: 287-298.

Carreto JI, Montoya N, Akselman R, Carignan
MO, Silva RI, Cucchi Colleoni DA 2008.
Algal pigment patterns and phytoplankton
assernblages in different water masses of the
Rio de la Plata maritime front. Continental
Shelf Research 28: 1589-1606.

Cartaxana P, Mendes CR, Brotas V 2009,
Phytoplankton and ecological assessment of
brackish and freshwater coastal lagoons in
the Algarve, Portugal. Lakes & Reservoirs
Research and Management 14: 221-230.

Cloern JE 2001. Our evolving conceptual
wodel of the coastal eutrophication problem.
Marine Ecology Progress Sevies 210: 223
253,

Cloern JE, Jassby AD 2008. Complex seasonal
patterns of primary producers at the land-sea
interface. Ecology Letters 11: 1294-1303.

Coelhe S, Gamite S, Perez-Ruzafa A 2007,
Trophic state of Foz de Almargem coastal
lagoon (Algarve, South Portugal) based on
the water quality and the phytoplankton
community. Estuarine Coastal and Shelf
Science 71: 218-231.

Descy IP, Higgins HW, Mackey DJ, Hurley
IP, Frost TM 2000, Pigment ratios and
phytoplankton assessment in  northern
Wisconsin lakes. Jouwrnal of Phyeology 36:
274-286.

Devlin M, Best M, Coates D, Bresnan E,
O’Boyle S, Park R, Silke J, Cusack C, Skeats
T 2007, Hstablishing boundary classes for
the classification of UK marine waters
using phytoplankton communities. Marine

FPollution Bulletin 55: 91-103.

De Wit R, Troussellier M, Courties C,
Buffan-Dubau E, Lemaire B 2012. Short-
term interactions between phytoplankton and
intertidal seagrass vegetation in a coastal
fagoon (Bassin d"Arcachon, SW France).
Hydrobiclogia 699 55-68.

Duarte CM, Cebrian J 1996, The fate of
marine autotrophic production. Limnology
and Oceanography 41: 1758-1766.

Eker-Develi E. Berthon JF, Canuti E
Slabakova N, Moncheva 8, Shtereva G,

>

Dzhurova B 2012, Phytoplankton taxonomy
based on CHEMTAX and microscopy in the
northwestern Black Sea. Journal of Marine
Systems 94. 18-32.

Furuya K, Havashi M, Yabushita Y 1998,
HPLC  determination of phytoplankton
pigments using N N-dimethylformamide.
Jouwrnal of Oceanography 54 199-203.

Garrido JL, Zapata M 1996, Ion-pair
reversed-phase  high-performance  liguid
chromatography of algal chlorophylls.
Journal of Chromatography A 738 285-289.

Goericke R 2002 Top-down control of
phytoplankton biomass and community
structure in the monsoonal Arabian Sea.
Limnology and Oceanography 47: 1307-
1323,

Goericke R, Repeta D 1993 Chlorophyll-a
and Chlorophyll-b and Diviny!l Chlorophyll-a
and Chlorophyll-b in the Open Subtropical
North-Atlantic  Ocean. Marine Ecology
Progress Series 101: 307-313.

Grami B, Niguil N, Sakka Hlaili A, Gosselin
M, Hamel D, Hadj; Mabrouk H 2008, The
plankton food web of the Bizerte Lagoon
(South-western Mediterranean): II. Carbon
steady-state modelling using inverse analysis.

© 2015 University of Salento - 8IBA hittp://siba-esc.unisalento.it

38



Chapitre 2 - Matériels et Méthodes

TWB 9 (2015), n. 1

HPLC for chemoraxonomic analysis of phvioplankion communiiy in Mediterranean lagoons

Estuarine Coastal and Shelf Science 79:
101-113.

Greisberger 3, Teubner K 2007. Does
pigment composition reflect phytoplankton
community structure in differing temperature
and light conditions in a deep alpine lake?
An approach using HPLC and delaved
fluorescence  techniques.
Phycology 43: 11081119,

Hagerthey SE, Louda IW, Mongkronsri P
2006, Evaluation of pigment extraction
mwethods and a recommended protocol for
periphyton Chlorophyll a determination and

chemotaxonomic assessment. Journal of

Phycology 42: 1125-1136.

Heil CA, Revilla M, Glibert PM., Murasko
S 2007, Nutrient guality drives differential
phytoplankton community composition on
the southwest Florida shelf. Limnology and
Oceanography 52: 1067-1078.

Hooker SB, Van Heukelem L, Thomas C3,
Claustre H, Ras I, Schluter 1., Clementson L,
vanderLinde D, Eker-Develi E, Berthon JF,
Barlow R, Sessions H, Ismail H, Perl J 2000,
The Third SeaWiFS HPLC Analysis Round-
Robin Experiment (SeaHARRE-3). NASA
Technical document.

Jeffrey SW, Mantoura RFC, Wright SW,
International Council of Scientific Unions,
Scientific Cormmittee on Qceanic Research,
and Unesco 1997. Phytoplankton pigments
in  oceanography: guidelines to modern
methods. UNESCO Publishing, Paris.

Latasa M 2014. A simple method to increase
sensitivity  for RP-HPLC phytoplankton
pigment

analysis. Limnology and

Oceanography: Methods 12 4653,

Latasa M, van Lenning K, Garrido JL,
Scharek R, Estrada M, Rodriguez F, Zapata M

Journal  of

2001. Losses of chlorophylls and carotenoids
in aqueous acetone and methancl extracts
prepared for RPHPLC analysis of pigments.
Chromatographia 53 385-391.

Lohrenz SE, Carroll CL., Weidemann AD,
Tuel M 2003, Variations in phytoplankton
pigments, size structure and community
composition related to wind forcing and
water mass properties on the North Carolina
inner shelf. Continental Shelf Research 23:
1447-1464.

LoudaIW 2008 HPLC-based chemotaxonomy
of Florida Bay phytoplankton: Difficulties
in coastal environments. Journal of Liguid
Chromatography & Related Technologies 31:

295-323.

Louda JW, Loitz JW, Rudnick DT, Baker
EW 2000, Harly diagenetic alteration of
chlorophyll-a and bacteriochlorophyll-a in
a contemporaneocus marl ecosvstem; Florida
Bay. Organic Geochemistry 31: 1561-1580.

Mackey MD, Mackey DJ, Higgins HW,
Wright SW 1996, CHEMTAX - A program for
estimating class abundances from chemical
markers: Application to HPLC measurements
of phytoplankton. Marine Fcology Progress
Series 144 265-283.

Mantoura RF, Repeta DJ 1997. Calibration
methods for HPLC. In Jeffrey SW, Mantoura,
RFC, Wright SW {eds.) Phytoplankton
pigments in oceanographyv: Guidelines to
modern methods. pp. 407-428.

Mantoura R, Llewellyn C 1983, The Rapid-
Determination of Algal Chlorophyll and
Carotenoid-Pigments and Their Breakdown
Products in Natural-Waters by Reverse-Phase
High-Performance Liquid-Chromatography.
Analytica Chimica Acta 151 297-314.

MecQuatters-Gollop A 2008. Phytoplankton

© 2015 University of Salento - 2B A httpi//siba-ese.unisalento.it

39



Chapitre 2 - Matériels et Méthodes

TWB 9 (2015), n. 1

A, Leruste, E. Hatey, B. Bec, R. De Wit

as indicators for eutrophication in Hurope’s
regional seas. Ph.D. Thesis, University of
Plymouth, United Kingdom, unpublished.

Metaxatos A, Ignatiades L 2002, Seasonality
of Algal Pigments in the Sea Water and
Interstitial ~ Water/Sediment  System  of
an Hastern Mediterranean Coastal Area.
Estuarine Coastal and Shelf Science 55:
415-426.

Pace ML, Cole JI, Carpenter SR, Kitchell JF
1999. Trophic cascades revealed in diverse
ecosystems. Trends in Ecology & Evolution
14: 483488,

Paerl HW, Dyble I, Twomey L, Pinckney JL,
Nelson J, Kerkhof 1L 2002. Characterizing
man-made and natural modifications of
microbial diversity and activity in coastal
ecosystems.  dntonie Van Leeuwenhoek
International Journal of General and
Molecular Microbiology 81: 487507,

Paerl HW, Valdes LM, Pinckney JL,
Piehler MF, Dyble I, Moisander PH 2003,
Phytoplankton Photopigments as Indicators
of Estuarine and Coastal Eutrophication.
BioScience 53 953-964.

Paerl HW, Valdes-Weaver LM, Joyner
AR, Winkelmann V 2007. Phytoplankton
indicators of ecological change in the
eutrophying Palmico sound system, North
Carolina. Ecological Applications 17. S88-
S101.

Paerl HW, Rossignol KL, Hall NS, Peierls BL,
Wetz MS 2010, Phytoplankton Community
Indicators of Short- and Long-term
Ecological Change in the Anthropogenically
and Climatically Impacted Neuse River
Hstuary, North Carolina, USA. Estuaries and
Coasts 33 485497,

Palffy K, Presing M, Voeroes L2013 Diversity

patterns  of  trait-based  phytoplankton
functional groups in two basins of a large,
shallow lake (Lake Balaton, Hungary) with
different trophic state. dquatic Ecology 47:
195-210.

Ptacnik R, Solimini AG., Andersen T,
Tamminen T, Brettum P, Lepisto 1., Willen
E. Rekolainen S 2008. Diversity predicts
stability and resource use efficiency in natural
phytoplankton communities. Froceedings of
the National Academy of Sciences USA 105:
5134-5138.

R Core Team 2013, R: A language and
environment for statistical computing. R
Foundation for Statistical Computing, Vienna,
Austria. URL http://www.R-project.org/.

Rodriguez F, Pazos Y, Maneiro I, Zapata M
2003, Temporal variation in phytoplankton
assemblages and pigment composition at a
fixed station of the Ria of Pontevedra (NW
Spain). Estuarine Coastal and Shelf Science
58:499-515.

Roy S, Llewellyn CA, Egeland ES 2011.
Phytoplankton Pigments: Characterization,
Chemotaxonomy  and  Applications  in
Oceanography. Cambridge University Fress,
United Kingdom.

Schliter L, Mohlenberg ¥. Havskum H,
Larsen S 2000. The use of phytoplankton
pigments for identifying and quantifying
phyvtoplankton groups in coastal areas:
testing the influence of light  and nutrients
on pigment/chlorophyll a ratios. Marine
Ecology Progress Series 192 49--63.

Schluter L, Lauridsen TL, Krogh G, Jergensen
T 2006. Identification and quantification of
phytoplankton groups in lakes using new
pigment ratios a comparison between
pigment analysis by HPLC and microscopy.

Freshwater Biology 51: 14741485,

© 2015 University of Salento - 8IBA http://siba-ese.unisalento.it

40



Chapitre 2 - Matériels et Méthodes

TWEB 9 (20153, n. 1

HPLC for chemoraxonomic analysis of phvieplankion community in Mediierranean lagoons

Secane S5, Garmendia M, Revilla M, Borja
A, Franco J, Orive E, Valencia V 2011.
Phytoplankton pigments and epiflucrescence
microscopy as tools for ecological status
assessment in coastal and estuarine waters,
within the Water TFramework Directive.
Marine Pollution Bulletin 62: 14841497,

Souchu P, Bec B, Swmith VH, Laugier T,
Fiandrinoe A, Benau L, Orsoni V, Collos
Y, Vaquer A 2010. Patterns in nutrient
limitation and chlorophyvll a along an
anthropogenic eutrophication gradient in
French Mediterranean coastal lagoons.
Canadian Journal of Fisheries and Aquatic
Sciences 67: 743753,

Van Heukelem L, Thomas CS 2001.
Computer-assisted high-performance liquid
chromatography wmethod development with
applications to the isolation and analysis
of phytoplankton pigments. Journal of
Chromatography A 910: 31-49.

Viaroli P, Bartoli M, Giordanmi G, Naldi
M, Orfanidis S, Zaldivar IM  2008.
Community shifts, alternative stable states,
biogeochemical controls and feedbacks
in eutrophic coastal lagoons: a brief
overview. Aquatic Conservation: Marine and
Freshwater Ecosystems 18: S105-S117.

Vidussi F, Mostajir B, Fouilland E, Le
Floe’h E, Nouguier J, Roques C, Got P,
Thibault-Botha D, Bouvier T, Troussellier
M 2011, EHffects of experimental warming
and increased ultraviolet B radiation on the
Mediterranean plankton food web. Limnology
and Oceanagraphy 56. 206-218.

Vilicic D. Terzic 8, Ahel M, Buric Z,
Jasprica N, Caric M, Mihalic KC, Olujic G
2008, Phytoplankton abundance and pigment
biomarkers in the oligotrophic, eastern
Adnatic estuary. Environmental Monitoring

Assessment 142: 199-218.

Wright S, Jeffrey 5, Mantoura R, Liewellyn
C, Bjornland T, Repeta D, Welschmeyer
N 1991, Improved HPLC method for the
analysis of chlorophylls and carotenoids
in marine phytoplankton. Marine Ecology
Progress Series 77: 183-196.

Wright S 2005 Analysis of phytoplankton
populations using pigment markers. Course
note for the workshop “Pigment Analysis
Of Antartic Microorganisms”, University of
Malaya, unpublished.

Zaldivar IM, Cardosa AC, Viaroli P, Newton
A, De Wit R, Ibanez C, Reizopoulou 3,
Somma F, Razinkovas A, Basset A, Holmer
M, Murray N 2008, Eutrophication of
transitional  waters.  Transitional Water
Monographs 2.

Zapata M, Rodriguez F, Garrido JL 2000.
Separation of chlorophylls and carotenoids
from marine phytoplankton: a new HPLC
method using a reversed phase C8 column
and pyridine-containing  mobile  phases.
Marine Ecology Progress Servies 195: 29-45.

© 2015 University of Salento - 2IBA http://siba-ese.unisalento.it

41



Chapitre 2 - Matériels et Méthodes

2.4.6 Indices de diversité fonctionnelle

2.4.6.1 Théorie

Connaitre les facteurs qui structurent les communautés et leur composition en termes de
diversité le long de gradients environnementaux est crucial pour la compréhension des réponses
des écosystemes aux pressions extérieures, et nécessite de définir la variabilité spatiale et
temporelle de la diversité (Mason and de Bello, 2013; Mason et al., 2013). La diversité
fonctionnelle illustre les stratégies adaptatives des organismes par rapport aux caractéristiques
de I'écosysteme (par exemple la disponibilité des ressources), et permet donc de comprendre les
réponses des communautés face a la variabilité environnementale, d’'une maniere bien plus
précise que I'étude de la diversité spécifique (Mouillot et al., 2012; Mason et al,, 2013). L’étude
de la diversité alpha (a-diversité), et de la diversité béta (f-diversité) est alors un moyen
judicieux de répondre a cette problématique. L’alpha diversité est une mesure de la diversité
locale dans une communauté. La f-diversité est une mesure de la dissimilarité de la diversité
entre plusieurs communautés (Villéger et al,, 2012; Mason and de Bello, 2013). La diversité
fonctionnelle est généralement décomposée en plusieurs indices prenant en compte les divers
aspects de la diversité (Mouillot et al., 2005), a travers une approche multidimensionnelle
utilisant plusieurs traits fonctionnels (Mason et al., 2005). Nous avons choisi de nous intéresser
a cette méthode parce qu’elle regroupe de nombreux avantages, a l'inverse des méthodes
appliquées conventionnellement pour caractériser la diversité fonctionnelle du phytoplancton.
Cette méthode est applicable a tous les écosystemes et a tous les organismes vivants, puisqu’elle
caractérise des valeurs de traits sélectionnés préalablement a I'échelle des individus. Elle
introduit la notion de niche fonctionnelle des communautés a 'aide de la multidimensionnalité
(Margalef, 1978) et elle décrit la diversité fonctionnelle des organismes selon de nombreux
indices apportant des informations toutes complémentaires et qui permettent de comprendre
divers processus écologiques structurant les communautés (Villéger et al., 2008 ; Mouillot et al,,
2013).

Parmi ces indices, trois d’entres eux sont fréquemment utilisés et sont particulierement
adaptés a I'étude de la diversité fonctionnelle pour comprendre I'impact d'une perturbation sur
le fonctionnement de I’écosystéme (Mouchet et al,, 2010) : 1a richesse fonctionnelle, la régularité
fonctionnelle et la divergence fonctionnelle (Mason et al.,, 2013). La richesse fonctionnelle (FRic)
représente l'espace fonctionnel regroupant l'ensemble des entités fonctionnelles (ou EF,
regroupant les taxons présentant les mémes combinaisons de traits fonctionnels) présentes
dans la communauté. Cet indice correspond a un volume compris dans I'enveloppe convexe

occupé par I'ensemble des entités fonctionnelles d’'une communauté (Villéger et al., 2008). Il ne
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prend pas en compte les abondances mais seulement la présence/absence des différentes
entités fonctionnelles.

La régularité ou équitabilité fonctionnelle (FEve) décrit la régularité de la distribution
des abondances relatives des entités fonctionnelles au sein de I'espace fonctionnel. Cet indice
permet notamment d’évaluer l'uniformité de la fréquence de distribution des abondances
relative a chacun des traits dans I'espace fonctionnel (Villéger et al., 2008). Il prend en compte
les abondances des entités fonctionnelles.

La divergence fonctionnelle (FDiv) correspond a la proportion de I'abondance totale des
entités fonctionnelles supportée par des EF possédant des valeurs extrémes de traits au sein
d’'une communauté. Elle traduit la déviation des entités fonctionnelles pondérées par leurs
abondances, par rapport au centre de I'enveloppe convexe occupée par les EF de la communauté
(Villéger et al,, 2008). La divergence fonctionnelle et la richesse fonctionnelle peuvent également
étre caractérisées par le calcul de I'entropie quadratique fonctionnelle Q. Cette valeur représente
la distance moyenne (ou dissimilarité) entre deux individus tirés au hasard dans une
communauté (Mason et al.,, 2013).

La diversité fonctionnelle peut enfin se décomposer en plusieurs autres indices, tels que
la spécialisation (Devictor et al., 2010) et l'originalité fonctionnelle (Mouillot et al., 2013) qui
apportent des informations complémentaires sur les mécanismes de structuration fonctionnelle

des communautés.

2.4.6.2 Mise en pratique

Dans le cadre de la publication faisant I'objet du Chapitre 5, la diversité fonctionnelle au
sein de trois lagunes aux niveaux d’eutrophisation contrastés (MW, IN, AYR) et au cours des
saisons automnale, printaniére et estivale a été étudiée. Dans ce cadre, 107 taxons ont été
dénombrés au sein des trois lagunes et des trois saisons (104 taxons identifiés et 3
morphotypes). Pour tous ces taxons, 5 traits fonctionnels ont été évalués : la taille (micro-, nano-
, ultraphytoplancton), le régime trophique au moment du prélevement (autotrophe ou
hétérotrophe strict), la mobilité (présence de flagelle ou non), 'agrégation en colonie, et le mode
de vie benthique, pélagique ou bentho-pélagique. A partir des combinaisons de ces traits
fonctionnels, 19 entités fonctionnelles (EF) ont pu étre identifiées. La valeur de ces traits peut
étre utilisée comme des coordonnées indiquant la localisation des EF dans I'espace fonctionnel
dont les axes représentent les traits fonctionnels (Mouillot et al., 2012) et qui peut étre assimilé
a la représentation de la niche écologique occupée par l'ensemble des especes d'une
communauté selon la vision de Hutchinson (Hutchinson, 1961).

Les traits fonctionnels étant des facteurs catégoriels ordonnés ou non, une matrice de
distance entre les EF des communautés a été calculée a 'aide de la méthode de Gower (Mouillot

et al, 2012). A l'aide de cette matrice de distance, une analyse en coordonnées principales
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(PCoA) a permis de représenter graphiquement la position des EF les unes par rapport aux
autres dans un espace fonctionnel dont les axes ne représentent pas un trait mais une
combinaison de plusieurs traits (Mouillot et al., 2012). L’espace fonctionnel le plus significatif
pour représenter les positions des entités fonctionnelles a été sélectionné en évaluant la qualité
de I'ensemble des espaces fonctionnels possibles (Maire et al., 2015). Dans le cadre de notre
étude, il s’agissait d’'un espace tridimensionnel. Au sein de cet espace, nous avons recalculé les
coordonnées des EF a I'aide desquelles les indices de diversité ont été obtenus. Ainsi, les indices
fonctionnels tiennent compte de la distribution des points et de leur poids (abondances) dans
I'espace fonctionnel. Ils apportent des informations complémentaires pour caractériser
précisément la diversité fonctionnelle d'une communauté et comparer la diversité fonctionnelle
de deux communautés, soit visuellement en comparant les espaces fonctionnels occupés par les
communautés, soit par le calcul d’'indice de S-diversité fonctionnelle, a travers des matrices de
distance. Le calcul des f-diversités taxonomique et fonctionnelle a également été effectué afin
d’évaluer l'efficacité de la diversité taxonomique a mettre en évidence I'impact des niveaux
trophiques contrastés sur les communautés phytoplanctoniques, par rapport a la S-diversité
fonctionnelle. Les relations entre la diversité taxonomique, pigmentaire ou fonctionnelle, et la
variabilité environnementale ont été mises en évidence a travers des Analyses Canoniques des
Correspondances (ACC) avec le logiciel R, a I'aide des packages ade4 et Vegan (R Core Team,

2013; Roselli and Basset, 2015).

Pour conclure ce chapitre, il est important de rappeler que chaque méthode présente des
avantages et des faiblesses, dont on peut s’affranchir en couplant plusieurs types d’analyses.
Ainsi, la microscopie ne permet pas de visualiser les organismes de petite taille, mais 'HPLC et la
cytométrie completent cet aspect. Si I'HPLC ne permet pas d’identifier les organismes
hétérotrophes stricts, la microscopie a épifluorescence permet de les quantifier. La
pluridisciplinarité de I'approche utilisée lors de ce travail de these a permis d’obtenir une vision
précise de la composition des communautés phytoplanctoniques et de leurs caractéristiques

écologiques.
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3.1 Contexte de I’étude

Lors de l'initiation du Réseau de Suivi Lagunaire (RSL), un suivi des caractéristiques
environnementales et phytoplanctoniques de la colonne d’eau en période estivale a été mis en
place sur les 24 lagunes du Languedoc-Roussillon et de Corse®. Dans le cadre de cette thése, nous
avons sélectionné un site particulierement adapté a I'étude des réponses des lagunes cotiéres a
la ré-oligotrophisation : Le complexe des étangs palavasiens (cf. Chapitre 2).

La ré-oligotrophisation des lagunes du complexe des étangs palavasiens a été initiée en
Décembre 2005, lorsque I'émissaire de la station de traitement des eaux usées de
I'agglomération montpelliéraine (Maera) a été dévié a 11 km au large dans la mer Méditerranée.
Cette réduction des apports de 70 a 83 % en phosphore et azote (De Wit et al., 2015) a été
complétée par le raccordement de la station de traitement des eaux usées de Palavas-les-Flots a
I’émissaire de Maera en 2009. Ces mesures ont drastiquement réduit les apports nutritifs, en
particulier dans la lagune du Grec dans laquelle la STEP de Palavas déversait directement ses
effluents.

La premiere partie de ce travail de these a consisté en 'étude de la base de données
estivales du RSL concernant la colonne d’eau des lagunes du complexe des étangs palavasiens.
La base de donnée du RSL incluait les caractéristiques environnementales et
phytoplanctoniques de la colonne d’eau acquises pour la période estivale, lors d'un suivi
pluriannuel pour une période de 5 ans avant la diversion de I'émissaire et 8 ans apres. La
premiére partie du suivi était importante puisqu’elle permettait d’observer la maniere dont les
communautés phytoplanctoniques se répartissent en termes de biomasse et de composition en
pico- et nanophytoplancton grace a des analyses en cytométrie en flux le long d’un gradient
trophique de l'oligotrophie a I'hypertrophie. La seconde partie du suivi apportait des
informations bien plus rarement connues pour les milieux lagunaires. En effet, grace a I'adition
de I'analyse de la composition pigmentaire par HPLC a partir de I'été 2006, nous pouvions non
seulement suivre I’évolution de la biomasse et des abondances de pico- et nanophytoplancton
apres linitiation d'un processus de ré-oligotrophisation, mais également caractériser les
modifications de composition taxonomique et fonctionnelle a partir de la mise en place de cette
réduction des apports (Paerl et al., 2003).

Le but de cette étude était dans un premier temps de mettre en évidence un impact de la

diversion de I'émissaire de Maera sur le niveau d’eutrophisation (concentration en Nt, Pt,
89

8 Parmi d’autres types de métriques permettant d’approfondir les connaissances sur
I'état de ces écosystémes (compartiments macrophytiques et sédimentaires)
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biomasse chlorophyllienne), sur les abondances pico- et nanophytoplanctoniques, classes
largement dominantes dans les lagunes avant la diversion de I'émissaire (Bec et al,, 2011). Dans
un deuxieme temps, grace aux données plus détaillées caractérisant la diversité des
communautés phytoplanctoniques a partir de 2006, nous avons étudié l'évolution de la
composition pigmentaire reflétant la structuration en principaux groupes phytoplanctoniques.
Nous avons également pu mettre en évidence l'impact du gradient d’eutrophisation sur la
réponse taxonomique et fonctionnelle des communautés a la réduction des apports. Cette étude
permet de mieux appréhender les processus de restauration des lagunes cotieres selon leur
niveau d’eutrophisation initial, notamment I'impact de ce niveau d’eutrophisation sur la durée

des processus de restauration.

3.2 Valorisation scientifique

Les résultats de ces travaux ont été présentés lors d'une communication orale au 6th
EUROLAG Conference “COASTAL LAGOON DOMAIN AND PROPERTIES : from fundamental
research to policy implementation” 16-19th December 2013 LECCE - ITALY:

« First steps of the Mediterranean lagoon restoration process: shifts in phytoplankton

communities »
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IIs ont également fait I'objet d’une publication soumise le 28 aotit 2015 a Estuarine Coastal

and Shelf Science.
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Abstract

Along the French Mediterranean coast, a complex of eight lagoons underwent intensive
eutrophication over four decades, mainly related to nutrient over-enrichment from continuous
sewage discharges. The lagoon complex displayed a wide trophic gradient from mesotrophy
to hypertrophy and primary production was dominated by phytoplankton communities. In
2005, the implementation of a 11 km offshore outfall system diverted the treated sewage
effluents leading to a drastic reduction of anthropogenic inputs of nitrogen and phosphorus
into the lagoons. Time series data have been examined from 2000 to 2013 for physical,
chemical and biological (phytoplankton) variables of the water column during the summer
period. Since 2006, total nitrogen and phosphorus concentrations as well as chlorophyll
biomass strongly decreased revealing an improvement in lagoon water quality. In
summertime, the decline in phytoplankton biomass was accompanied by shifts in community
structure and composition that could be explained by adopting a functional approach by
considering the common functional traits of the main algal groups. These phytoplankton
communities were dominated by functional groups of small-sized and fast-growing algae
(diatoms, cryptophytes and green algae). The trajectories of summer phytoplankton
communities displayed a complex response to changing nutrient loads over time. While
diatoms were the major group in 2006 in all the lagoons, the summer phytoplankton
composition in hypertrophic lagoons has shifted towards green algae, which are particularly
well adapted to summertime conditions. All lagoons showed increasing proportion and
occurrence of peridinin-rich dinophytes over time, probably related to their capacity for
mixotrophy. The diversity patterns were marked by a strong variability in eutrophic and
hypertrophic lagoons whereas phytoplankton community structure reached the highest
diversity and stability in mesotrophic lagoons. We observe that during the re-
oligotrophication process in coastal lagoons, phytoplankton shows complex trajectories with

similarities with those observed in freshwater lake systems.

Keywords : Phytoplankton, coastal lagoons, nutrient, sewage effluents, re-oligotrophication
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1. Introduction

Eutrophication has been defined as an increase of the rate of organic matter inputs, principally
due to nutrient enrichment, which stimulates primary production (Nixon, 1995). High
biomass decreases light availability, favoring among the primary producers the community
that is most competitive for light, i.e., phytoplankton at the expense of macrophytes (Cebrian
et al., 2014). This over-production causes a loss of diversity (Schramm, 1999; de Jonge and
de Jong, 2002), habitat destruction and mortalities due to anoxia (Smith, 2006; Carlier et al.,
2008). These phenomena negatively impact ecosystem health, result in increased vulnerability
to disturbances (Heemsbergen et al., 2004; Worm and Lotze, 2006) and loss of ecosystem
services (Bullock et al., 2011). In coastal areas, which are characterized by strong
demographic growth, eutrophication has become a serious threat since the 1950s (Nixon,
1995). Coastal lagoons are particularly sensitive to eutrophication, since these systems tend to
concentrate anthropogenic nutrient inputs (Knopper, 1994; Cloern, 2001; Kennish and Paerl,
2010) due to restricted exchanges with the sea and long water residence time (Boesch, 2002;

Kennish and Paerl, 2010; Glibert et al., 2011).

In 2000, The Water Framework Directive (WFD) was established in Europe requiring
member states to monitor the ecological and chemical quality state of water bodies and
implement ways to achieve good status by 2021 (Sherrard et al., 2006; Cartaxana et al.,
2009). Efforts have been made in many parts of the world to combat eutrophication by
reducing nutrient inputs from watersheds and initiate ecological restoration. Ecological
restoration is well documented in lakes which have been subjected to water quality
improvement programs since the 70s (Jeppesen et al., 2005; 2007). Studies on lake restoration
have shown that the response trajectories during re-oligotrophication are not simply the

inverse of the previous eutrophication processes and are characterized by hysteresis.
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Accordingly, the recovery of ecosystem functions often lagged behind the reduction of
external nutrient loadings, due to nutrient regeneration from sediments or the persistence of
turbid alternative states because of dense blooms of phytoplankton or the presence of a pool
of easily resuspendable organic matter (Scheffer et al., 1993; Scheffer and Carpenter, 2003;
Sondergaard et al., 2003; Ibelings et al., 2007). Because of these phenomena, re-
oligotrophication processes are difficult to understand and predict for degraded systems (Van
Donk et al., 2008). Hence, ecological restoration generally takes much longer than water
degradation due to eutrophication. At first, it results in modifications of the composition and
structure of primary producers communities. Phytoplankton is generally the first autotrophic
compartment responding to the change of nutrient availability and other anthropogenic
pressures (Livingston, 2000; Paerl et al., 2003). In restored lakes, this response has resulted in
considerable changes of phytoplankton biomass, community structure and functional diversity

(Ruggiu et al., 1998, Anneville and Pelletier, 2000; Katsiapi et al., 2013).

A functional approach to phytoplankton ecology appears particularly useful to study the
adaptive responses of phytoplankton communities to re-oligotrophication. This approach is
based on defining the functional traits of species that impact on their performance and
survival (Violle et al., 2007) and, thus provides a better understanding of how phytoplankton
communities respond to environmental changes. The functional approach has been used to
understand how environmental changes or gradients drive phytoplankton community structure
(Litchman et al., 2010). Some morphological and physiological traits particularly reflect the
phytoplankton adaptations to nutrient availability, such as cell size, maximum growth rate and
trophic regime (Litchman and Klausmeier, 2008; Litchman et al., 2010). During re-
oligotrophication, the reduction of nutrient inputs could thus favor small cells, which compete

more effectively for nutrient uptake and show high growth rates (Chisholm, 1992; Kamenir
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and Morabito, 2009; Litchman et al., 2010), and mixotrophic species that present some
advantages over strictly autotrophic cells (Anneville and Pelletier, 2000). These functional
traits highlight phytoplankton adaptations to the reduction of nutrient availability and

represent an interesting tool to evaluate the impact of changing eutrophication status.

Since the implementation of the WFD, coastal waters represent a major issue for management
and ecological restoration which has been used to reestablish ecosystems services. So far,
little is known about the responses of coastal ecosystems to ecological restoration (Vidal et
al., 1999; Duarte et al., 2009; Nixon, 2009). The recent literature describes a diversity of
responses to restoration (Boesch, 2002; Elliott et al., 2007; Ho et al., 2008; Duarte et al.,
2009), including a decrease of primary production while phytoplankton biomass remained
stable (Philippart et al., 2007), reappearance of macrophyte communities (de Jonge and de
Jong, 2002), and decrease of biomass and frequency of bloom occurrence (Lie et al., 2011).
As shallow lakes, coastal lagoons have been particularly subjected to cultural eutrophication
process due to nutrient over-enrichment from watersheds and long residence time (Kennish
and Paerl, 2010; Glibert et al., 2011). Ecological restoration of coastal lagoons has started
recently and studies of this process are still scarce. Given the high variability and dynamics of
these systems, we can expect variable and complex restoration trajectories. During the re-
oligotrophication process in a Mediterranean coastal lagoon (Collos et al, 2009),
phytoplankton community changes were similar to those observed in some freshwater lakes,
i.e. characterized by the appearance of dinophytes species and small-sized cyanobacteria
(Ruggiu et al., 1998, Kamenir and Morabito, 2009). The results suggest some similar

responses of lakes and coastal lagoons to re-oligotrophication process.
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In the South of France, to improve the ecological quality of eight eutrophied coastal lagoons
close to Montpellier, a drastic and persistent reduction of anthropogenic nutrient inputs has
been achieved since December 20035, leading to a dynamic of ecological restoration. In the
framework of a monitoring network, these lagoons and sixteen other lagoons have been
monitored from 2000 to 2013 to assess their eutrophication status. These 24 lagoons
presented a large eutrophication gradient ranging from oligotrophy to hypertrophy (Souchu et
al., 2010), the most eutrophied lagoons showed phytoplankton dominance with high
biomasses (>100 pgChla.L"). The phytoplankton size structure was dominated by small
eukaryotic algae (3-6 um) with relatively high growth rates (Bec et al., 2008; 2011).

Prior to the reduction in nutrient loadings, the complex of eight lagoons represented a
eutrophication gradient ranging from mesotrophic to hypertrophic, including the most
hypertrophic lagoons of the region. This context offered us a unique opportunity to study how
the initial eutrophication status of lagoons influences the re-oligotrophication trajectories and
to assess the success of ecological restoration in these highly degraded systems. We focused
on phytoplankton community shifts to investigate the impact of ecological restoration in
coastal lagoons for this range of eutrophication levels. Using data from a 13-year monitoring
program, we describe changes of phytoplankton biomass and structure (i.e., size class
structure and community composition), by comparing two periods: before and after the
nutrient reduction. In addition, after implementation of the nutrient reduction, HPLC pigment
analyses were added to the monitoring program. This allowed us to study the dynamics of
functional and taxonomic groups as well as phytoplankton diversity, based on pigment

biomarkers, during re-oligotrophication trajectories.
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2. Materials and methods

2.1. Studied sites

The Palavasian lagoon complex is located on the French Mediterranean coast, near
Montpellier city (urban population 250 000 inhabitants). Since the 17th century, infilling and
human constructions have compartmentalized a large natural lagoon to give rise to the current
complex of eight interlinked shallow lagoons covering 38.8 km? (Fig. 1). A major human
intervention was the building of a navigation canal through the natural lagoon oriented NE-
SW, named the Rhone-to-Séte canal which divided the complex into two parts (inland and
seafront lagoons). As a result, four of the eight lagoons (i.e., the inland lagoons North Ingril,
Vic, Amel, and Méjean lagoons) are bordered by wetland or salt marshes, which can act as a
buffer zone and regulate freshwater inputs from the watershed. Four seafront lagoons (South
Ingril, Pierre Blanche, Prévost, and Grec lagoons) are located between the Rhone-to-Séte
canal and the lido. Among them, South Ingril and Prévost lagoons are connected to the sea
through artificial permanent inlets. The inland lagoons are not directly connected to the sea,
but receive seawater indirectly by flow through the adjacent seafront lagoons and the Rhéne-
to-Séte canal, which has many openings. In addition, canalization of the Lez River oriented
perpendicular to the Rhone-to-Séte canal has completed the compartmentalization of lagoon
complex. The Lez River, the main freshwater source of the Palavasian lagoons, interacts with
some lagoons (Arnel, Méjean, Prévost and Grec) through small channels. These multiple
canalizations do not account for sufficient water renewal of lagoon waters. The trophic status
and main characteristics of the lagoons as well as the sampling stations are listed in Table 1.
For Méjean and Prévost lagoons, two zones corresponding to empirically defined
hydrodynamic compartments (Souchu et al., 2010), have been considered for sampling

stations (see Table 1).
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Figure 1: Location of the sampling stations, into the eight lagoons of the Palavasian complex,

next to the Montpellier city agglomeration. The dark line is represents the Rhone-to-Sete

canal.

Table 1. Characteristics of the 10 stations of the 8 coastal lagoons from the Palavasian
complex. Trophic status, freshwater inputs and seawater exchanges are specified, from

Souchu et al., 2010 and Bec et al., 2011.

phytoplankton communities

FRANCE
A

guedoc-Roussillon

MONTPELLIER

Mediterranean Sea

. g ; Label
Lagoon Trophia Area  Volume Mean Main Connections Station of the
status depth freshwater to the sea Station
(km®)  (10°m’)  (m)
Méjean  Hypertrophic 5.5 4.1 0.75 Channel Indirect East Méjean ME
West Méjean MW
Grec Hypertrophic 27 0.7 0.30 Channel Indirect Grec GC
Arnel Hypertrophic 4.7 1.9 0.40 River Indirect Arnel AN
Prévost Eutrophic 38 2.9 0.75 Channel Direct East Prévost PE
West Prévost PW
Vie Eutrophic 11.5 13.8 L2 Channel Indirect Vic VC
E;::cehe Eutrophic 37 15 0.4 Channel Indirect brl’;izr;e PB
North : s ;
Fiagl Mesotrophic 3.2 22 0.6 Channel Indirect North Ingril IN
ISIT;SI Mesotrophic 36 1.9 0.6 Channel Direct South Ingril IS
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Effluents from the wastewater treatment plant of the Montpellier city district were discharged
into the Lez River until 2005. Through the many channels described above, the nutrients from
these effluents have propagated into the different lagoons, which has resulted in on-going
eutrophication from 1965 to 2005. The eutrophication gradient ranged from hypertrophy in
lagoons close to the Lez river to mesotrophy in the southwestern lagoons (Souchu et al.,
2010). In December 2005, the implementation of a new wastewater treatment plant (Maera),
and a diversion of its effluents through an outfall located 11 km off-shore in the
Mediterranean Sea has led to a sudden and drastic reduction of the anthropogenic inputs of
nitrogen and phosphorus into the lagoons. This has been estimated as a reduction of 83 % of

N and 70 % of P (Meinesz et al., 2013).

2.2. Data collection

We exploited the database developed by the Lagoon Monitoring Network (Réseau de Suivi
Lagunaire), which comprises data from 2000 to 2013 to assess the eutrophication status of
lagoons in the Languedoc-Roussillon region (Souchu et al., 2010). Sampling was carried out
during summer periods, when temperature and irradiance are optimal and allow maximal
primary production. For the Palavasian lagoon, the ten stations (Table 1) were sampled
monthly in June, July, and August from 2000 to 2013. On each date, subsurface water
samples were collected with 2 I polypropylene bottles. Temperature and salinity were
recorded with a WTW LF 197 field sensor. This database comprised the concentrations of
dissolved inorganic nitrogen (DIN = NO3; + NHy + NO,, uM) and phosphorus (DIP, uM),
total nitrogen and phosphorus (TN and TP, uM). It also included water column chlorophyll a
concentrations (Chl a, pgChla.L™") as a proxy for phytoplankton biomass. Chl a concentration
were measured by spectrofluorimetry (Neveux and Lantoine, 1993) with a Perkin-Elmer LS50

B and pico- and nano-phytoplankton abundances (10° cells.L™!) counted with a FACSCalibur
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flow cytometer (Bec et al., 2011). Based on cytometric analysis, different size classes of
phytoplankton were identified: Phycoerythrin-rich picocyanobacteria (< 1 um, PE-CYAN),
autotrophic picoeukaryotes (=<3 um, PEUK), nanoeukaryotes (> 3 um). The analytical
protocols have been described in detail by Souchu et al., (2010) and details on filtration,
conservation and analysis of phytoplankton samples have been described by Bec et al,
(2011). Rainfall data were obtained from Météo France (Fréjorgues station, data publicly

available online at Comparaison climatologique annuelle - Infoclimat).

2.3. HPLC determination of pigment diversity

Since 2006, phytoplankton pigment diversity based on HPLC pigment analysis have
complemented the database, to investigate on phytoplankton composition by
chemotaxonomic identification of main groups. In the laboratory, exact volumes between 250
to 500 ml of water, depending on phytoplankton biomass, were filtered onto Whatman GF/F
filters (47 mm diameter) and stored at -80°C until analysis.

Pigments were extracted with 2.5 mL of 100% methanol in the dark at 4°C for 5 min.
Samples were then sonicated 5 times for 10 sec (20 Watts) and spaced by 10 sec in ice to
avoid an excessive heating of the extract. After 10 min in the dark at 4°C, extracts were
filtered on cellulose acetate filters (0.45 pum pore size) to remove filters and cell debris. An
aliquot of 600 ul was diluted with 150 uL of Milli-Q water. A volume of 150 uL of this mix
was injected to the HPLC system, a Waters D600 equipment. Chlorophylls and carotenoids
were detected by a Waters 2996 photo-diode array detector (optic resolution 1.2 nm), from
400 to 700 nm. Chlorophylls and their derivatives were also detected by a 2475 Multi A
fluorescence detector, from two canals, to optimize the chlorophyll a (canal A: 412 nm
Excitation — 650 Emission) and the chlorophyll 5 and ¢2 detection (canal B: 440 nm

excitation — 650 emission). Pigment extracts were analyzed using the method of Wright et al.,
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(1991) with a flow rate of 1 ml.min™ and a run duration of 29 min. Solvent delivery was
programmed following a sequence of three linear gradients as follows (minutes, % solvent A,
% solvent B, % solvent C): (0,100,0,0) (2,0,100,0) (18,0,20,80) (21,0,100,0) (24,100,0,0)
(29,100,0,0). Solvent A consisted of 80:20 (v/v) methanol: ammonium acetate (0.5 M),
solvent B consisted of 90:10 (v/v) acetonitrile: water and solvent C consisted of ethyl acetate.

The HPLC system was calibrated with external standards (DHI Water and Environment,
Heorsholm. Denmark). Chromatograms were extracted at 440 nm, and pigments were
identified by comparison with a spectral library established from the pigments standards basis
and by checking elution order and absorption spectra (Roy et al., 2011), using the software
Empower Pro 3. Each peak was checked and the baseline readjusted to minimize errors due to
noise. They were then quantified by using peak area, compared to standard calibration curves
(pg.L'l). Pigments dominant in phytoplankton groups were used as markers of these groups.
We used fucoxanthin (fuco) as biomarker for fucoxanthin-rich diatoms, peridinin (peri) for
dinophytes, and alloxanthin (allo) for cryptophytes (Bustillos-Guzman et al., 2004). In
addition, prasinoxanthin (pras) was used as a biomarker for prasinophytes, while chlorophyll
b (chl b), lutein (lut), violaxanthin (vio), neoxanthin (neo) and zeaxanthin (zea) were
considered as characteristic for green algae (Chlorophyta). In the lagoons, the Chlorophyta are
mainly represented by chlorophytes and prasinophytes. Zeaxanthin is, however, also present
in cyanobacteria (Wright et al., 1991; Sherrard et al., 2006; Eker-Develi et al., 2012). 19°But-
fucoxanthin (but-fuco) and 19°Hex-fucoxanthin (hex-fuco) have been used for haptophytes

(Wright et al., 1991; Zapata et al., 2000; Paerl et al., 2003).

2.4. Statistical analysis
Non-parametric comparisons of Chl a, TP, TN concentrations have been performed by

Wilcoxon test (R) to compare before (2000-2005) and after (2006-2013) the diversion of the
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effluents of the wastewater treatment. Spearman’s rank correlation has been used to describe
the links between environmental parameters and biological variables.

The effects of the pre-eutrophication status of the lagoon for its response to the sewage
diversion were tested by using two ways ANOV As (lagoon and time effects for the tested
variables: Chl a concentration, pico- and nano-eukaryotes abundances). When data did not
satisfy the conditions of applications (normality, homoscedasticity and independence of
residuals), they were log-transformed. If they still did not satisfy conditions, we used
Permanova (Anderson, 2001). Pairwise comparison with post-hoc Tukey tests helped to
separate lagoons into groups. To assess differences of diversity between lagoon and changes
in time, diversity index of Shannon (Ds), and evenness using the number of main
phytoplankton groups were estimated, from the annual median of summer pigment
concentrations. It represented diversity of main phytoplanktonic groups. Two ways ANOVAs
were then performed on these indexes to assess if there were differences between lagoons or
between years for these two parameters.

To characterize lagoons, spatio-temporal differences in pigment diversity and concentrations
were described using non-parametric multivariate analysis of variance (Permanova) and two
between-class principal component analyses (between-class PCA), which considers one
qualitative variable (here, either the year or the lagoon) (Pélissier et al., 2003). Then, Monte-
Carlo tests were used to check significances of differences between groups (Tournois et al.,
2013). These PCA were operated on most of the pigments identified, except those rarely
identified, with low concentrations, and which did not provide any additional information to
this analysis, e.g. phaeophorbid a, and 19’but-fucoxanthin. All the statistical analyses were

operated with the R software (R Core Team, 2013).
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275 3. Results
276 3.1 Characterization of the lagoons for the entire monitoring period (2000-2013)
277  During summer, both the average temperature and their variations in the lagoons were very
278  similar, i.e. around 25 °C with a range between 20 and 31 °C, respectively. A salinity gradient
279  was observed from MW, the less saline lagoon station subject to recurrent freshwater inputs
280  from the Lez River, to IS without freshwater tributaries and connected with the sea by an inlet
281 (Table 2). The lagoons also presented a trophic gradient, from mesotrophy (IN, IS) to
282  hypertrophy (MW) based on the Chl ¢ and total nitrogen and phosphorus concentrations (TN,
283  TP). Based on the entire period (2000-2013), median values of chlorophyll ranged from 3.7
284  pgChla.L™" at IS to 83.1 pgChla.L™' at MW, and median values of TN and TP ranged from
285  30.7 and 0.9 uM, respectively at IS to 196 and 12.4 uM, respectively in MW (Table 2). The
286  trophic and salinity gradients appeared inverse in the lagoons as illustrated by significant
287  negative correlations of the three eutrophication indicators (Chl ¢, TN and TP) with salinity
288  (Psatinity= -0.15; prn=-0.32; prp=-0.31; p-values < 0.05, Spearman correlation, R).
289
290  Table 2. Median values and ranges (minimum and maximum values between brackets) of
291  salinity, temperature, chlorophyll a, total nitrogen and total phosphorus concentrations, during
292  summer periods, from 2000 to 2013.
Station Salinity TN TP Chl a PE-CYAN PEUK NANO
(uM) (uM) (ugChl L) (10%cell/L"y  (10° celVL™) (10° cell/L™)
MW  268(13.9-381) 196 (42.7-527) 12.4(28-30.0) 83.1(1.6-413) 0(0-267)  1000(0-9158) 6.9 (0-16303)
ME  30.0(199-36.5)  108(37.6-296) 56(1.2—177) 422(0.7-274) 13(0-333) 280 (0.5-4567) 5.1 (0-4300)
GC  32.0(22.1-398)  149(36.1-432) 80(1.5-324) 732(09-361) 36(0-729) 257 (3.7-6526)  13.1(0-455)
AN 357(169-459)  863(345-298) 46(1.5-27.0) 476(1.0-393)  0.5(0-57)  49.4(1.3-22000) 7.6 (0.8-1660)
PW  368(27.1-44.0) 56.0(254-137) 24(07-6.1) 12.7(0.7-540) 12(0-189) 10.4(0.2-1900) 5.8 (0.5-128)
PE  365(30.7-40.5) 53.0(154-188) 23(0.8-88) 152(08-104) 27(0-79.4)  32(0.4-725  10.5(0.2-627)
VO 381(21.4-51.0) 652(382-166) 3.0(08-13.0) 09(12-50.8)  0(0-10.6)  154(0.4-3200)  3.5(0-63.4)
PB  373(233-48.1) 69.6(371-132) 38(1.4-82) 209(13-101) 02(0-32)  158(1-1975) 43(0-157)
IN  388(31.9-441) 345(160-80.0) 12(0.4-49) 48(0.1-20.8) 1.7(0-43)  162(0.7-1081)  2.3(0-18.6)
IS 389(338-445) 307(06-756) 09(0.5-19) 37(02-205  5(0-237) 5(0-237) 1.7 (0-24.8)
293
294
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Within the phytoplankton community, the highest values of biomasses and abundances were
generally observed before the diversion. Thus, the maximum Chl a concentration was 413
pg.L'1 observed in June 2004 at MW, in the most hypertrophic lagoon, although a strikingly
low value of 0.09 ug.L! was observed in July 2002 at IN, the inland mesotrophic lagoon
(IN). Picoeukaryote abundances ranged from 2.9 x 10° cells.L'! in the inland mesotrophic
lagoon (IN) in June 2004 to 2.2 x 10" cells.L" in an inland eutrophic lagoon (AN) in July
2004. Nanoeukaryote abundances ranged from no detected cells in several lagoons (GR, IN,
IS, MW) in summer 2001 to 2.4 x 10° cells.L' at ME in June 2003. Phycoerythrin-rich
picocyanobacteria were present in low abundances compared to picoeukaryotes. Their
abundances ranged from no detected cells in several lagoons (MW, VC and PB), during the

summers of 2001 and 2002, to 1.1 x 108 cells.L'"! at MW in June 2004.

3.2. Changes in eutrophication indicators before and after effluent diversion

The TN, TP and chlorophyll a concentrations showed strong variations during the entire
period, which were partly related to the changes before and after effluent diversion. These
three variables decreased significantly after the nutrient diversion for all the lagoons (Table
S1), showing a decrease of the eutrophication permitted by the implementation of the
diversion. Median values of TN, TP and Chl a decreased for the period 2006-2013
(respectively, 47 uM, 1.9 uM and 3.4 pgChla.L) in comparison to the period 2000-2005
(respectively, 84 uM, 3.8 uM and 23 pgChla.L™). In contrast to the three variables, there was
no general trend for the three forms of dissolved inorganic nitrogen (NOs, NO,, NH,) since
the concentrations were not systematically different before and after effluent diversion. NHy
represented the main source of DIN before (77%) and after (71%) the effluent diversion.

Phosphate concentrations (PO43') showed no significant differences between the two periods.
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Two-way ANOVA and Permanova (see Methods) showed that the Chl ¢ concentrations, the
TN and TP concentrations (for Chl a, TN and TP concentrations: Two way ANOVA, p-value
< 0.05) and the picoeukaryote abundances (Permanova, p-values < 0.05) significantly differed
among lagoons. Posthoc pairwise Tukey test on Chl a concentrations allowed separating the
lagoons into three groups (Table S1).

The first group was characterized as hypertrophic and included three lagoons (AR, GR and
both stations (ME and MW) of M¢éjean lagoon). The second group was characterized as
eutrophic and comprised three lagoons (PB, VC and both stations (PE and PW) of Prévost
lagoon). The third group was characterized as mesotrophic and comprised two lagoons (IN
and IS). Within each group, the lagoons showed a similar response to the nutrient reduction
(i.e. no significant effect of lagoons within groups according to the Anova and posthoc test, p-
value > 0.05). Hence, we selected one station in each group to illustrate the impact of trophic
status on the lagoon responses to the re-oligotrophication process. For each group, we chose
stations in inland lagoons under the direct influence of watershed discharges and more
sensitive to potential nutrient loadings than the seafront lagoons. Hence, MW, VC and IN
stations were selected to represent the hypertrophic, eutrophic and mesotrophic inland
lagoons, respectively.

The impact of the trophic status of the selected lagoons on the phytoplankton responses to the
re-oligotrophication process was investigated by comparing Chl a concentrations (Fig. 2) and
picoeukaryote and nanoeukaryote abundances (Fig. 3) before and after the diversion. Chl a
concentrations were significantly reduced (mean comparison all lagoons, p < 0.05) with a
decrease of 90.4%, 65.4 % and 79.9 % in the hypertrophic (MW), eutrophic (VC) and
mesotrophic (IN) lagoons, respectively (Fig. 2). Picoeukaryote abundances were reduced by
60.5% and by 81.8 % in hypertrophic (MW), and mesotrophic (IN) lagoons, respectively (Fig.

3). In contrast, in the eutrophic lagoon (VC) for picoeukaryotes the difference before and after
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the diversion was not significant (mean comparison, p-value > 0.05, see Fig. 3B).
Abundances of nanoeukaryotes did not show a global trend for the three lagoons (mean
comparison all lagoons, p-value > 0.05). Chl a concentrations and picoeukaryote abundances
were significantly correlated, showing that the response of the lagoons to the nutrient

reduction was particularly well reflected by the picoeukaryotes.
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351  Figure 2. Distributions of Chl & concentration in hypertrophic (MW, A), eutrophic (VC, B)
352  and mesotrophic (IN, C) lagoons. Box-and-whisker plots from summer values from 2000 to
353 2005 (before diversion), and from 2006 to 2013 (after diversion). The whiskers represent the
354  5th and the 95th percentiles, the outer edges of the boxes represent the 25th and 75th
355  percentiles, and the horizontal line within the boxes represents the median. Significant
356  difference between means before and after is illustrated by different letters (a and b).
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Figure 3. Distributions of picoeukaryote abundances in hypertrophic (MW, A), eutrophic
(VC, B) and mesotrophic (IN, C) lagoons. Box-and-whisker plots from summer values from
2000 to 2005 (before diversion), and from 2006 to 2013 (after diversion). The whiskers
represent the 5th and the 95th percentiles, the outer edges of the boxes represent the 25th and
75th percentiles, and the horizontal line within the boxes represents the median. Significant

difference between mean before and after is illustrated by different letters (a and b).
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3.3. Phytoplankton responses after the reduction of effluent nutrient loads

Since 2006, ie. after nutrient reduction, phytoplankton biomass measured in summer
decreased in the three selected lagoons (Fig. 4). The decrease of Chl @ concentrations was
particularly pronounced between 2006 and 2007 and depended on the trophic status of
lagoons. Hence, summer Chl @ concentrations were reduced by 87.7% in MW, 22.4% in VC
and 46.2% in IN between 2006 and 2007, reaching mean values of 1.7 ugChlaL"' in
mesotrophic lagoon (IN) to 9.8 pgChla.L™ in hypertrophic lagoon (MW) in the summer of
2007 (Fig. 4). Since 2007, the mean Chl @ concentrations remained below 10 pgChla.L™'in
the three selected lagoons, except in 2011 in the hypertrophic lagoon (MW) where the mean

concentration reached 20.1 pgChla.L ™",

110
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Figure 4. Summer chlorophyll ¢ concentrations in hypertrophic (MW), eutrophic (VC) and
mesotrophic (IN) lagoons from 2006 to 2013. Means of three summer values (June, July,
August). Black, dark gray and light gray indicate MW, VC and IN lagoons, respectively.
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Since 2006, in parallel to phytoplankton biomass, phytoplankton community pigment
composition was determined (Table 3). The total summer concentration of accessory
pigments in the three selected lagoons showed the same pattern as observed for Chl «
concentrations, with the highest pigment concentrations measured in hypertrophic lagoon

(MW) and the lowest pigment concentrations measured almost in mesotrophic lagoon (IN).

Table 3. Summer concentrations of pigment markers of main phytoplanktonic groups in 2006
in hypertrophic (MW), eutrophic (VC) and mesotrophic (IN) lagoons. Means of three summer
values (June, July, August).

Pigments and associated taxonomic group MW VC IN
(gL

Fucoxanthin (diatoms) 2228 0.11 0.62
Zeaxanthin (cyanobacteria — chlorophytes — prasinophytes) 4.29 0.04 0.06
Chlorophyll 4 (green algae) 1.73 016 0.1
Lutein (chlorophytes — prasinophytes) 3.06 0.07 0.06
Neoxanthin (chlorophytes — prasinophytes) 1.58 0.02 0.00
Prasinoxanthin (prasinophytes) 0.68 0.08 0.06
Alloxanthin (cryptophytes) 0.01 016 0.16
19’But-fucoxanthin (haptophytes) 0.04 0.00 0.00
19’Hex-fucoxanthin (haptophytes) 0.10 0.02 0.04
Peridinin (dinophytes) 0.05 3.87 0.16

In the hypertrophic lagoon (MW), fucoxanthin was the dominant pigment in 2006, indicating
a dominance of the fucoxanthin-rich diatoms (Table 3 and Fig. 5A). Green algae pigments
(Chl b, lutein, neoxanthin, violaxanthin, prasinoxanthin, and zeaxanthin) showed also high
concentrations (more than 5 pg L") and proportions. We could safely assume that the bulk of
zeaxanthin was associated with green algae, since abundances of cyanobacteria were
systematically low in the lagoons. In contrast, in the eutrophic lagoon (VC) peridinin showed

a high proportion in 2006 (45.4%) indicating a dominance of dinophytes. In the mesotrophic
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lagoon (IN), proportions of pigments were more equally distributed and fluctuated less than in
the other lagoons (Fig. 5) suggesting increased phytoplankton diversity.

The temporal patterns of the mean values of the total accessory pigment concentrations were
similar to those of phytoplankton chlorophyll a biomass. Concentrations of total accessory
pigment strongly decreased between 2006 and 2007, from 80.8% in hypertrophic (MW),
65.8% in eutrophic (VC) and 50.3% in mesotrophic (IN) lagoon but increased in 2011, with
284%, 34.6% and 15.5% in the hypertrophic (MW), eutrophic (VC) and mesotrophic (IN)
lagoons, respectively.

Figure 5 shows the time course of the proportions of the accessory pigments in the three
selected lagoons. In the hypertrophic lagoon (MW), the fucoxanthin proportion dropped (-
99.7%) between summers 2006 and 2007 and this decrease continued until 2011 (Fig. 5A).
This reduction of the fucoxanthin concentration coincided with a strong increase of the
proportion of green algae pigments (Chl b, lutein, neoxanthin, violaxanthin and zeaxanthin)
during the same period. The proportion of green algae pigments remained high during all the
monitoring and reached almost 80% during four years (up to 85.4% in 2007). The year 2011
was marked by strong shift in pigment composition with the lowest fucoxanthin concentration
(diatoms) and the highest concentrations of green algae pigments. On the contrary, the year
2012 is marked by a decrease of green algae group (4.88% of the pigment proportions). The
alloxanthin, marker of cryptophytes, increased after 2006 and its proportion fluctuated
between 0.02 % in 2006 and 22.4% in 2013. Peridinin, marker of dinophytes, was below 1%
in 2006 and fluctuated between 2007 and 2010. In 2012 when green algae decreased,
peridinin concentration strongly increased in association with Chl ¢2 and diadinoxanthin and

became the main phytoplanktonic group in 2012 and 2013 (peridinin proportion > 30%).
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425  Figure 5. Proportions of accessory pigments in hypertrophic (MW, A), eutrophic (VC, B) and
426  mesotrophic (IN, C) lagoons from 2006 to 2013. Samplings were performed in June, July,
427  August) and the data have been calculated from mean summer values for each year.
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In the eutrophic lagoon (VC), phytoplankton pigment composition was dominated by
peridinin, Chl ¢2 and dianodinoxanthin during all the monitoring (Fig. 5B). Peridinin
proportions were higher in this eutrophic lagoon than in hypertrophic (MW) and mesotrophic
(IN) ones. Peridinin tended to decrease until 2011 (-40.5% in 2008), but highly increased in
2012 and 2013 (respectively, 51.2 and 38.5%). In contrast, alloxanthin (cryptophytes)
remained stable during the monitoring (up to 10% in proportions). Diatom pigment increased
and fluctuated between 2008 and 2011. As for hypertrophic lagoon, the year 2011 was
marked by a temporary increase of green algae pigments (up to 40% in proportions).

In the mesotrophic lagoon (IN), diatoms and cryptophytes pigments (respectively,
fucoxanthin and alloxanthin) were dominant during the 8-year monitoring (Fig. 35C).
dinophytes and prasinophytes pigments (respectively peridinin and prasinoxanthin) occurred
more since 2010. The proportion of green algae pigments fluctuated, during the entire
monitoring period, between 2% in 2008 and 40% in 2011. In the three selected lagoons,

19°hex-fucoxanthin and 19°but-fucoxantthin were rarely observed (haptophytes).

Based on the chemotaxonomic analyses, the Shannon diversity and Evenness indices (see
Methods) have been calculated as proxies for phytoplankton diversity through the 8-year
monitoring period (Figure 6A). Globally, the number of main phytoplankton groups
significantly changed during the survey. The richness of main taxonomic groups was
significantly lower during the period from 2007 to 2009 (4 or 5 groups) than in 2006 and after
2010 (6 groups). The low diversity during these early years reflected that the community was
dominated by diatoms, green algae and cryptophytes. Some differences of the richness also
appeared depending on the trophic status of lagoons. It was lower in hypertrophic lagoons
than in mesotrophic ones, and lower in mesotrophic lagoons than in eutrophic ones. Pooling

all years, there was a significant higher diversity (Shannon diversity index Fig. 6A, Dy) in the
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mesotrophic lagoon (IN) compared to the hypertrophic lagoon (MW), but there was no
significant difference between mesotrophic (IN) and the eutrophic (VC) lagoons (Table 5).
The evenness showed also significant lower values in the hypertrophic lagoon (MW)
compared to the mesotrophic (IN) one, because of the green algae dominance in MW (Figure

6B).
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Figure 6. Values of Shannon diversity Index (A) and Evenness (B) of the phytoplankton
communities in hypertrophic (MW in black), eutrophic (VC in dark grey) and mesotrophic
(IN 1n light grey) lagoons, based of the phytoplankton pigment composition during summer

period (June. July, August) from 2006 to 2013.
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In the hypertrophic lagoon (MW), diversity D significantly fluctuated during the 8-year
monitoring (Fig. 6A). It firstly decreased from 2006 (Dg= 0.49) to 2007 (Ds= 0.20) and then
increased between 2007 and 2009 (Dg= 0.70). It decreased again between 2009 and 2011 (Ds
close to 0.20) and finally increased to reach a maximal D value in 2013 (Ds = 0.74). These
changes illustrated shifts in phytoplankton community composition. The low values of Dy in
2007/2008 and in 2010/2011 are related to the predominance of green algae (Fig. 5A) during
these four years. Evenness values showed the same patterns in time as that of the Shannon
diversity index (Fig. 6B). It strongly decreased when green algac was the dominant
phytoplankton group. After 2011, it increased to reach its highest value in 2013.

In contrast, in the eutrophic lagoon (VC), Ds increased from 2006 to 2008 (from 0.36 to 0.71)
and stayed relatively stable to reach 0.77 in 2011. The diversity decreased strongly in 2012
(Ds= 0.27, lowest diversity) and stayed lower in 2013 (D = 0.50) than between 2007 and
2011. Evenness increased from 2006 to 2009 (0.43 to 0.92) and then fluctuated to finish with
an intermediate value (E = 0.61) in 2013.

In the mesotrophic lagoon (IN), diversity and evenness significantly changed over time,
decreasing between 2006 and 2008 to reach the lowest values (respectively, 0.47 and 0.63,
Figure 6) in 2008. From 2009 to 2010, diversity indices increased and stayed relatively stable
to reach the highest values in 2013 (respectively, 0.75 and 0.91, Fig. 6). The lowest diversity
and evenness values observed in 2008 were associated to the dominance of two

phytoplanktonic groups (diatoms and cryptophytes, Fig. 5C).

3.4. Lagoons trajectories based on pigment diversity
In order to study whether the patterns observed for the selected stations are robust for the
entire Palavasian lagoon complex, multifactorial analyses were performed using accessory

pigment database from the 10 stations of the complex for the 8-year monitoring. It was
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observed that pigment composition (concentration and diversity) significantly changed among
stations (Permanova, F = 5.29, df = 9, p-value = 0.001), and years (Permanova, F = 4.49, df =
7, p-value = 0.001). Moreover, the interaction between the two factors also showed a
significant effect (Permanova, F = 1.54, df = 59, p-value = 0.001), indicating that the
temporal patterns were different among stations. The principal component analysis (PCA)
was used on both lagoon stations (Fig. 7) and years (Fig. 8) to elucidate phytoplankton
composition patterns in relation to lagoon trophic status and time. For each of the two PCA,
the results were significantly different (Monte-Carlo test, p-value = 0.001), although the
ellipses representing each group (either lagoons or by years) overlapped.

The first PCA showed differences between lagoons (Fig. 7). The first axis explained 71% of
the total variance, and was mainly driven by pigments markers of the green algae (lut, neo,
chl b, viola and zea), prasinophytes (prasino), diatoms (fuco, chl ¢2, diadino), associated with
total biomass. The second axis explained 16.5% of the total variance and opposed pigments
markers of dinophytes (peri) and cryptophytes (allo) in positive against pigment marker of
haptophytes (Hfuc) in negative (Fig. 7A). The first axis is correlated with pigments that are
characteristic for the phytoplankton groups which are enhanced by eutrophication (i.e., green
algae, diatoms) and a marker of eutrophication (Chl a). The position of the center of gravity
of the ten stations in this projection showed two groups of stations: the three most eutrophic
stations (ME, MW, GC) strongly separated from the other ones (Fig. 7B-C). The group of
hypertrophic stations presented a very large ellipse suggesting a strong variability of pigment
concentrations. Their center of gravity was also located close to Chl a, indicating an elevated
biomass in these stations compared to the others. More precisely, they are located in two
different directions: MW and ME were close to green algae pigments, while GC is closer to
pigments from diatoms and cryptophytes indicating a dominance of these three phytoplankton

groups with eutrophication. The second group of stations presented lower concentrations of
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pigments for all the phytoplanktonic groups. Among this group, the centers of gravity of the
different stations ranged from positive to negative along the axis 2, reflecting the trophic
gradient ranging from the most (AN) to the less eutrophied (IS) station. Their positions along
the second axis reflect some differences in the phytoplankton composition along this gradient.
Eutrophic lagoons (AN and PB) were close to cryptophytes and dinophytes pigments. On the
opposite, mesotrophic lagoons (IN and IS) and Prévost (PE, PW), a lagoon under marine
influence, showed a very low phytoplankton biomass and pigment concentrations, and a

stronger signal of haptophytes pigment.
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Figure 7. Between-class PCA by stations of the summer monitoring from 2006 to 2013 on the
10 stations in the Palavasian complex. Correlation circle shows a projection of the pigment
concentration along the two first axes with different percent of variance between-class.
Arrows represent pigments (A) Projection of pigment composition of the ten stations for the 8
years monitoring along the two axes by years, (B) Labels correspond to the center gravity of
all the values, and ellipse represent 95% confidence limit of the mean, (C) Position of each

center of gravity.

The second PCA showed differences between years (Fig. 8). The first axis explained 73% of
the total variance, and was mainly driven by the pigment estimating total phytoplankton
biomass (Chl a), pigment markers of diatoms (fuco) or mostly abundant in diatoms (diadino,
Chl ¢2), and pigment marker of prasinophytes (prasino). The second axis explained 17% of
the total variance and was mainly driven by pigment marker of cryptophytes (allo) and green
algae in positive, opposed to pigment marker of dinophytes (peri) and haptophytes (19°Hex-

fuco) (Fig. 8A). The vectors of the pigment markers of cryptophytes and dinophytes were
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opposed in the first two planes of the PCA (Fig. 8A). The projection of the pigment
composition of the ten stations showed that 2006 differed from other years by a stronger
concentration of the pigments driving the first axis (Fig. 8B). The phytoplankton biomass was
still high in summer 2006, six months after the diversion (Fig. 4), and diatoms were the main
group in the ten stations, with a higher fucoxanthin concentration compared to the other
pigments that explain the position of the center gravity of this year on the axis 1. The
following years are distinct from 2006 along the axis 2, showing a change in phytoplankton
biomass and composition (Fig. 8B-C). Their position indicate a strong decrease of the Chl a
concentrations and shifts in phytoplankton composition with a decrease of diatoms and an
increase of green algae principally in 2007 and 2008. From 2007 to 2012, each center of
gravity showed a displacement along the axis 2, in the direction of the pigment marker of
dinophytes, indicating an increase of the occurrence and the concentration of the peridinin in
time. 2011 is characterized by a return to pigment markers of green algae, as described in
figure 5. Finally, 2013 also differed from the global trend, with a community composition
close from those in 2010, less dominated by dinophytes, more balanced between all the

pigments identified.
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Figure 8. Between-class PCA by years of the summer monitoring from 2006 to 2013 on the
10 stations in the Palavasian complex. Correlation circle shows a projection of the pigment
concentration along the two first axes with different percent of variance between-class.
Arrows represent pigments (A) Projection of pigment composition of the ten stations for the 8
years monitoring along the two axes by years, (B) Labels correspond to the barycenter of all
the values, and ellipse represent 95% confidence limit of the mean, (C) Position of each

center of gravity.

4. Discussion

This study represented a unique opportunity to assess the impact of re-oligotrophication
processes in shallow Mediterranean coastal lagoons in conjunction with their contrasting
trophic states. The results show that phytoplankton responded quickly, and that the amplitude

and qualitative changes depend on the prior eutrophication status of the lagoon.
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4.1. Phytoplankton chlorophyll biomass in heavily eutrophied lagoons

Before the reduction of the nutrient loadings, the ‘Palavasian’ lagoons were strongly degraded
by regular inputs of nitrogen and phosphorus from treated sewage. The most hypertrophic
lagoons Méjean and Grec presented Chl a concentrations close to those found in hypertrophic
lakes (Jeppesen et al., 1998; Bell and Kalff, 2001). In these lagoons, phytoplankton was the
major primary producer, with excessive blooms leading to a complete loss of seagrasses
communities and low macroalgal cover probably due to competition for light. Eutrophic
symptoms associated to water quality degradation in Palavasian lagoons can be illustrated by
the succession of primary producers (Schramm, 1999; Bricker et al., 2008), ranging from a
moderate impact, with presence of some macroalgae and seagrasses (IN and IS), to more than
the high impact, i.e., dense phytoplankton without macroalgac (ME, MW, GC). The
phytoplankton dominance may be related to its strong capacity to compete for dissolved
nutrients and light (Cebrian et al., 2014).

After the implementation of the diversion, TN, TP and Chl a biomass responded quickly by a
strong decrease within two years after the nutrient reduction, whatever the prior trophic status
of the lagoons. Although such a decrease has already been observed during re-
oligotrophication processes in lacustrine (Ruggiu et al., 1998; Jeppesen et al., 2005; Van
Donk et al., 2008), riverine or coastal ecosystems (Kemp et al., 2005; Greening and Janicki,
2006; Xu et al., 2010), it is highlighted that in these coastal lagoons, the response was quick
compared to the other systems. Hence, the reduction of chlorophyll a in the Tampa bay took 5
years (Greening and Janicki, 2006), and the reduction of TN and TP in lakes took about 5 and
10-15 years, respectively (Jeppesen et al., 2005). The amplitude of the decrease of Chl a
biomass was strongly linked to the prior trophic status of the lagoon, and was mainly driven
by the decrease of picoeukaryote abundances. Steady-state nutrient conditions observed in

these lagoons resulted in massive picoeukaryote blooms, observed particularly in eutrophic
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and hypertrophic lagoons (Table 2). These picoplanktonic blooms often represented the
dominant fraction of Chl a biomass throughout summer (Bec et al., 2011) leading to a strong
depletion of nutrients in these highly eutrophied systems (Souchu et al., 2010). These
phenomena could explain the absence of significant changes for the inorganic nitrogen and
phosphorus concentrations after the reduction of nutrient loadings. The rapidity of the
responses of coastal lagoons could also be associated to favorable climatic conditions during
the five years (2006-2010), characterized by low or no rainfall during summer (“Comparaison

climatologique annuelle - Infoclimat™), reducing non-point source nutrient loads.

4.2. Phytoplankton functional taxonomic groups

Small cells (< 10 um) are the typical dominant phytoplankton in lagoonal algal blooms
(Glibert et al., 2010; Bec et al., 2011; Pachés et al., 2014). In the Palavasian complex,
phytoplankton community was often dominated by small size classes, most belonging to pico-
(2-3 um) and nanoeukaryotes (3-6 um) (Bec et al., 2011). Major functional/taxonomic groups
were represented by diatoms, green algae, cryptophytes, and dinophytes. Among them,
diatoms, green algae and cryptophytes are functional groups composed of fast-growing algae
that may have been favored in response to high and fluctuating nutrient loadings (Paerl et al.,
2006; Paerl et al., 2010) such as observed in lagoons. However, these functional groups that
exhibited contrasting ecological strategies, especially in resource utilization (Litchman et al.,
2007), responded differently to the reduction of effluent nutrient loads in conjunction with
lagoon environmental changes (7.e. salinity, light, turbulence).

Diatoms were present in all the Palavasian lagoons and were particularly dominant in the
most eutrophic lagoons in 2006. In many coastal systems, diatoms dominated the
phytoplankton community when silicate concentrations were sufficiently high to sustain their

growth (Lie et al., 2011; Burford et al., 2012). In Palavasian lagoons, it has been suggested

32

123



625

626

627

628

629

630

631

632

633

634

635

636

637

638

639

640

641

642

643

644

645

646

647

648

Chapitre 3 - First steps of ecological restoration in Mediterranean lagoons: shifts in
phytoplankton communities

that silicate concentrations may not be limiting for diatom growth (Souchu et al., 2010).
Diatoms, with high maximum nutrient uptake rates and high growth rates, may be favored
under high or fluctuating nutrients (Litchman et al., 2007) and are not inhibited by turbulence
associated with those nutrient regimes (Margalef, 1978). Moreover, diatoms have a high
nitrogen affinity, especially small-sized species (Litchman and Klausmeier, 2008; Litchman et
al., 2009) making them really competitive compared to others. Thus, this functional group is
well adapted to dominate highly eutrophied waters, particularly in coastal waters under
freshwater discharges or sewage influence (Paerl et al., 2010; Lie et al., 2011; Gadea et al.,
2013). Furthermore, diatoms with low half-saturation constants for irradiance-dependent
growth (Litchman et al., 2007) could be more adapted to the low irradiance associated with
high chlorophyll concentration in eutrophic and hypertrophic systems (Sommaruga and
Robarts, 1997). In terms of seasonal dynamics, diatoms blooms in temperate coastal systems
occur mainly in spring but may last during summer if nutrients are continuously supplied and
not entirely consumed (Chisholm, 1992; Agawin et al., 2000; Chang et al., 2003). Throughout
the year, the continuous discharge of sewage effluent resulted in high nutrient loadings in
lagoons that may sustain diatom growth (Lie et al., 2011; Burford et al., 2012). Then, the
reduction of effluent nutrient loadings could affect diatom growth, particularly during the dry
summer period, leading to the large decrease of fucoxanthin-rich diatoms. This decrease was
particularly observed in the hypertrophic lagoons between 2006 and 2007, suggesting a time
lag between reduction of nutrient loading and changes of phytoplankton community
composition. In these lagoons, the phytoplankton composition has shifted towards green algae
dominance. Temperature also plays an important role in the phytoplankton seasonal
succession. Many green algae (Chiorella, Scenedesmus, Cosmarium) have optimal

temperature for growth between 25 and 35°C (Litchman et al., 2010). After 2006, the shift
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from diatoms to green algae dominance during summer could thus be explained by the shift in
nutrient delivery (decreasing external inputs) and by high summer temperatures.

Small Chlorella-like algae were the main component of the picoeukaryote community in the
eutrophic Palavasian lagoons before the reduction of nutrient loadings (Bec et al., 2011).
After 2006, green algae (chlorophytes and prasinophytes) was also a major functional group
of phytoplankton community in the 3-6 um size range and replaced small diatoms especially
into hypertrophic lagoons (ME, MW, GC). Because of their high S:V ratio, efficient growth
rates and enhanced nutrient uptake rates (Paerl et al., 2003), green algae appear more
competitive than other phytoplankton functional groups to use regenerated forms of nutrients
in the lagoons (Glibert et al., 2010). Indeed, benthic fluxes are an important source of
nutrients (NID and DIP) in coastal lagoons, especially during summer, and may result in high
NH, efflux from the sediment to the water column (Glibert et al., 2010). Even if the effluent
diversion has resulted in a strong reduction of the external nutrient supply, internal supply
from benthic stocks related to eutrophication could stimulate phytoplankton growth
(McGlathery et al., 2007; Burford et al., 2012). Green algae have abilities to use ammonium
from regenerated sedimentary stock (Domingues et al., 2011; Donald et al., 2011) and have
particularly high affinity for ammonium uptake compared to diatoms and dinophytes
(Litchman et al., 2007).

Furthermore, the eutrophication gradient in the Palavasian lagoons is highly linked to
freshwaters inputs. Green algae were mainly observed in brackish and hypertrophic lagoons
such as Méjean lagoon (Table 2). This phytoplankton functional group is tolerant to low
salinity as observed in freshwater and brackish coastal lagoons (Coelho et al., 2007
Cartaxana et al., 2009; Pachés et al., 2014) and is often observed in hypertrophic systems such
as lagoons under high freshwater inputs (Torres and delRio, 1995; Bonilla et al., 2005) and

lakes (Wasmund and Kell, 1991; Hepperle and Krienitz, 2001). So both low salinities and
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high trophic status could explain the predominance of chlorophytes in some Palavasian
lagoons. Flagellates such as Prasinophytes and cryptophytes, present in the most eutrophic
lagoons also seems to be promoted by low salinities (Bonilla et al., 2005).

Cryptophytes were present in high proportions in the Palavasian lagoons where they can
respond quickly to nutrient loads due to their high growth rate (Paerl et al., 2003). In
mesotrophic lagoons, it allowed them to be more competitive than picoeukaryotes that were
less abundant. This taxonomic group is well adapted to turbid and low light environments
such as coastal and estuarine waters due to photoacclimation (phycobilins and alloxanthin
pigments) to low light intensities (Bergmann, 2004; Weng et al., 2009; Fischer et al., 2014).
Microscopic observations of the ciliate, Mesodinium rubrum, in some Palavasian lagoons
suggest that cryptophytes could be also a potential food source for the mixotrophic dinophytes
(Paerl et al. 2003; Myung et al., 2011).

Dinophytes were scarce or absent in mesotrophic and hypertrophic lagoons in 2006. In many
coastal waters, dinophytes occurrence is generally attributed to eutrophication (Anderson et
al., 2002; Heisler et al., 2008). However in the coastal lagoons in the South of France,
dinophytes have been reported mainly for oligotrophic and mesotrophic marine lagoons
(Collos et al., 2009; Bec et al., 2011). Hence, it was suggested that habitat disturbance,
species displacement and low turbulence could favor dinophytes occurrences. Due to
relatively low growth rates, it is expected that this functional group is better adapted under
low-nutrient and low turbulence conditions (Margalef, 1978). After the nutrient reduction, all
lagoons showed increasing proportion and occurrence of peridinin-rich dinophytes with time.
In eutrophic lagoons, the phytoplankton composition has shifted from diatoms to dinophytes.
This shift has already been observed during the re-oligotrophication of coastal ecosystems
caused by a reduction of phosphorus loadings (Yamamoto, 2003; Collos et al., 2009). In these

systems, the depletion of inorganic phosphorus may have led to blooms of dinophytes that can
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utilize dissolved organic phosphorus (Seto Inland Sea) or picocyanobacteria as an additional
resource (Thau lagoon). Thus, the ability of dinophytes to grow while the availability of
inorganic nutrients decreases could be related to their ability to supplement their photo-
autotrophy by mixotrophy (Smayda and Reynolds, 2003; Litchman et al., 2007). Mixotrophy
could provide a unique resource niche under steady-state summertime conditions in coastal
and estuarine environments (Stickney et al., 2000). In freshwater lakes, mixotrophic flagellate
species (dinophytes, chrysophytes, cryptophytes) have appeared or increased during the re-
oligotrophication process (Gaedke, 1998; Anneville and Pelletier, 2000; Van Donk et al.,
2008). In lake Constance, it has been argued that the mixotrophic properties of Dinobryon
(chrysophyte) are an advantage in phosphorus-poor waters and its increasing biomass may be
explained by the increasing underwater light due to the decreasing biomass of the other
phytoplankton groups (Kamjunke et al., 2007). The authors suggested that the increased
underwater light availability promoted the autotrophic energy gain (phagotrophic phosphorus
gain) of Dinobryon. On the other hand, as large phytoplankton biomass blooms decreased, the
shift in species composition may have led to greater prevalence of some species such as

dinophytes that can fill that niche (Anderson et al., 2002).

4.3. Phytoplankton trajectories during re-oligotrophication process

The functional approach was used to understand the phytoplankton community patterns since
the re-oligotrophication started in the Palavasian lagoons. The analysis of four major
functional phytoplankton groups, through algal strategies and adaptations, revealed that the
trajectories of the phytoplankton community displayed a complex response to changing
nutrient loads over time. The trajectories of coastal ecosystems during re-oligotrophication
may be more complex than expected as other control factors maybe changing at the same time

(Duarte et al., 2009).
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During the 8-year lagoon monitoring, the decrease of chlorophyll biomass is associated to
changes of phytoplankton diversity that are strongly linked to the prior trophic status of the
lagoons. Diversity, evenness and richness of phytoplanktonic groups were higher in
mesotrophic lagoons than in the most eutrophic ones. In ecosystems with high production,
diversity is generally reduced by competitive exclusion while it is maximized at
“intermediate” disturbance and production level (Huston, 1979; Duarte et al., 2006 and
references therein). The diversity changes reflected the modifications of the community
structure in response of the reduction of effluent nutrient loads. While Chl ¢, TN and TP
concentrations decreased strongly and quickly, the diversity of main phytoplanktonic groups
responded to the nutrient reduction over a much longer period. Throughout the monitoring,
the diversity patterns were marked by a strong variability in eutrophic and hypertrophic
lagoons whereas phytoplankton community structure reached the highest diversity and
stability (since 2010) in mesotrophic lagoons. Eutrophic and hypertrophic lagoons are still
subjected to environmental fluctuations (i.e. fluctuating nutrient supply) or disturbance related
to freshwater inputs from multiple canalization (See Methods) that can explain the
fluctuations of phytoplankton diversity. Moreover, as high nutrient availability tends to
reduce phytoplankton diversity by favoring fast-growing species (Huston, 1979; Duarte et al.,
2006), algal coexistence should be facilitated and thus phytoplankton diversity should
increase in time with the decreasing of nutrient availability in lagoons as observed in
mesotrophic ones.

Therefore, the responses of lagoon phytoplankton community to re-oligotrophication are not a
linear process that remains vulnerable to potential nutrient loads associated to rain events or to
interannual climate variations. Indeed, as during the summer of 2011, the re-oligotrophication
trend could be temporarily reversed by climatic conditions. The chlorophyll biomass and the

proportion of chlorophytes increased in all lagoons. This year presented a record of elevated
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air temperature (1.5°C warmer than the 1900-2011 average). The spring was exceptionally
warm and allowed early phytoplankton growth while summer presented particularly
important rainfall and storm events, bringing nutrients to the lagoons (www.meteofrance.fr).
The year 2011 represented an exception compared to the 8-year lagoon monitoring period but
showed that the phytoplankton trajectories are fragile and can be reversed. In coastal
ecosystems, the re-oligotrophication may follow the reduction of sewage nutrient inputs but
may be affected by anthropogenic disturbance or by natural phenomena including rainfall
events or record flood years (Saeck et al., 2013).

This study showed that changes of phytoplankton community structure and composition are a
first step in restoration of water column for the Palavasian lagoons. Even if external nutrient
loadings decreased, high internal nutrient loads that have accumulated in the sediments during
the eutrophication period may release nutrients in the water column, particularly during
summer, delaying the recovery of lagoons in the long term as observed for lakes (Jeppesen et
al., 2005; Sondergaard et al., 2007). The increase of the light penetration, permitted by the
reduction of the phytoplankton biomass, initiated recently a shift among the primary
producers, with the reappearance of the macroalgae particularly in the most eutrophied
lagoons (work in progress). Benthic macroalgae can outcompete phytoplankton for nutrients,
especially if the major nutrient supply is internal loading form mineralization from sediments
(McGlathery et al., 2007). This primary producer reduces the flux of nutrients from the
sediment to the water column, which limits the supply of nutrients for phytoplankton growth.
By competition for nutrient and light, macroalgae could directly influence the phytoplankton
diversity and community structure during the re-oligotrophication process. Inversely to the
shift from benthic to pelagic-dominated primary producers occurring during eutrophication

(Bricker et al., 2008), Palavasian lagoons could expect a shift from a system pelagic-
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dominated productivity based on phytoplankton to a more benthic-dominated system based on

macroalgae and seagrasses.
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Supplementary Materials

Table S1. Statistics of mean comparison before and after the effluent diversion, of Chl a (ug

Chla.L'"), total nitrogen and total phosphorus concentrations (uM), with hypothesis

concentration before > after (Wilcoxon test, R). Stars precise significance level (* p-value <

0.05, ** p-value < 0.005, *** p-value < 0.0005).

Lagoons N TP Chl a
MW 367%x* 359%K* 3667 %*
ME 363%**  35]%xx 353%*%
GC 407%x* 4O5%%* 418%x*
AN 324%%% 318%** 344k %
PW 271.5%%% 2 4Hnx 286%**
PE 342.5%%% 34k 306%**
vC 272* 205%%* 208**
PB 193%**  ]83*** 19g***
IN 312* 350.5%* 383%x*

IS 267.5* 304* 376%**
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Bilan

L’étude de la réponse des communautés phytoplanctonique a la réduction des apports en
nutriments inorganiques dissous a permis d’améliorer la compréhension des processus de
restauration. Les résultats mis en évidence sont résumés ci-dessous et repris dans un schéma

bilan (Figure 8).

La réduction des apports en phosphate et azote inorganiques dissous dans les lagunes
palavasiennes a initié une chute importante de la biomasse phytoplanctonique. Cette chute s’est
avérée plus importante dans les lagunes les plus proches de la sources de nutriments et étant les

plus eutrophisées (Figure 8).

La chute de la biomasse a témoigné d’'une réduction des abondances des cellules
picoeucaryotiques, en particulier des diatomées qui n’étaient plus suffisamment compétitrices
en réponse a la modification du fonctionnement nutritif des lagunes. Les apports provenant des
effluents de station d’épuration ayant été fortement réduits, les flux sédimentaires d’ammonium
sont devenus le principal apport d’azote dans la lagune en période estivale (Figure 8). Les algues
vertes sont beaucoup plus compétitives pour cette forme d’azote par rapport aux diatomées, qui
ont périclitées. Dans les lagunes les plus eutrophisées et les plus influencées par les apports
continentaux, les algues vertes de petite taille sont devenues dominantes, grace a cette

compétitivité pour 'ammonium et leur faible sensibilité pour les fortes variations de salinité.

En paralléle, nous avons observé dans I'ensemble des étangs palavasiens I'émergence du
groupe des Dinophytes. Ces organismes peuvent posséder des capacités d’adaptation de leur
régime trophique, notamment lorsque les nutriments inorganiques dissous deviennent
limitants. Dans ces conditions, ces organismes appelés « mixotrophes » peuvent consommer
d’autres sources de nutriments, provenant notamment de matiere organique dissoute ou
particulaire, ou de la consommation de proies. Ces caractéristiques sont particulierement
avantageuses dans des écosystémes riches en matiére organique et soumis a une exacerbation
de la limitation nutritive. La mixotrophie a permis aux Dinophytes de se développer aux dépends
des petits organismes autotrophes, qui n'ont pas pu utiliser d’autres sources de nutriments,

malgré des taux de croissance souvent réduits par rapport a ces organismes.

Dans les lagunes moins eutrophisées, une plus grande diversité d’organismes a été
observée (Figure 8). Ces organismes ont témoignés de diverses stratégies d’adaptation aux
conditions environnementales. La présence d’organismes capable de stocker les nutriments, ou
d’utiliser la mixotrophie a reflété dans ces lagunes une limitation nutritive plus importante,

indiquant un état moins dégradé ou plus avancé dans les processus de ré-oligotrophisation.
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Figure 8. Schéma bilan n°1. Réponses des communautés phytoplanctoniques a la réduction des
apports en nutriments inorganiques dissous dans les lagunes cotieres - parallele avec les
résultats observés sur les étangs palavasiens.
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Chapitre 4 - Variabilité des communautés phytoplanctoniques de trois lagunes aux niveaux
trophiques contrastés — analyse de deux ans de suivis mensuels

4.1 Contexte du suivi mensuel et des expérimentations in situ

A Tl'issu des résultats obtenus dans le premier volet de cette these, mettant en évidence
une réponse forte du phytoplancton a la réduction des apports nutritifs (Chapitre 3), il était
nécessaire de caractériser la variabilité intrinséque des communautés phytoplanctoniques au
cours d'un cycle annuel. En effet, pour détecter la variabilit¢ des communautés
phytoplanctoniques suite a une perturbation telle que la réduction des apports en nutriments, la
variabilité naturelle des communautés doit étre connue (Smayda, 1998). De plus, les
informations relatives a la variabilité saisonniére de la diversité phytoplanctonique des eaux
cotieres telles que les lagunes sont relativement réduites (Cloern and Jassby, 2008), en

particulier dans le contexte de la mise en place de processus de re-oligotrophisation.

Dans ce cadre, nous avons sélectionné trois lagunes aux niveaux d’eutrophisation
contrastés, et qui présentent des caractéristiques écologiques intéressantes : Les lagunes Méjean
ouest (MW), Ingril nord (IN) et Ayrolle (AYR). MW et IN appartiennent au complexe des étangs
palavasiens. Elles présentent les niveaux extrémes d’eutrophisation exhibés par les lagunes de
ce complexe. AYR présente une faible dégradation anthropique et un niveau oligotrophe depuis
qu’elle est étudiée (années 1999) (cf- Chapitre 2). Dans ces trois lagunes, nous avons étudié la
variabilité saisonniere environnementale et phytoplanctonique a travers un suivi mensuel
(Chapitre 4). Nous avons également précisé la variabilité saisonniére de la diversité
fonctionnelle (Chapitre 5), et des stratégies d’exploitation des ressources, en conditions

saturantes et limitantes dans un contexte de re-oligotrophisation (Chapitre 6) :

Ayrolle (AYR), lagune oligotrophe, dont I'étude des communautés phytoplanctoniques
permet de caractériser leurs spécificités et leurs adaptations a un milieu pauvre en nutriments,
et dont les principaux producteurs primaires sont des macrophytes benthiques, essentiellement
représentés par Zostera noltei (rapports annuels RSL).

Ingril nord (IN), lagune mésotrophe, soumise depuis décembre 2005 a une réduction
drastique des apports nutritifs (De Wit et al., 2015). L’étude des communautés de cette lagune
relativement peu eutrophisée et dégradée a l'origine par les apports de l'agglomération de
Montpellier permet de caractériser leur adaptation a un milieu intermédiaire en terme de
dégradation et de productivité, mais soumis a une restauration écologique, et possédant
également une population diversifiée de macrophytes comprenant des macroalgues et des
phanérogames.

Méjean ouest (MW), lagune hypereutrophe, soumise depuis décembre 2005 a une
réduction drastique des apports nutritifs (De Wit et al, 2015). L’étude des communautés

phytoplanctoniques de cette lagune doit permettre de mettre en évidence leurs adaptations (i) a
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une tres forte eutrophisation, illustrée par une forte productivité et des stocks sédimentaires de
nutriments toujours importants (De Wit et al,, 2015), (ii) a des apports externes réduits en azote
et phosphore en termes de structuration des communautés, de diversité taxonomique et
fonctionnelle, et de stratégie d’exploitation des nutriments en conditions limitantes. Cette lagune
présente également une forte variabilité de salinité liée a des apports d’eau douce provenant de

plusieurs cours d’eau.

Pour répondre a ces questions, la premiére étape a été la mise en place du suivi mensuel
des communautés phytoplanctoniques de ces trois lagunes. Il s’est déroulé de février 2013 a
décembre 2014, et selon une approche méthodologique pluridisciplinaire permettant

d’appréhender divers aspects de ces communautés :

- La caractérisation de la biomasse phytoplanctonique, permettant de comparer le
rythme de production du phytoplancton, en relation avec la saisonnalité des conditions
environnementales, dont la température et les apports nutritifs (cf. Chapitre 2). Cette étude a
également permis de sélectionner les périodes présentant des efflorescences algales ou la
croissance est suffisante pour permettre 1'étude des taux de croissance et la réponse a un
enrichissement nutritif (Chapitre 6).

- La structuration par classe de taille, a travers I'étude de la contribution de l'ultra, du
nano- et du microphytoplancton a la biomasse totale, mais également en terme de diversité
phytoplanctonique illustrée par la composition pigmentaire (cf. Chapitre 2). Ces mesures ont
permis d’identifier les principaux groupes phytoplanctoniques colonisant les trois lagunes, et de
mettre en relation la variabilité saisonniere de la composition de ces communautés avec le
fonctionnement de leur écosystéme.

- Les abondances et la diversité des groupes taxonomiques identifiés en cytométrie
en flux pour les organismes <3 pm et en microscopie optique pour les organismes >3 um.
Certains traits fonctionnels tels que le régime trophique et la présence d’organes locomoteurs
ont également été complétés grace a la microscopie a épifluorescence (cf. Chapitre 2). Ces
mesures ont permis de préciser les taxons présents au cours du cycle annuel et leurs fonctions

dans les trois lagunes.

Ce Chapitre 4 sert avant tout a l'introduction des chapitres suivants. Il présente la
variabilité des caractéristiques des communautés phytoplanctoniques des trois lagunes
sélectionnées. Sur la base de ces observations, certaines caractéristiques fonctionnelles seront
précisées dans les chapitres suivants. Nous allons donc présenter une partie des résultats
majeurs obtenus a 'issu des 23 mois de suivi des communautés phytoplanctoniques, apportant

des informations complémentaires au Chapitre 3, et utiles a la compréhension de la
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méthodologie et des résultats des Chapitres 5 et 6. L’analyse des résultats de ce suivi a fait 'objet

du Projet Industriel de Fin d’Etude d’Audrey Belli, étudiante a Polytech Montpellier.

4.2 Parametres physico-chimiques

Les caractéristiques physico-chimiques des trois lagunes au cours des 23 mois de suivi
(février 2013 a décembre 2014) sont résumées dans le tableau 5. Les températures des trois
lagunes ont évolué de fagon similaire au cours des deux années et ont reflété la saisonnalité du
climat tempéré. Les températures les plus basses ont été observées entre novembre et janvier,

tandis que les températures les plus élevées ont été mesurées en juillet.

Les mesures de salinité ont mis en évidence une forte variabilité dans la lagune
hypereutrophe MW, une variabilité intermédiaire dans la lagune mésotrophe IN, et une faible
variabilité dans la lagune oligotrophe AYR (Tableau 5). Globalement, MW a montré la plus faible
salinité, tandis qu’'IN a montré les salinités les plus fortes (jusqu'a 41,1).

Tableau 5. Caractéristiques environnementales des lagunes oligo- (AYR), méso- (IN) et

hypereutrophe (MW) au cours des 23 mois de suivi. Valeurs moyennes, minimales et maximales
de février 2013 a décembre 2014.

Station Temp Salinité NH4* NO3- NO>- Nt PO43 Pt
(°Q) Nutriment (uM)

AYR Moy 15,7 31,3 4,06 1,20 0,24 29,3 0,09 0,71

Min 51 21,1 0,10 0,00 0,00 13,8 0,00 0,32

Max 25,2 37,5 42,8 22,2 3,60 93,2 0,26 2,27

IN Moy 16,9 33,3 4,63 4,58 0,89 36,3 0,26 0,90

Min 7,0 16,5 0,21 0,00 0,00 12,7 0,00 0,46

Max 28,2 41,1 23,4 33,6 8,09 92,2 1,53 2,46

MW Moy 16,9 22,8 2,53 3,90 0,25 55,6 1,24 2,88

Min 6,2 7,6 0,10 0,00 0,00 18,4 0,05 0,60

Max 26,9 36,6 14,6 41,7 1,12 159 7,58 11,4

Les concentrations moyennes en azote et en phosphore totales (Nt et Pt) ont illustré le
gradient d’eutrophisation, les plus faible valeurs moyennes ayant été observées dans la lagune
oligotrophe (29,3 uM en Nt, 0,71 uM en Pt) et les plus élevées dans la lagune hypereutrophe
(55,6 uM en Nt, 2,88 uM en Pt) (Tableau 5). Les concentrations en nutriments dissous n’ont pas
reflété le gradient (Tableau 5), et ont montré une variabilité saisonniere marquée (Figure 9).
Excepté pour la saison estivale, la lagune oligotrophe a montré les plus faibles concentrations
cumulées en nutriments dissous. La concentration en ammonium dans la lagune oligotrophe en

aolt 2014 d’une valeur de 42,8 puM représente la valeur maximale pour cette lagune.
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Globalement, la lagune hypereutrophe a présenté les concentrations en phosphate les plus
fortes, a 'exception de I'automne ou les concentrations étaient légérement supérieures dans la
lagune mésotrophe. Les concentrations en azote inorganique dissous étaient en moyenne
maximales a IN, bien qu’AYR ait présenté la concentration maximale en ammonium, et MW en
nitrates (Tableau 5). Si la lagune oligotrophe a présenté la concentration maximale en
ammonium en été, les étangs palavasiens ont montré des concentrations maximales en automne
(23,4 uM a IN en novembre 2014 ; 14,5 uM a MW en octobre 2014). Les concentrations
maximales en nitrates ont été mesurées en automne dans les trois lagunes, MW montrant la
valeur la plus forte en décembre 2014 (41,6 uM). Globalement, I'azote inorganique dissous était
majoritairement représenté sous forme d’ammonium, excepté en hiver ou le nitrate était

dominant dans la colonne d’eau (Figure 9).

25 4 CONO2 §SNO3 ENH4 BPO4
I
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_ \ F
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Figure 9. Variation des moyennes des concentrations cumulées en nutriments inorganiques

dissous durant les saisons hivernales, printaniéres, estivales et automnales 2013 et 2014 dans
les trois lagunes AYR, IN, et MW.

Un indice de variabilité environnementale a été calculé sur la base de la variabilité de la

salinité, la température, les concentrations en azote et en phosphore totales, et la biomasse
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estimée par la concentration en chlorophylle a (Maurice et al., 2013), les trois derniers illustrant
le niveau d’eutrophisation des lagunes (Figure 10). Globalement, la variabilité a augmenté avec
I'eutrophisation des lagunes, l'indice de variabilité le plus faible appartenant a la lagune
oligotrophe et le plus élevé a la lagune hypereutrophe (3,0 et 3,7 respectivement).

4 7 mTpP
BTN
Ochla

E Temperature
& Salinite

Indice de variabilité environnemental annuel

Figure 10. Indice de variabilité annuel des parametres environnementaux, basé sur les valeurs
salinité, température, concentrations en azote total, phosphore total et Chl a; de février 2013 a
décembre 2014, pour les lagunes AYR, IN, et MW.

4.3 Variabilité de la biomasse phytoplanctonique

Le suivi mensuel de la biomasse phytoplanctonique totale et fractionnée en trois classes
de taille a permis de mettre en évidence plusieurs différences majeures dans la structuration des

communautés des trois lagunes et leur variabilité saisonniére (Figure 11).

Les biomasses moyennes observées dans les trois lagunes sur les deux années ont reflété
leur niveau d’eutrophisation, allant en moyenne de 1,42 pg.L-1 pour AYR (Fig. 11 A), a 3,49 pg.L1
pour IN (Fig. 11 B) et 9,27 pg.L-1 pour MW (Fig. 11 C). De plus, la lagune hypereutrophe a montré
la biomasse maximale la plus élevée (39,4 ug.L-! en juillet 2014), supérieure a celle des lagunes
mésotrophe (23,8 pg.L-! en juillet 2014) et oligotrophe (7,53 pg.L-1 en octobre 2014). La plus
forte variabilité a donc été observée dans MW (de 0,90 a 39,4 pg.L-1) et la plus faible dans AYR
(de 0,11 a 7,53 pg.L-1), IN présentant des valeurs intermédiaires (de 0,79 a 23,9 ug.L-1). Par
ailleurs, les niveaux de concentration en pigments accessoires mesurés par HPLC reflétent

également le niveau d’eutrophisation, AYR ayant les plus faibles et MW les plus élevées.
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Figure 11. Biomasse phytoplanctonique totale et fractionnée par classe de taille dans les lagunes
oligo- (AYR, fig. A), meso- (IN, fig. B) et hypereutrophe (MW, fig. C), associée au signal de
Phéophytine a, de février 2013 a décembre 2014.
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La rythmicité des communautés phytoplanctoniques dans les trois lagunes est également
différente (Fig. 11). Dans la lagune oligotrophe, les pics de biomasse ont été mesurés en fin d’été
et au cours de I'automne, avec des optimums de 5,59 pg.L-! en novembre 2013 a 7,53 pg.L-1 en
octobre 2014 (Fig. 11 A). Ces pics interviennent postérieurement a ceux observés dans les
lagunes palavasiennes. En effet, dans la lagune mésotrophe, les pics de biomasses ont été
observés entre juillet et octobre, avec des optimums de 3,22 pg.L-! en juillet 2013 a 23,9 pg.L-1en
juillet 2014 (Fig. 11 B). Dans la lagune hypereutrophe, les pics de biomasses ont été mesurés
entre juin et septembre, avec des optimums de 22,9 pg.L-1 en aoit 2013 a 39,4 pg.L-! en juillet
2014 (Fig. 11 C). Les lagunes palavasiennes ont également exhibé une légere hausse de biomasse
en avril 2013, mais cette tendance ne s’est pas reproduite en 2014. Enfin, la lagune mésotrophe
a témoigné d'un pic de biomasse automnal de 18,9 pg.L-l en septembre 2014, et la lagune
hypereutrophe a témoigné d'un pic hivernal ayant atteint 7,49 pg.L-! en janvier 2014. Le signal
de phéophytine a, indicateur de cellules phytoplanctoniques dégradées ou de débris végétaux a
montré des concentrations particulierement élevées dans la lagune oligotrophe (Fig. 11 A). Plus
particuliérement, des pics de phéophytine concomitants aux pics de chl a suggérent une
surestimation de la biomasse phytoplanctonique durant ces périodes. Ce signal fort, reflétant
une forte remise en suspension sédimentaire et détritique, témoigne d’une origine benthique de

la Chl a (microphytobenthos ou débris végétaux).

Sur les deux années, les niveaux de biomasse ont été beaucoup plus importants au cours
de I'année 2014 par rapport a 2013, en particulier lors des périodes estivales plus favorables a la
croissance phytoplanctonique en termes de température et d’ensoleillement. Entre 2013 et
2014, le pic de biomasse automnal de la lagune oligotrophe a augmenté de 34,5 %, le pic estival

a augmenté de 641 % dans la lagune mésotrophe, et de 71,8 % dans la lagune hypereutrophe.

En terme de structuration, I'ultraphytoplancton a globalement dominé le phytoplancton
des trois lagunes (Fig. 11). Néanmoins, le nano- et le microphytoplancton ont montré une
participation accrue a la biomasse totale, notamment durant les pics automnaux dans la lagune
oligotrophe. Cette observation renforce le postulat que ces biomasses refletent le
microphytobenthos ou des débris végétaux plutdt que le phytoplancton qui est principalement
ultraphytoplanctonique dans cette lagune. Par ailleurs, la biomasse ultraphytoplanctonique a
connu une hausse de juin a septembre 2013, avant 'augmentation de la phéophytine a, ce qui
laisse supposer un rythme plus proche de celui des étangs palavasiens que celui de I'année
suivante. Cependant, au sein des organismes <6 pm, les abondances -cellulaires de
picoeucaryotes ont augmenté a partir de mai jusqu’a un pic en septembre 2013 a 3,53 x 108
cells.L-t (Fig. 12 A). De la méme maniere qu’'en 2013, on observe en 2014 une augmentation

progressive des abondances cellulaires, concernant cette fois les eucaryotes entre 3 et 6 um, a
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partir de juillet 2014 jusqu’au pic en octobre (8,20 x 108 cells.L-1). Globalement, au sein de
I'ultraphytoplancton, les eucaryotes sont restés largement dominants, mais des
picocyanobactéries riches en phycocyanine sont aussi apparues lors des pics de biomasses et
d’abondances entre juillet et octobre 2013 et 2014. Les picocyanobactéries riches en
phycoérythrine étaient également présentes en faible abondance lors des périodes automnales

et hivernales, d’octobre a novembre 2013 et d’octobre a décembre 2014.

Le phytoplancton de la lagune mésotrophe était également dominé par
I'ultraphytoplancton, bien qu’un shift marqué ait été observé lors des pics de biomasses estivaux
(Fig. 11 B). En 2013, le pic de biomasse estival s’est traduit par un shift de l'ultra- au
nanophytoplancton. En 2014, le pic de biomasse estival était largement dominé par le
nanophytoplancton (12,92 pg.L-1), alors que le pic de biomasse automnal était co-dominé par le
micro- et le nanophytoplancton (6,96 et 6,25 pg Chl a.L-l respectivement). En terme de
composition, 'ultraphytoplancton était dominé au cours de I'année 2013 par les picoeucaryotes
(jusqu’a 3,16 x 109 cells.L-! en juillet 2013) (Fig. 12 B). En 2014, la tendance était trés différente :
Les abondances des picoeucaryotes étaient bien moins élevées, au maximum 3,26 x 108 cells.L-1,
soit 10 fois moins qu’en 2013. De la méme fagon que dans la lagune oligotrophe, 'année 2014

s’est différenciée de 2013 par des abondances d’eucaryotes entre 3 et 6 pm plus importantes.

Dans la lagune hypereutrophe, l'ultra-, le nano et le microphytoplancton ont
alternernativement dominé la communauté phytoplanctonique (Fig. 11 C). Au printemps 2013,
le nano- dominait la communauté. La biomasse ultraphytoplanctonique a ensuite augmenté,
remplacée lors du pic estival par le microphytoplancton (90,1 %). La fraction
ultraphytoplanctonique lors de ce pic était alors exclusivement picoeucaryotique (Fig. 12 C). A
I'issu de ce pic, la biomasse était a nouveau principalement portée par l'ultraphytoplancton,
appartenant majoritairement aux eucaryotes entre 3 et 5 um (Fig. 12 C). Cette tendance s’est
poursuivie jusqu’au pic de biomasse hivernal, au cours duquel on a observé un shift de
I'ultraphytoplancton dominant en décembre 2013 au microphytoplancton en janvier 2014 (89,2
%). Les mois suivants ont également montré une dominance de l'ultraphytoplancton, jusqu’au
pic de biomasse en juin 2014. Au cours de ce pic estival, on a également pu mettre en évidence
un shift du nano- (86,3 %) a l'ultraphytoplancton, qui représentait entre 85,1 et 89,4 % de la
biomasse totale en aolit et septembre 2014, puis est resté dominant jusqu’a la fin de I"année.
Lors de cette période, la biomasse était majoritairement portée par des picoeucaryotes, dont les
abondances ont atteint 2,0 x 1010 cells.L-1 en septembre 2014. Cette période a également été
marquée par une forte hausse des abondances de picocyanobactéries riches en phycocyanine,

ayant atteint 3,31 x 109 cells.L-1en septembre 2014.
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Figure 12. Abondances cellulaires des organismes autotrophes inférieurs a 6 pum dans les

lagunes oligo- (AYR, Fig. A), méso- (IN, Fig. B), et hypereutrophes (MW, Fig. C), de février 2013 a
décembre 2014.
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4.4 Diversité taxonomique et fonctionnelle du phytoplancton

La composition en pigments indicateurs de certains groupes phytoplanctoniques
reflétant la diversité taxonomique et fonctionnelle du phytoplancton montre une composition

des communautés spécifique a chaque lagune (Figure 13).

En moyenne sur les deux années, la lagune oligotrophe a présenté une dominance de
pigments marqueurs des Diatomées (Fucoxanthine : 0,20 pg.L-1) et des Dinophytes (Péridinine :
0,16 pg.L1), les autres pigments possédant des concentrations inférieures a 0,6 pg.L-1 (Fig. 13 A).
Dans la lagune mésotrophe, la composition pigmentaire suggére une population plus diversifiée,
globalement dominée par les Diatomées (Fuco: 0,92 pg.lL-1), associée a des proportions
importantes de Cryptophytes, d’Algues vertes, de Dinophytes et de Prasinophytes (Allo: 0,26
pg.L-1; Chl b: 0,26 pg.L-t; Péri: 0,23 pg.L-1 et Prasinoxanthine : 0,12 pg.L-1), les autres pigments
ayant des concentrations inférieures a 0,05 pg.L-! (Fig. 13 B). Dans la lagune hypereutrophe,
quatre pigments dont les concentrations étaient supérieures a 1 pg.L-lont dominé : Les
pigments marqueurs des Algues vertes notamment Prasinophytes et Chlorophytes (Chl b,
Lutéine), le pigment marqueur des Diatomées et celui marqueur des Dinophytes (Fig. 13 C). Plus
précisément, la lagune hypereutrophe témoigne de tres fortes concentrations en pigments de la
lignée verte en comparaison avec les deux autres lagunes (somme des pigments marqueurs de la
lignée verte : 4,12 pg.L-1). De plus, les faibles abondances de picocyanobactéries mesurées dans
cette lagune par rapport aux abondances de picoeucaryotes (10,1 x 10¢ cell.L-1 et 2.58 x 109
cell.L-1 respectivement) indiquent que la zéaxanthine, marqueurs des Cyanobactéries mais aussi
des Chlorophytes et Prasinophytes, était davantage inféodée dans cette lagune aux eucaryotes
(Fig. 13).

En terme de variation temporelle, l1a lagune mésotrophe a présenté le profil pigmentaire
le plus stable dans le temps, tandis que la lagune hypereutrophe a présenté le profil le plus
variable (Fig. 13). Dans la lagune oligotrophe, la forte proportion de pigments de la lignée verte
en début d’année a chuté a partir de juillet 2013, lorsque le pic de biomasse a débuté. Ces
pigments ont été remplacés par une forte proportion de Péridinine indicateur des Dinophytes,
ayant dépassé 50 % du pool pigmentaire en septembre 2013. Durant cette période, de fortes
abondances d’'Heterocapsa minima et de Protoperidinium sp. (Notamment P. cf. depressum et P.
steinii) ont été observées en juillet. Ces taxas ont été remplacés en aoft par plusieurs especes du
genre Prorocentrum (Prorocentrum sp. cf. balticum, micans, lima). La proportion de ce pigment a
par la suite diminué a partir d’octobre 2013, lorsque celle de la fucoxanthine marqueur des
Diatomées a augmenté, dépassant 40 % en octobre et novembre 2013. Ces mois ont été marqués

par une forte dominance du genre Chaetoceros, associé aux genres Amphiprora, Ceratoneis (C.
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closterium), Cocconeis, Licmophora et Navicula. Les mois les plus froids de 'année 2013, c’est-a-
dire février et décembre ont montré une proportion d’Alloxanthine marqueur des Cryptophytes
supérieure a 30 %, illustrant les fortes abondances de plusieurs Cryptophytes, dont Plagioselmis
sp. et Cryptomonas sp. cf. marssonii (1,8 x 105 cell.L-1 en décembre 2013). De février a aotit 2014,
le profil pigmentaire du phytoplancton de la lagune oligotrophe est resté relativement stable.
Les Dinophytes représentaient environ 15 % du pool pigmentaire, représentés par Heterocapsa
minima et H. niei, plusieurs taxa du genre Gymnodinium (dont G. sanguineum), et plusieurs taxa
du genre Prorocentrum, dont le plus récurent était P. micans. Les Algues vertes ont représenté
34 % de I'ensemble des pigments, principalement représentées par les genres Tetraselmis et
Pyramimonas. Les Diatomées ont représenté durant cette période entre 7 et 20 % du pool
pigmentaire total, a travers une présence stable de Ceratoneis closterium, Cocconeis sp., Navicula
sp., et des pics d’abondance d’autres genres tels que Chaetoceros en avril 2014, ou Licmophora
en juillet 2014. Enfin, les Cryptophytes constituaient entre 15 et 25 % de l'ensemble des
pigments, principalement représentés par les deux espéces citées ci-dessus. Durant le pic de
biomasse automnal de septembre a novembre 2014, les concentrations en pigments marqueurs
des Algues vertes ont augmenté, représentant 45 % du pool pigmentaire, associées en
septembre avec une augmentation de la concentration et de la proportion du pigment
marqueurs des diatomées. Cette augmentation a illustré une efflorescence de plusieurs taxa du
genre Chaetoceros, dont les abondances ont atteint 5,0 x 105 cell.L-1 en septembre 2014. Les
Dinophytes sont redevenus dominants en octobre (36,9 %) du fait de fortes abondances
d’Heterocapsa et Prorocentrum, puis ont disparu en novembre. Les mois d’octobre et décembre
2014 ont également exhibé la présence d’Asterionellopsis glacialis (jusqu’a 9,2 x 103 cell.L-1 en
décembre 2014).

Dans la lagune mésotrophe, la proportion des pigments de la lignée verte a augmenté au
début de I'année 2013, dépassant 50 % du pool de pigments au moment du pic de biomasse
estival de juillet 2013. Bien que reflétant les fortes abondances de picoeucaryotes dont une
grande partie sont des Chlorophytes Chlorella-like, cette augmentation a également illustré la
hausse des abondances de Tetraselmis sp. ayant atteint 1,9 x 105 cell.L-! en juillet 2013. En
parallele, le pigment marqueur des Cryptophytes, atteignant 50 % en janvier 2013, a diminué
jusqu’a représenter moins de 10 % des pigments en juillet 2013. La proportion de ce pigment a
de nouveau augmenté en aofit, et remplacé une partie des Algues vertes dans la production du
bloom phytoplanctonique, a travers plusieurs taxa dont Plagioselmis sp.. A la fin de 1'été, les
proportions des pigments marqueurs des Dinophytes et des diatomées ont augmenté et fluctué
jusqu’a la fin de 'année 2014. Lors du pic de biomasse estival de 2014, la proportion du pigment

marqueur des Dinophytes a diminué a partir de juillet jusqu’a sa complete disparition en
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septembre 2014. Cette diminution est liée a la réduction des abondances d’Heterocapsa minima
et niei, Gonyaulax sp. cf. digitale et spinifera, Kryptoperidinium foliaceum, Peridinium
quinquecorne, Prorocentrum triestinum, Protoperidinium steinii. Dans un méme temps, la
proportion du pigment marqueur des diatomées a augmenté jusqu’a dépasser les 60 % du pool
pigmentaire a la méme période. Cette augmentation reflete un bloom de nombreux taxa du
genre Chaetoceros, dont les abondances ont atteint 1,22 x 106 cell.L-1 en septembre 2014, et dont
la présence s’est prolongée en octobre (2,40 x 106 cell.L-l). Les genres Skeletonema et
Thalassiosira ont également montré des abondances importantes au cours des mois de
septembre a novembre 2014, associés a Rhizosolenia sp. en septembre (4,1 x 105 cell.L-1), et a
Asterionellopsis glacialis en octobre et novembre. En décembre, les biomasses ont a nouveau
diminué.

Dans la lagune hypereutrophe, les proportions de pigments ont fortement fluctué au
cours des deux ans. Néanmoins, les pigments de la lignée verte étaient représentés en
proportions bien supérieures a celles observées dans les deux autres lagunes. La hausse de la
proportion du pigment marqueur des Dinophytes en avril 2013 reflete une forte abondance des
taxa Heterocapsa minima et H. niei, (6,40 x 106 cell.L-1). Le pic de biomasse estival de I'année
2013 a concordé avec une proportion élevée (46,7 %) du pigment marqueur des Dinophytes,
reflétant les fortes abondances de Gyrodinium sp., H. minima, H. niei, P. micans, Scrippsiella sp. et
un autre taxon non identifié. Le pic de biomasse hivernal a concordé avec une forte hausse de la
proportion du pigment marqueur des Algues vertes. A cette période, des abondances fortes
d’espéces appartenant a ce groupe ont été observées, notamment Scenedesmus sp., Eutreptiella
sp., Tetraselmis sp. et Pyramimonas sp. Le pic de biomasse estival de I'année 2014 a marqué une
profonde modification de la composition du phytoplancton. En effet, au début du pic, le pigment
marqueur des Dinophytes dominait (62,2 % en juin), reflétant 14 taxa, dont Gymnodinium sp.,
Kryptoperidinium foliaceum, P. micans, Protoperidinium sp. cf depressum, Scrippsiella, Taxon
Oblea étaient les plus abondants. Cependant, un shift au niveau de la composition taxonomique
s’est déroulé en paralléle au shift du nano- a 'ultraphytoplancton a partir de juillet 2014. Les
pigments marqueurs des Algues vertes sont devenus dominants, représentant plus de 70 % du
pool pigmentaire. Cette tendance se maintient méme apres la fin du bloom, jusqu’a la fin de
I'année 2014. Cette dominance était majoritairement associée aux tres fortes abondances des
picoeucaryotes décrites précédemment, mais elle a aussi reflété la présence d’Eutreptiella sp.,
Tetraselmis sp. (jusqu’a 1,25 x 106 cell.L-! en septembre), et de plusieurs taxa du genre
Pyraminmonas (jusqu’a 6,94 x 105 cell.L-1 en aolit). De la méme maniére que dans la lagune
mésotrophe, les genres Skeletonema et Thalassiosira ont montré des abondances marquées en

automne 2014, de septembre a novembre.

154



Chapitre 4 - Variabilité des communautés phytoplanctoniques de trois lagunes aux niveaux
trophiques contrastés — analyse de deux ans de suivis mensuels

B Hex-fucoxanthine B Chlorophylle c3 B But-fucoxanthine  ® Peridinine ¥ Zeaxanthine
u Viplaxanthine ® Neoxanthine ' Luteine ® Chlorophylle b Prasinoxanthine

¥ Diatoxanthine B Fucoxanthine = Chlorophylle c2 = Alloxanthine
100 l
mf= |

o [
I I - II..

30
I T . T

=

=

7

=

6

=

50

20

100 -

1{10'.
| |

B
= Il

Q9

=

8

(=]

7

(=1

6

[=1

5

=

+

Proportion (%)
=]

3

=

2

(=]

1

=

o

9

80 -
70 1
60 -
50 -
40 -
30 1
20 -
10
0 .

=

(=]

o ] oy ™ oy o o o o o ] =+ =+ - =+ <+ i - =+ =+ = = =+
oY W R R N oo on oy oS oo g oseon o o oo
e n = = = = = e o - [+ = o o - e~ = = — - 3 o
¢t § 5§ E 5 5 € &5 8 &8 £ E § 5 B E 5 2 &8 B %
= B = = =®& & E ® g & g 2 2 g 2 S 3

C

=]

=]

=

(=]

(=1

Figure 13. Contribution des pigments accessoires marqueurs de groupes phytoplanctoniques
dans les lagunes oligo- (AYR, fig. A), meso- (IN, fig. B) et hypereutrophe (MW, fig. C), de février
2013 a décembre 2014.
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4.5 Relation entre variabilité environnementale et composition du

phytoplancton

Afin de mettre en relation la composition des communautés phytoplanctoniques reflétée
par la composition pigmentaire et la variabilité environnementale des trois lagunes, des
Analyses Canoniques des Correspondance (ACC) ont été effectuées. En premier lieu, cette
analyse a été mise en place sur 'ensemble des données relatives a chaque lagune, afin de mettre
en évidence un fonctionnement spécifique a chacune d’elles. Elle a également été réalisée sur les
données des trois lagunes regroupées par saisons (printemps d’avril a juin, été de juillet a
septembre, automne d’octobre a décembre, et hiver de janvier a mars), afin de mettre en
évidence une saisonnalité de la composition des communautés en lien avec les paramétres

environnementaux.

4.5.1 Composition phytoplanctonique spécifique aux lagunes et a leur fonctionnement

La figure 14 illustre les relations entre les caractéristiques environnementales des
lagunes oligo- (AYR, Fig. 14 A), meso- (IN, Fig. 14 B) et hypereutrophe (MW, Fig. 14 C) et leur

composition phytoplanctonique au cours des 23 mois étudiés.

Dans la lagune oligotrophe, I'axe 1 de I’ACC est significatif (test de permutation, p-value =
0,002), et est principalement expliqué par la salinité, le phosphore total et la concentration en
Phéo a en positif, opposés a la température, I'azote total, et les concentrations en Chl a et en
phosphate en négatif (Fig. 14 A). Ces trois derniers parametres illustrant 'eutrophisation, les
pics de biomasse automnaux se démarquent, et notamment la premiére période du pic de
biomasse de juillet a septembre 2013. Le pigment marqueur des Dinophytes ayant été abondant
au cours de cette période, la Péridine est associée a la Chl a et au Nt. L’axe 2 est significatif (test
de permutation, p-value = 0,010), et oppose la température en négatif aux formes dissoutes de
I'azote en positif. Ces formes dissoutes de I'azote sont associées aux pigments marqueurs des
diatomées, des Algues vertes et des Haptophytes. Les mois de mars, mai 2013 et novembre 2014
ont exhibé de fortes proportions des pigments de la lignée verte. Les mois d’octobre et
novembre 2013, relatifs a la deuxiéme période du pic de biomasse de I'année 2013, sont tres
éloignés des trois mois précédents. Associés a la phéophytine a, ils témoignent d’'une forte
remise en suspension sédimentaire, expliquant le shift de composition ayant eu lieu au cours de
I'automne 2013, au bénéfice des diatomées benthiques. En 2014, la faible variabilité des
concentrations et proportions pigmentaires n’a pas permis de mettre en évidence de relation

entre la structuration des communautés et la variabilité environnementale.
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Figure 14. Diagramme d’ordination des deux premiers axes de l'analyse canonique des
correspondances (ACC) entre les variables environnementales explicatives et la composition
pigmentaire mensuelle dans les trois lagunes oligo- (AYR, fig. A), méso- (IN, fig. B), et
hypereutrophes (MW, fig. C). Les fleches représentent les paramétres environnementaux, les
losanges représentent la composition pigmentaire des échantillons mensuels.
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Dans la lagune mésotrophe, I'axe 1 est significatif (test de permutation, p-value = 0,026),
et est principalement expliqué par les paramétres illustrant ’eutrophisation en positif (Chl a, Nt,
Pt, NO3, PO4) ainsi que la concentration en phéophytine a, opposés en négatif a la salinité et la
concentration en ammonium (Fig. 14 B). L’axe 2 est également significatif (p-value = 0,028), et
est faiblement expliqué en positif par la température opposée en négatif aux concentrations en
nitrites et ammonium. L’axe 1 illustre I'eutrophisation en relation avec les apports du bassin
versant (nitrates). Les diatomées semblent étre majoritairement responsables des fortes
biomasses, puisque la fucoxanthine est associée aux paramétres illustrant 'eutrophisation. Le
mois de septembre 2014 est associé a de fortes biomasses, une forte proportion de pigment des
diatomées, et de fortes précipitations (Données MétéoFrance). A l'opposé sur cet axe, on
retrouve les pigments marqueurs des Dinophytes, des Cryptophytes et des Haptophytes (But-
fuco, Hex-fuco, Chl c3). Les mois d’avril, septembre, et décembre 2013-14 sont associés a de

fortes concentrations en ammonium et en Péridinine.

Dans la lagune hypereutrophe, I'axe 1 est significatif (test de permutation, p-value =
0,002), et est expliqué en positif par les concentrations en azote dissous et total, et dans une
moindre mesure par les concentrations en Chl a et en Phéo g, la salinité, et le phosphore total,
opposé en négatif a la température et le phosphate (Fig. 14 C). Globalement, I'’ensemble des
pigments marqueurs des Algues vertes est associé aux parameétres de I'eutrophisation (Nt, Pt,
Chl a), et lié aux mois durant lesquels les pics estivaux de biomasse ont eu lieu (juillet - aoft
2014). On retrouve également les mois de la fin de 'année 2014 durant lesquels les Algues
vertes étaient dominantes (octobre a décembre 2014). A l'opposé, le pigment marqueur des
Dinophytes est positionné en négatif sur I'axe 1, et est fortement associé aux mois d’avril et aofit

2013 et au mois de juin 2014, qui sont reliés ici a une hausse de la concentration en phosphates.

4.5.2 Saisonnalité

Les relations entre les données environnementales saisonniéres et pigmentaires sont
représentées par les figures 15 et 16. Concernant les données printaniéres regroupant avril, mai
et juin 2013-14 des trois lagunes (Fig. 15 A), L’axe 1 est significatif (test de permutation, p-value
= 0,002), et oppose les parametres environnementaux illustrant la production
phytoplanctonique et I'’eutrophisation (Chl a, Nt, Pt) associés a la concentration en phéophytine
a et a la température en positif, aux formes dissoutes de I'azote en négatif. Les pigments sont
positionnés le long de cet axe, la Péridinine marqueur des Dinophytes associée aux parametres
de l'eutrophisation et la température, les pigments marqueurs des Diatomées et des Algues
vertes dans la direction des formes dissoutes de 1'azote. Les Algues vertes sont plutdt associées a

I'ammonium, tandis que les Diatomées sont davantage associées aux nitrates. L'axe 2 est
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significatif (p-value = 0,006) et représente en positif la salinité et les formes dissoutes de I'azote.
Globalement, les points relatifs aux deux années ne s’organisent pas de la méme maniere,
indiquant des communautés et un fonctionnement différents entre les deux années. La lagune
hypereutrophe présente les résultats les plus variables : les mois d’avril 2013 et juin 2014 sont
marqués par des pics de biomasse portés par les plus fortes proportions du pigment marqueur
des Dinophytes et positionnés les plus en avant le long de I'axe 1. lIs sont tres éloignés du mois
de mai 2014 présentant la plus forte proportion de Fucoxanthine marqueur des diatomées. Les
mois de mai et juin 2013, ainsi qu’avril 2014, illustrent la forte variabilité des communautés de
MW et la plus forte contribution des Algues vertes. La proximité des échantillons des lagunes
méso- et oligotrophes indique une composition plus similaire par rapport a MW. Leur
positionnement a 'opposé des paramétres illustrant I'eutrophisation le long de 'axe 1 refléte
également leurs faibles niveaux d’eutrophisation par rapport a la lagune hypereutrophe. Les
mois de mai et juin 2014 de la lagune mésotrophe sont associés au pigment marqueur des
Dinophytes. Les mois de mai et juin 2013 dans la lagune oligotrophe relient les fortes

concentrations en ammonium avec les fortes proportions en pigments de la lignée verte.

Concernant les données estivales (Fig. 15 B), I'axe 1 est significatif (p-value = 0,002) et
illustre le gradient d’eutrophisation, qui est associé a I'augmentation de la température. L’axe 2
est significatif (p-value = 0,010) et représente les apports en eau douce et en nutriment
provenant du lessivage du bassin versant par les pluies: il oppose la salinité en positif aux
concentrations en nitrates et nitrites en négatif. Sur cet axe, la salinté est corrélée a
I'augmentation de la température. Tous les pigments marqueurs des Algues vertes sont associés
a 'augmentation de l'eutrophisation et la température, a 'opposé du pigment marqueur des
Dinophytes. A l'inverse, le pigment marqueur des diatomées est associé aux nitrates et a de
faibles salinités. La période estivale 2014 de la lagune hypereutrophe témoigne de la plus forte
eutrophisation et de la plus forte concentration en pigments de la lignée verte. Elle est opposée a
la période estivale de I'année 2013 dans la lagune oligotrophe, qui a exhibé les plus faibles
biomasses et concentrations pigmentaires de 'ensemble des données estivales des trois lagunes.
La période estivale de la lagune mésotrophe ne présente pas de particularité en terme de
composition, ce qui explique son positionnement au centre de ’ACC, excepté en septembre 2014,
marqué par de fortes proportions en pigment marqueur des Diatomées. Les mois de juillet et

septembre 2013 sont associés a de fortes abondances de Dinophytes (Péri).
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Figure 15. Diagramme d’ordination des deux premiers axes de l'analyse canonique des
correspondances (ACC) entre les variables environnementales explicatives et la composition
pigmentaire mensuelle dans les trois lagunes oligo- (AYR, bleu), méso- (IN, vert), et
hypereutrophes (MW, rouge) au printemps (A) et été (B) 2013 et 2014. Les fleches représentent
les parametres environnementaux, les losanges représentent le positionnement des échantillons

mensuels.
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L’ACC représentant la relation entre les parameétres environnementaux et la composition
automnale des communautés phytoplanctoniques est illustrée par la Figure 16 A. L’axe 1 n’est
pas significatif (p-value = 0,082) (Fig. 16 A). Il oppose en positif la température, les formes
dissoutes de l'azote et la concentration en phéophytine a, aux parametres illustrant
I'eutrophisation (Chl a, Nt, Pt) en négatif. L'axe 2 est significatif (p-value = 0,022) et oppose les
parametres de 'eutrophisation, les concentrations en Phéo a et en ammonium en positif a la
salinité en négatif. Les pigments marqueurs des diatomées et des Cryptophytes sont associés
aux nitrates et a la température, tandis que les pigments des Algues vertes (principalement la
Chl b et la Néoxanthine) sont associés aux parametres de 'eutrophisation. Le positionnement
des échantillons indique un faible niveau d’eutrophisation des lagunes oligo- et mésotrophes.
Globalement, les échantillons de ces lagunes ont été divisés en deux groupes selon leur groupe
phytoplanctonique dominant : ceux dominés par les Dinophytes (octobre, novembre, décembre
2013, décembre 2014 pour IN ; octobre 2014 pour AYR), et ceux dominés par les diatomées et
les Cryptophytes (les autres mois). A I'inverse, les échantillons de la lagune hypereutrophe ont

montré une dominance des Algues vertes et une eutrophisation plus marquée.

La figure 16 B illustre les relations entre les variables environnementales et la
composition des communautés phytoplanctoniques des trois lagunes au cours des saisons
hivernales 2013-14. Les axes de cette ACC ne sont pas significatifs (p-value > 0,05). L’axe 1
oppose la température en positif aux parametres illustrant I'eutrophisation et les concentrations
des formes dissoutes de l'azote en négatif. L'axe 2 oppose la salinité en positif aux
concentrations en nitrates, phosphate, azote et phosphore total et les concentrations en Chl a et
en Phéo a en négatif. Dans la lagune hypereutrophe, les mois de mars 2013 et 2014 sont associés
a la dominance des diatomées, ainsi qu’a des températures plus élevées et a une salinité réduite,
indiquant des apports d’eau douce. La période hivernale de la lagune mésotrophe est également
marquée par une forte proportion du pigment marqueur des diatomées. Ces échantillons sont
opposés au gradient d’eutrophisation, et largement séparés des échantillons des deux autres

lagunes.

161



Chapitre 4 - Variabilité des communautés phytoplanctoniques de trois lagunes aux niveaux
trophiques contrastés — analyse de deux ans de suivis mensuels

= AYR
* m [N B
oct-13 m MW
*Qaiina
~
=
=
= °
™~ .dec—ia
<q
<
o
'I_ -
Salinite ®iin
Q4 . ® oc-13 | =
1-1% '
OG- dac-14
T T T T T T T
-1.5 -1.0 -05 0.0 0.5 1.0 1.5
CCA 2 (36,1%)
1 1 A
m AYR = AYR
: WEJW v mars—14 m IN
o - § = MW
’marsrﬂi
Salinite
’]arw—m
=)
=
o~
=+ =
1 ’gmars-m hi b 75 fevr-14
< fevr-13 . o _
S oA fevr=14 FLI Jemperature L
.]anv—lﬁ
|a ¢ mars-13
PO
- Y . mars-14
L mars-13,; T|
1 | I I I
-2 -1 0 1 2

CCA 2 (9,5%)

Figure 16. Diagramme d’ordination des deux premiers axes de l'analyse canonique des
correspondances (ACC) entre les variables environnementales explicatives et la composition
pigmentaire mensuelle dans les trois lagunes oligo- (AYR, bleu), méso- (IN, vert), et
hypereutrophes (MW, rouge) au automne (A) et hiver (B) 2013-2014. Les fléches représentent
les parametres environnementausx, les losanges représentent le positionnement des échantillons

mensuels.
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4.6 Discussion et conclusions

Ces travaux ont mis en évidence une forte saisonnalité de la structuration et de la
composition des communautés phytoplanctoniques des trois lagunes, dépendante de leur
fonctionnement et notamment de leur niveau d’eutrophisation (Figure 17). Les deux lagunes du
complexe des étangs palavasiens (IN et MW) ont présenté des pics de biomasse estivaux
particuliéerement élevés durant l'année 2014. Dans ces lagunes présentant des stocks
sédimentaires encore significatifs (De Wit et al.,, 2015), 'augmentation de la température en
période estivale a renforcé la reminéralisation bactérienne de la matiére organique (Serpa et al,,
2007) a lorigine de flux de nutriments benthiques qui ont favorisé la croissance
phytoplanctonique (Cowan et al., 1996). Dans la lagune oligotrophe, de telles hausses de
biomasse n’‘ont pas été mesurées pendant I'été. En revanche, une augmentation de la
concentration en Chl a en automne, associée a une hausse de la concentration en phéophytine a,
témoigne d'une forte remise en suspension sédimentaire a cette période généralement marquée

par des épisodes de fortes rafales de vent.

Les niveaux de biomasse observés au cours de I'été 2014 dans les lagunes du complexe
des étangs palavasiens témoignent de la fragilité des processus de restauration initiés en
décembre 2005 (Chapitre 3). En effet, ils reflétent une augmentation par rapport aux années
2012 et 2013, contradictoire par rapport a la réduction mise en évidence depuis 2006 (Chapitre
3, Figure 17). Cette augmentation peut s’expliquer par une année 2014 particuliérement chaude
(+1,46°C en moyenne par rapport a 2013), et un été plus pluvieux que la normale de saison, en
particulier en juin, juillet et septembre (Données Météo station Fréjorgues, site Infoclimat). Ces
températures élevées ont pu accentuer les flux benthiques de nutriments, stimulant la
croissance phytoplanctonique. Les stocks de nutriments internes a ces lagunes ont donc un
impact tres important sur leur fonctionnement, ralentissant leur re-oligotrophisation (Phillips et
al, 2005). Néanmoins, si cette augmentation de biomasse suggére une vulnérabilité des
processus de re-oligotrophisation, les réponses du phytoplancton a un pulse nutritif sont encore
méconnus dans ces systemes, de méme que la sensibilité de la restauration des lagunes aux
apports ponctuels de nutriments auxquels elles peuvent étre soumises. Ces questions sont
abordées dans le Chapitre 6 de la these. L’augmentation de la biomasse intervenue en 2014 reste
malgré tout relativement faible par rapport aux niveaux mesurés dans les lagunes avant 2006, et
qui ont pu atteindre 630 pg Chl a.L-! (Bec et al, 2011). Malgré sa vulnérabilité face aux
conditions climatiques, la restauration écologique a donc été efficace puisque les pics de
biomasse les plus élevés atteints 10 ans apres son initiation restent encore plus de 16 fois

inférieurs aux niveaux observés a l'origine.
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L’analyse de la structure par classe de taille a mis en évidence une dominance globale de
I'ultraphytoplancton au cours de l'année, remplacé transitoirement par le nano- ou le
microphytoplancton lors des blooms phytoplanctoniques. Durant I'été 2013, le pic de biomasse
dans la lagune hypereutrophe, principalement porté par l'ultraphytoplancton a I'origine, subit
un shift en aolt et devient dominé par des Dinophytes (Figure 17). Les picoeucaryotes
possédant un rapport surface/volume élevé constituent le groupe phytoplanctonique le plus
compétitif pour acquérir les nutriments. Ces caractéristiques sont particulierement
avantageuses lorsqu’ils sont rares ou présents transitoirement dans le milieu (Chisholm, 1992;
Raven, 1998), ce qui est le cas dans les lagunes étudiées du fait de leur consommation tres
rapide. Leur taux de croissance élevé leur permet d’étre le premier groupe a répondre a un pulse
nutritif, comme la composition des pics de biomasse estivaux de 'année 2013 I'a illustré. Ces
organismes dits « compétiteurs » sont associés aux stratégies r ou C dans la littérature
scientifique. Leur capacité a répondre rapidement a un changement environnemental et
particulierement a un enrichissement nutritif par une forte productivité leur permet de dominer
les systemes eutrophisés et régulierement soumis a des apports nutritifs (Smayda, 1998). Ils
peuvent cependant étre remplacés par la suite par des cellules possédant des stratégies de
croissance plus lentes (stratégie K). Les taux de croissance faibles et saturants a des niveaux de
concentrations plus faibles permettent a ces organismes de se maintenir méme lorsque les
ressources sont limitantes, ce qui peut étre le cas a l'issue d'une efflorescence algale (Smayda

and Reynolds, 2001).

Cependant, le pic de biomasse observé en 2014 dans la lagune hypereutrophe a montré
un fonctionnement différent. L’augmentation de la biomasse initiée en juin était principalement
liée a de fortes abondances de Dinophytes appartenant au microphytoplancton. Cette période a
également coincidé avec d’'importants cumuls de précipitations (+25 % en juin, +41 % en juillet
par rapport aux normales de saison de 1961 a 1990), qui ont provoqué des turbulences et une
variabilité de la salinité. Ces modifications environnementales sont défavorables aux Dinophytes
(Margalef, 1978; Berdalet et al., 2007), a 'inverse des picoeucaryotes appartenant a la lignée
verte (Chlorella-like). Ce groupe phytoplanctonique a également pu profiter des apports de
nutriments majoritairement benthiques sous forme d’ammonium (Domingues et al, 2011b;
Glibert et al.,, 2015). En effet, l'ultraphytoplancton est caractérisé par une forte affinité pour
I'ammonium, contrairement aux cellules plus larges, en particulier les diatomées plus adaptées a
I'utilisation des nitrates. De plus, les températures relativement élevées en période estivale
facilitent I'assimilation de I'ammonium (Glibert et al.,, 2015), rendant les Algues vertes encore
plus compétitives (Litchman et al,, 2010). La lagune hypereutrophe possédant des stocks de

matiere organique importants, elle peut également favoriser les espéces de Dinophytes capables
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d’utiliser la mixotrophie (Reynolds et al., 2002). Les assemblages d’especes observés dans cette
lagune au cours des 23 mois de suivi (Eutreptiella sp. Scenedesmus sp.) témoignent de
I'adaptation a un milieu eutrophisé et variable (Reynolds et al, 2002). Cette lagune reste
majoritairement dominée par des espéces qui répondent rapidement aux modifications
environnementales (Reynolds, 1988). La lagune hypereutrophe possede donc une composition
des communautés trés spécifique, liée aux stocks benthiques de matiere organique qui
favorisent les Dinophytes mixotrophes et les Algues vertes a travers des flux dammonium et de

phosphates tres importants.

Globalement, les communautés phytoplanctoniques des deux lagunes les moins
eutrophisées possédant également des salinités plus importantes ont montré des proportions
plus élevées de diatomées et de Cryptophytes que d’Algues vertes, plus spécifiques a la lagune
hypereutrophe. Ces deux groupes phytoplanctoniques sont particulierement avantagés du fait
de taux de croissance élevés (Paerl et al., 2010), en particulier les diatomées lors d’apports en
nitrates, les Cryptophytes étant également capables de répondre a un apport dominé par
I'ammonium (Glibert et al., 2015). L’'importance des abondances de diatomées dans la lagune
oligotrophe pourrait également étre liée a leur capacité a stocker de I'azote pour s’adapter a un
systéme limité en nutriments (Litchman et al., 2007) et marqué par une forte compétition avec
des macrophytes adaptés a 'oligotrophie (Bricker et al., 2008). De plus, une grande majorité des
especes de diatomées observées dans cette lagune sont benthiques, soulignant I'importance des
processus de remise en suspension sédimentaire dans ce systéme. Enfin, certaines périodes ont
été marquées par de fortes abondances de Dinophytes, qui peuvent posséder un avantage
compétitif majeur pour se maintenir dans ce milieu pauvre en nutriments grace a la mixotrophie

(Kruk et al., 2010).

A T'issue de la premiere année de suivi, les pics printaniers et estivaux dans les étangs
palavasiens et le pic automnal dans la lagune Ayrolle nous ont permis de sélectionner trois
périodes témoignant d’efflorescences algales plus ou moins marquées. Au cours de ces trois
périodes, les communautés phytoplanctoniques ont été finement décrites en termes de diversité
taxonomique et fonctionnelle (Chapitre 5). En automne, les spécificités écologiques et
fonctionnelles des communautés responsables du bloom printanier dans les lagunes
palavasiennes ont été caractérisées en novembre 2013 pour étudier les communautés
responsables du pic de biomasse automnal notamment dans Ayrolle. Au printemps, les
spécificités écologiques et fonctionnelles des communautés responsables du bloom printanier
dans les lagunes palavasiennes ont été caractérisées en avril 2014. Les mémes travaux ont été

réalisés en aolt-septembre 2014 pour étudier les communautés responsables des pics de
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biomasse estivaux dans les étangs palavasiens. Les résultats de ces travaux font l'objet du

Chapitre 5.

En parallele a la description fine des caractéristiques fonctionnelles de ces communautés
printanieres, estivales et automnales, des expériences d’enrichissement saturant et limitant in
situ ont été menées afin de comprendre l'effet d’'un pulse nutritif sur ces communautés
saisonnieres. Dans le contexte de l'initiation d'un processus de re-oligotrophisation de lagunes
cotieres dégradées, nous avons souhaité comprendre la réponse du phytoplancton a un apport
ponctuel de nutriments, pour évaluer son adaptation a une accentuation de la limitation
nutritive (Domingues et al., 2011a) et la vulnérabilité des lagunes en cours de restauration a un
pulse nutritif. Les résultats de 'expérience d’enrichissement in situ menée en période estivale

sont développés dans le Chapitre 6.

Réponse a la restauration? 2005 2006 2011 2014
N 70 4 83 % apports | M biomasse = 70% légere A biomasse
PetN ‘ 3 abondances picoeucaryotes + pics picoeucaryotes
= processus de re-
oligotrophisation Saisonnalité — successions phytoplanctoniques
Ashift pico alguespertes / Printemps = Diatamées A
a nano-micro Di Eté = shift pico algues vertes
E / nano-micro
PP

; ; > , - T ; b -
janv, avril juillet janv, avril juillet janv,mars  juin novembre

Hypertrophie Mésotrophie Oligotrophie

l L Lumiére

Figure 17. Schéma bilan de la variabilité intrinséque des communautés phytoplanctoniques dans
des lagunes aux niveaux d’eutrophisation contrastés. Les biomasses, la composition et la
dynamique temporelle de ces parametres dépendent du fonctionnement nutritif des lagunes, et
donc de leur niveau d’eutrophisation.
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Chapitre 5 - Multidimensional functional diversity indices improve understanding of
phytoplankton ecology in coastal lagoons

5.1 Contexte de I'étude

L’étude des communautés phytoplanctoniques est généralement associée a I'évaluation
de leur diversité, qu’elle soit génétique, phylogénétique, taxonomique et/ou fonctionnelle. La
diversité phytoplanctonique et sa comparaison entre sites permettent de comprendre les
adaptations des communautés aux caractéristiques de leur environnement (Reynolds, 1988;
Watson et al., 1997; Diez et al., 2001).

Si la diversité génétique a apporté de précieuses informations concernant les organismes
picoplanctoniques difficilement descriptibles par d’autres approches, elle reste cependant trés
couteuse. Les résultats sont difficiles a interpréter dans leur globalité et nécessitent des
compétences analytiques particuliéres. Ce volet est cependant développé par d’autres membres
de 'UMR MARBEC (Grzebyk et al., 1998; Masseret et al., 2009), et ne fait pas l'objet des travaux
de cette these.

La diversité taxonomique a été largement utilisée pour caractériser les communautés
phytoplanctoniques au sein de divers écosystemes aquatiques (Rojo et al., 1994; Cottingham and
Carpenter, 1998; Gao and Song, 2005; Spatharis et al., 2007). Cependant, elle est inadaptée a
I'identification du phytoplancton inférieur a 5 um (Diez et al, 2001) qui s’avére étre la
composante dominante du phytoplancton des lagunes étudiées (Bec et al, 2011). Des techniques
telles que I'analyse de la composition pigmentaire par HPLC, ainsi que la cytométrie en flux ont
permis de préciser la diversité de cette classe de taille. Néanmoins, si la diversité estimée par la
composition pigmentaire permet d’évaluer la diversité taxonomique ET fonctionnelle des
communautés phytoplanctonique a un instant t (Paerl et al, 2003; Paerl et al., 2010), elle ne le
fait pas de maniere précise et reproductible étant donné le caractere ubiquiste de certains
pigments et le fait que la composition pigmentaire puisse évoluer en fonction des
caractéristiques environnementales telle la qualité du spectre lumineux (Lohrenz et al., 2003).
De plus, la caractérisation de la diversité taxonomique de I'ultraphytoplancton par cytométrie en
flux reste incompléte puisqu’'une partie des cellules sont caractérisées comme appartenant aux
picoeucaryotes et ultraeucaryotes, soit des eucaryotes inférieurs a 3 eta 5 um (Bec et al, 2005).
La cytométrie en flux ne permet par de préciser davantage leur appartenance a un groupe
taxonomique, mais, couplée a d’autres techniques, telle que la microscopie a épifluorescence, il
est possible de préciser certains traits fonctionnels de ces communautés. Au vue de leurs limites,
ces techniques analytiques sont bien souvent couplées les unes aux autres, permettant ainsi de
palier les lacunes de chacune d’entre elles (Breton et al, 2000; Rodriguez et al., 2003). Cette
approche a notamment été privilégiée lors de ce travail de these.

La diversité fonctionnelle fait I'objet d’'une attention croissante dans tous les domaines

de I'écologie des communautés incluant celle du phytoplancton (Litchman and Klausmeier,
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2008). Elle est privilégiée a la diversité taxonomique ou phylogénétique, car elle présente
I'avantage de refléter directement la réponse fonctionnelle des communautés en termes de
structure et de composition en réponse aux changements environnementaux (Weithoff, 2003;
Norberg, 2004; Longhi and Beisner, 2010; Rodrigues et al, 2015). En premier lieu, la diversité
fonctionnelle d'une communauté a été définie comme un assemblage d’especes possédant des
fonctions similaires et répondant a des caractéristiques environnementales précises (Margalef,
1978; Margalef et al, 1980; Sommer et al, 1986). Dans ces publications, la notion de niche
écologique privilégiée par ces groupes était alors illustrée au travers du Mandala de Margalef,
par une succession de groupes phytoplanctoniques répartis au sein d'un repére bidimensionnel
représentant les deux parametres environnementaux impactant principalement les
communautés phytoplanctoniques. La définition de la diversité fonctionnelle phytoplanctonique
a par la suite évolué vers une approche basée sur les traits fonctionnels, c’est-a-dire des
caractéristiques morphologiques, physiologiques ou comportementales ayant un impact sur la
survie et la performance des especes (Violle et al, 2007; Mouillot et al, 2013). Cette méthode
présente l'intérét d’associer a un taxon non pas une fonction mais plusieurs traits illustrant de
multiples adaptations a divers parametres environnementaux, tels que la pression de prédation,
la disponibilité en nutriment, la turbulence et la turbidité de la colonne d’eau, etc. (Litchman et
al, 2007, 2010; Litchman and Klausmeier, 2008 ; Arthaud et al, 2012; Houliez et al, 2015; Kruk
etal, 2015).

La diversité fonctionnelle paraissant étre la plus pertinente pour refléter les réponses
des communautés aux caractéristiques environnementales et leur variabilité, nous avons
introduit lors du Chapitre 3 la notion de groupe fonctionnel (Reynolds, 1988; Litchman et al,
2007; Litchman and Klausmeier, 2008; Kruk et al., 2015). Nous avons alors relié les groupes
fonctionnels et taxonomiques mis en évidence par HPLC aux caractéristiques trophiques des
lagunes. Nous avons ensuite établi les trajectoires des communautés phytoplanctoniques en
réponse aux processus de ré-oligotrophisation, a travers la succession de ces groupes
fonctionnels portants des adaptations spécifiques aux caractéristiques des lagunes (Litchman et
al, 2010; Paerl et al, 2010; Arthaud et al, 2012). Ces groupes fonctionnels ont par le passé déja
été associés a des techniques d’identification plus analytiques, telles que I'HPLC, comme nous
I’avons fait lors des précédents chapitres (Paerl et al., 2003).

Cependant, dans les domaines autres que l'écologie du phytoplancton, les groupes
fonctionnels tels qu’ils ont été décrits pour le phytoplancton n’apparaissent pas comme étant les
plus pertinents pour comprendre les réponses des communautés aux changements
environnementaux. En effet, au sein des analyses de la diversité fonctionnelle développées en

Ichtyologie, la notion de groupe fonctionnel est obsolete, et a été remplacée par la notion
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« d’entité fonctionnelle » regroupant les taxons possédant les mémes combinaisons de traits
fonctionnels (Villéger et al., 2008; Mouchet et al., 2010; Mouillot et al., 2013). Dans ce domaine,
des techniques reproductibles permettant de caractériser la diversité fonctionnelle a l'aide
d’'indices (richesse, équitabilité, divergence, spécialisation), et de représenter les communautés
au sein d’un espace multidimensionnel, illustrant également le principe de niche écologique ont
été développées (Villéger et al, 2008; Mouchet et al, 2010). En revanche, il n’éxiste aucune
méthode comparable en écologie du phytoplancton, bien que certaines méthodes s’en
rapprochent (Weithoff, 2003; Palffy et al., 2013).

Sur la base de ce constat, nous avons décidé d’appliquer les techniques mises au point en
Ichtyologie pour caractériser de maniére fiable, reproductible et rigoureuse la diversité
fonctionnelle du phytoplancton des lagunes cotieres. L'approche multimensionnelle de la
diversité fonctionnelle présente I'intérét de se baser sur tous les types d’analyses décrites ci-
dessus, a travers le choix de traits fonctionnels pertinents en fonction de la question de
recherche posée. L'impact de 'eutrophisation et la ré-oligotrophisation au travers du gradient
d’eutrophisation des lagunes coétieres sur les communautés phytoplanctoniques étant la
question de recherche autour duquel s’articulent tous les volets de ce travail de thése, nous
avons ciblé des traits relié a I'acquisition et la disponibilité nutritive, la croissance, etc. (Salmaso
and Padisak, 2007; Litchman and Klausmeier, 2008; Litchman et al., 2009, 2010).

Cette méthode a donc été utilisée pour caractériser la diversité phytoplanctonique de
trois lagunes aux niveaux d’eutrophisation différents, afin d’illustrer les adaptations
fonctionnelles du phytoplancton en réponse a des conditions nutritives spécifiques. Nous avons
également comparé trois saisons hydrologiques contrastées notamment par leurs apports en
nutriments différents en termes d’origine, de forme et de concentration. Afin de mettre en
évidence l'intérét d’utiliser I'approche fonctionnelle, nous avons comparé les résultats obtenus

avec les informations que prodigue I'approche taxonomique de la diversité phytoplanctonique.

5.2 Valorisation scientifique

L’utilisation de cette approche multidimensionnelle de la diversité fonctionnelle sur les
communautés phytoplanctoniques des trois lagunes aux cours des trois saisons contrastées a
donné lieu a la rédaction d’une publication scientifique. Ce travail a également fait 'objet d’'une

communication orale au 7th EUROLAG Symposium, qui a eu lieu a Murcia du ler au 4 Mars 2016.

171



Chapitre 5 - Multidimensional functional diversity indices improve understanding of
phytoplankton ecology in coastal lagoons

MANUSCRIT C

Multidimensional functional diversity indices improve understanding

of phytoplankton ecology in coastal lagoons

Amandine Leruste!*, Sébastien Villéger?, Nathalie Malet?, Rutger De Wit!, Béatrice Bec!

1 Centre of Marine Biodiversity, Exploitation and Conversation (MARBEC) UMR 9190, Université
de Montpellier, CNRS, IRD, Ifremer, Place Eugene Bataillon, Université de Montpellier, Case 093,
34095 MONTPELLIER cedex 5, France

2Ifremer, Ifremer LEPAC-Corse, ZI Furiani, Im Agostini, 20600 Bastia, France

*Corresponding author: amandine.leruste@umontpellier.fr

En préparation

172



Chapitre 5 - Multidimensional functional diversity indices improve understanding of
phytoplankton ecology in coastal lagoons

Abstract

Phytoplankton is particularly suitable to be used as a proxy for ecosystem functioning
and anthropogenic pressures, because this compartment exhibits a wide range of rapid
responses to changing conditions.

In many domains including phytoplankton ecology, functional diversity has been
adopted to understand ecosystem functioning, using functional traits reflecting productivity,
stability and resilience of ecosystems. This approach also overcomes the potential bias resulting
from a simple taxonomic approach. Phytoplankton species have been often classified according
to their functional or structural characteristics and their presence under similar environmental
conditions, leading to the definition of functional groups. However, for a comprehensive
understanding of changes in community structure, this group-based approach is less efficient
than a multidimensional trait-based approach to assess functional diversity.

In order to improve knowledge of phytoplankton community function in coastal lagoons
with diverse ecological conditions, we adapted a multidimensional trait-based approach using
functional diversity indices, which was recently developed for fish communities. In the south of
France, coastal lagoons exhibit a wide range of trophic conditions and environmental features,
which result in high phytoplankton diversity. Hence we assessed the taxonomic diversity of
phytoplankton, and compared it with the multidimensional functional diversity, to test if the
multidimensional functional diversity permitted better discrimination of phytoplankton
communities and how this was related to environmental conditions. Specifically, we
characterized the taxonomic and functional a-diversity and [B-diversity of phytoplankton
communities in three coastal lagoons with different trophic status, ranging from oligo- to
hypertrophy, which were sampled in three seasons (fall, spring and summer).

Among the nine communities (3 lagoons x 3 seasons), 104 taxa and three unidentified
morphotypes were observed. Taxonomic diversity was quantified using species Richness and
Shannon index. Using 5 functional traits, i.e. cell size, trophic regime, mobility, colony forming
abilities and benthic or pelagic habit, the observed cells were grouped into 19 Functional
Entities (FEs). Functional a-diversity was quantified using three independents components:
richness, evenness and divergence. Taxonomic and functional B-diversities were compared
among the nine communities. Taxonomic diversity was the lowest in the hypertrophic and most
productive lagoon. Even if they shared several FEs, each community hosted a specific functional
richness, which decreased with increasing eutrophication. Evenness and divergence had no clear
trend over trophic gradient and seasons, except in the hypertrophic lagoon where evenness
increased from fall to summer. FEs containing diatoms and microphytoplankton were most
abundant in the oligotrophic lagoon, while small cells were particularly abundant in the meso-
and hypertrophic lagoons, especially in summer. Functional B-diversities across seasons
increased with the trophic gradient, highlighting a decrease in temporal stability of the
community with increasing eutrophication.

Keywords: Phytoplankton, functional diversity, multidimensional diversity indices, coastal
lagoons
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Introduction

Phytoplankton constitutes the most important primary producer of aquatic systems,
generating half of the global production (Litchman et al, 2007). This autotrophic compartment
is very sensitive to environmental variability. Hence, community composition and biomass are
controlled both by bottom-up factors such as light, temperature, salinity, and nutrient
availability, and top-down factors such as predation (Morais et al.,, 2003; Smith and Lancelot,
2004). There is a huge diversity of Phytoplankton cells, which respond fast to environmental
changes thanks to high growth rates and fast turnover (Cloern and Jassby, 2008). As
phytoplankton diversity reflects environmental drivers, it has been used to better understand
ecosystem functioning (Paerl et al., 2007; 2010).

In many domains including phytoplankton ecology, functional diversity is currently used
for understanding community assembly and ecosystem functioning (Kruk et al,, 2002; Longhi
and Beisner, 2010). The study of functional diversity links community composition with
ecological function and their main drivers (Norberg, 2004; Mouchet et al., 2010), which are
necessary to understand ecosystem functioning (Rodrigues et al, 2015). Some authors prefer
functional diversity to taxonomic diversity, while others use them in combination (e.g. Weithoff
et al, 2015). Hence, partial uncoupling between taxonomic and functional classifications is
mainly the result of divergent evolution within lineages and convergent evolution among
lineages (Weithoff et al., 2015). It also overcomes many biases provided by the approach solely
based on taxonomic diversity and better reflects productivity, stability, and resilience of
ecosystems (Mouillot et al, 2006). Margalef (1978) pioneered a functional approach of
phytoplankton ecology by proposing a graphical representation of the major taxonomic groups
niche occupancy in a two-dimensional space representing the pelagic environment as mainly
structured by two factors, ie. turbulence levels and nutrient concentrations. This graph, later
referred to as the phytoplankton mandala (Margalef et al., 1980), was largely based on how the
form and structure of phytoplankton cells are related to their functionality in the environment

(Litchman and Klausmeier, 2008). Since then, more comprehensive functional classifications
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based on groups of species sharing the same functional traits have been proposed (Reynolds,
1988; Sommer et al., 1993; Reynolds et al., 2002).

Functional traits are morphological, physiological or behavioral characteristic dependent
of several environmental variables and that may impact performance and survival of species
(McGill et al., 2006; Violle et al., 2007). The most relevant traits to characterize phytoplankton
are linked to resource use and predation, directly impacting the community structure and
composition (Litchman and Klausmeier, 2008). Cell size is the most important morphological
trait, affecting all other traits and functions (Irwin et al,, 2006; Litchman et al,, 2009, 2010). It
determines the surface to volume ratio, which drives light harvesting, nutrient affinity and
acquisition, and growth rate (Chisholm, 1992; Raven, 1998). Moreover, phytoplankton
physiological and behavioral characteristics such as nutrient and light acquisition (Kirk, 1983),
and interactions with other trophic levels also depend on cell size (Mouillot et al.,, 2006;
Litchman et al, 2010; Longhi and Beisner, 2010). The trophic mode, i.e. strict autotrophy,
heterotrophy or mixotrophy, is also relevant, because it describes resources use. Hence,
heterotrophy, which can be based on uptake of dissolved organic compounds or ingestion of
planktonic cells or particles by phagocytosis, may represent a competitive advantage in
dissolved nutrient poor systems (Weithoff, 2003). It thus implies ecological interactions
between species, through competition (Litchman and Klausmeier, 2008), and predation. Cell
shape and colony formation impact nutrient acquisition, sedimentation and predation, and thus
also constitute important aspects of functional adaptations. While colony formation reduces
nutrient uptake capacities of the individual cells (Longhi and Beisner, 2010), it results in
increasing resistance to grazers, thus reducing mortality (Litchman et al., 2010). Mobility
improves the acquisition of dissolved nutrients by increasing the volume exploited by
phytoplankton (Margalef, 1978; Litchman and Klausmeier, 2008). The selection of traits is
decisive in the determination of the functional distance between species, so this choice must be

well considered (Litchman and Klausmeier 2008, Pavoine et al., 2013).
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However, the clustering of species in functional groups may lead to a loss of information
or to a weakness in the ecosystem processes explanation (Villéger et al., 2010). Moreover, it can
result in a misuse of the functional groups previously defined (Padisdk et al, 2009). Recent
studies have used multivariate statistics to uncover the links between the functional
composition and environmental conditions (Kruk et al, 2011; Borics et al., 2012; Palffy et al,
2013; Roselli and Basset, 2015). New methodological approaches have proposed operational
methods to describe a multidimensional trait space for characterizing functional diversity
(Weithoff, 2003; 2015, Padisak et al., 2007; Villéger et al.,, 2008; Schleuter et al., 2010). In this
paper, we apply a method that has been introduced earlier in the field of fish biology (Villéger et
al, 2008). It consists of inferring a multidimensional functional space in which the communities
can be plotted as a volume and allows the calculation of a set of indices to characterize different
facets of the functional diversity. This multifaceted functional diversity allows to study how
communities adapt to different environments.

Temperate aquatic systems at the interface between land and sea such as French
Mediterranean lagoons have been submitted to varying degrees of eutrophication and salinity,
reflected in the biomass and composition of their phytoplankton communities (Bec et al., 2011).
These lagoons undergo seasonal changes due to hydrological flushing and temperature
variability, impacting phytoplankton diversity (Morais et al., 2003; Bec et al,, 2005; Pecqueur et
al, 2011). Because of the importance of hydrology on phytoplankton biodiversity (Ferreira et al.,
2015), it is pertinent to consider seasonal variation according the chronology of a water year,
which starts 1 October and ends 30 September (USGS website). For Mediterranean systems this
separates a long wet period from a shorter warm and dry period. At the start of the water year in
autumn, temperature decreases into the winter, and temperatures rise again in spring. Frequent
rainfall events during this period favor run-off resulting in freshwater inputs into the lagoons
(Lapointe and Matzie, 1996). These run-off bring nitrogen, mainly in the form of nitrate, and
cause turbulences and a decrease of salinity (Mallin et al, 1993; Perez-Ruzafa et al, 2002). In

summer, salinities and temperatures increase, the latter enhance the microbial mineralization of
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organic matter resulting in the release of ammonium (Nuccio et al., 2003), and phosphorus from
sediment (Mazouni et al., 1996; Serpa et al., 2007; Collos et al., 2009). As a result, Mediterranean
lagoons appear as a very appropriate site for the study of how the ecological functions of
phytoplankton communities respond to different eutrophication levels and to seasonal
fluctuations in environmental factors.

The aim of this study was to explore the potentiality of the multidimensional functional
space and the use of the multifaceted functional indices to describe the functional diversity of
phytoplankton communities (a- functional diversity), and make comparisons among different
phytoplankton communities (B- functional diversity). We also compared taxonomic and
functional diversity to highlight ecological processes such as competitive exclusion, or the
potential establishment of ecological niches after environmental changes (Weithoff et al., 2015).
Therefore, we choose three different coastal lagoons from the same region but diverse with
respect to their trophic status, and compared samplings in three different seasons. As far as a set
of appropriate traits has been selected, the functional space represents a mirror of a
corresponding n-dimensional hypervolume of pertinent environmental conditions, i.e. it can be
compared to the niche space sensu (Hutchinson, 1961). Hence the occupancy of the functional
entities in the functional space allows us to make an inference about their niche occupancy. By
using a set of three different functional diversity indices, we can describe the main facets of the
functional diversity of a community. They thus improve our understanding of the drivers of
phytoplankton community composition and ecosystem functioning (Villéger et al, 2008;

Mouchet et al.,, 2010), by comparison with taxonomic diversity indices.

Methods
Selection of diverse sites with adapted communities

Three shallow coastal lagoons with diverse trophic states were selected on the French
Mediterranean coastline (Fig. 1). The two most eutrophied lagoons are located at the Northeast

and the Southwest of the “Palavasian” complex, close to the Montpellier city district. The
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Palavasian complex has been submitted to a strong anthropogenic inputs during several decades
from the Montpellier city district wastewater treatment through the Lez River. The river mouth
located northeast of the complex caused a gradual eutrophication of the lagoons, from
hypertrophy nearby, to mesotrophy at the southern extreme of the complex (Souchu et al,
2010). However, the reduction in December 2005 of 70 to 83 % of P and N inputs to the lagoons
has undergone a re-oligotrophication dynamic (De Wit et al, 2015). Despite this new dynamic,
nutrient stocks in sediment still remain important and linked to the proximity to the Lez River
(Supplementary Materials Table S1). The two selected stations are located landward, under
watershed influence, and without direct opening to the Mediterranean Sea. They present two-
different trophic states: West Méjean (MW), directly connected to the Lez River is hypertrophic,
and North Ingril (IN) located farthest from the river is mesotrophic. The third lagoon, Ayrolle
(AYR) is oligotrophic, and is connected to the sea by a channel in the south - east (Fig. 1). Its
connection with another lagoon upstream dabs nutrient intakes from a small watershed (104

kmz2).

I
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Rhéne river
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Figure 1. Location of the 3 sampling stations in the South of France. North Ingril (IN) and West
Méjean (MW) stations are located in the same set of lagoons next to the Montpellier city
agglomeration. Ayrolle (AYR) station is near the Narbonne city agglomeration.
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Sampling procedure and environmental parameter measurement

Sampling was carried out during fall 2013, spring and summer 2014, from the 14t to
22th November 2013, the 14t to 23t April, and the 25t August to 4t September 2014. In each
lagoon, 70 L of water prefiltered through 1000 pm mesh were sampled in sub-surface (20 cm
depth). Salinity and temperature were measured on sub-surface with a conductivitymeter (Cond
3110 Set 2). For each sample, concentrations of NHa*, P43, NO3z, NO2, TN, TP (uM) were
measured according standard fluorimetric and colorimetric methods (Aminot and Chaussepied,

1983).

Assessment of phytoplankton community composition

Phytoplankton biomass was estimated by quantification of the chlorophyll a
concentration. Triplicate of maximum 100 mL of water (depending on phytoplankton biomass)
were analyzed by spectrofluorimetry using the protocol described in Bec et al. (2011), according
to Neveux and Lantoine (1993). TN, TP and phytoplankton biomass were used as eutrophication
proxy.

Taxonomic identification and abundances of phytoplankton >3 pm (micro- and
nanophytoplankton) were done using optical microscopy. Triplicate of 1 L of samples fixed with
formaldehyde (5 % final concentration) were stored in the dark prior to analysis. Because of the
weak biomasses in the oligotrophic lagoon AYR, a modified method from Utermoéhl protocol was
used (Utermohl, 1931). After at least four days of sedimentation, samples were concentrated by
taking off 800 mL of supernatant. This step was repeated until a sufficiently concentrated
volume to count phytoplankton. 50 pL of sample were then observed by optical microscopy, and
cells were counted on fields or transects depending on their density. At least 200 cells were
counted to obtain a relevant assessment of the assemblage. Taxonomic resolution was set at
species level when possible, and taxonomy and scientific names were verified using the World

Register of Marine Species (Tornroos and Bonsdorff, 2012).
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The description and abundances of cells <3 um were assessed by flow cytometry
(FACSCalibur, Becton Dickinson) according to Bec et al. (2011). 1000 pL of samples were fixed
with formaldehyde prefiltered on 0.2 um mesh (2 % final concentration), submitted to a flash
freeze and stored in -80°C prior to analysis. Eukaryotic phytoplankton cells (PEUK and Ultra, for
picoeukaryotes <3 pum and phytoplankton between 3 and 5 pm, respectively) were distinguished
on the basis of light diffraction and red fluorescence emissions (Chl a). Populations of coccoid
cyanobacteria (picocyanobacteria phycoerythrin-rich (PE-cyan) and picocyanobacteria
phycocyanin-rich (PC-cyan)) were identified and distinguished by their orange and red
fluorescence emissions (Bec et al, 2011).

Taxonomic diversity was calculated as species richness and Shannon index. Species
richness (S) was measured as the total number of species in each community. The Shannon
index was measured as:

H’ =-Zpiln pi
Where pi is the relative biomass of species “i”, calculated as the biovolume of this species to the
biovolume of the entire algal community (Longhi and Beisner, 2010). Permanova assessed if the
taxonomic composition varied across lagoons and seasons (Anderson, 2001), and two-ways
Anovas assessed if the species richness and the Shannon index significantly changed across

lagoons and seasons (Gonzalez, 2000). Tukey's multiple comparison was used to compare the

nine communities side-by-side (a = 0.05).

Measuring functional diversity of phytoplankton

Each phytoplankton taxa was functionally described using five traits: cell size, trophic
mode, mobility (Salmaso and Padisak, 2007; Palffy et al,, 2013), colony formation (Kruk et al,
2002; Weithoff, 2003; Kruk et al., 2010) and vertical position in the water column (Litchman et
al, 2010). Phytoplankton communities in the three coastal lagoons being mainly composed of
small cells (Bec et al., 2011), some traits - particularly morphological ones - were assessed by

combining several techniques. For each observed cell, functional traits of micro- and
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nanophytoplankton were assessed using microscopy (Verity and Borkman, 2009), while flow
cytometry and epifluorescence microscopy assessed those of ultraphytoplankton (Bec et al,
2005).

Cell size was measured using the greatest axial linear dimension (GALD, pm) (Palffy et
al, 2013). Phytoplankton taxa were grouped into five ordered size classes: (i)
microphytoplankton >20 pm, less sensitive to predation, but less advantageous in nutrient
depleted conditions, unless they have abilities to store nutrients (Litchman et al., 2010; Palffy et
al,, 2013), (ii) nanophytoplankton between 5 and 20 um, (iii) ultraphytoplankton between 3 and
5 pum, (iv) picophytoplankton between 1 and 3 pum, and (v) picocyanobacteria <1 um, the two
smallest being the most competitive to acquire and use nutrient and light resources (Bec et al,,
2011). To integrate small cells in the characterization of functional diversity without creating
bias in the importance of each functional group, we rescaled their abundances with an
estimation of their biovolumes (Palffy et al, 2013). For each species, cells volumes were
estimated using mathematical formulae corresponding to the closest and simplest three-
dimensional geometric form to the cell shape (Vadrucci et al., 2007), using spherical, spheroid
and cylindrical forms. All the cells <5 pm were associated to spherical cells, according to their
rounded shape after microscopic observations. Their biovolumes were calculated using the
following formulae

V=mn/6xd3

With d the diameter, measured for each cell and averaged over the species level, from 1 pum for
the picocyanobacteria, to 5 um for picoeukaryotes between 3 and 5 pm.

Inside nano- and microphytoplankton, centric diatoms were associated to cylindrical
forms, using the following formulae

V=m/4xd2xh

With d, the diameter and h the height of cells measured for each cell and averaged over the

species level.

181



Chapitre 5 - Multidimensional functional diversity indices improve understanding of
phytoplankton ecology in coastal lagoons

The others cells shapes (Pennate Diatoms, Dinophytes, etc.) were assimilated to spheres,
cylinder or spheroids, using the same measurement of diameter and height (Vadrucci et al,
2007). The calculation of spheroid volume used the following formulae

V=m/6xd2xh
With d, the diameter and the h the height of cells measured for each cell and averaged over the
species level.

The phytoplankton trophic regime was obtained by assessing the presence of chlorophyll
a in cells. For ultra- and nanophytoplankton, triplicates of 30 mL of water fixed with
formaldehyde filtered on 0.2 um (4 % final concentration) were kept at 4°C in the dark prior to
analysis. Samples were stained 15 min in the dark with DAPI (40,6-diamidino-2-phenylindole), a
fluorescent stain which binds to A-T regions in DNA, allowing us to distinguish life form from
non-life one (Jiao and Ni, 1997). Then, aliquotes of 10 to 20 mL (depending on biomass) of
sample were filtered through Whatman Nucleopore filters (25 mm diameter, 0.8 pm porosity),
and observed with an epifluorescence microscope Olympus AX70. Living organism emitted blue
fluorescence due to DAPI under UV excitation (350 nm excitation - 450 nm emission). Strict
autotrophic cells containing Chl a were distinguished from strict heterotrophic ones (without
Chl a) thanks it natural red autofluorescence under blue light excitation (Hansen, 1991; Santos
et al, 2007). Estimation of non-motile autotrophic picoeukaryotes was then performed by
removing the abundance of mobile autotrophic picoeukaryotes obtained by epifluorescence
microscopy to the total abundances of autotrophic picoeukaryotes assessed by flow cytometry.
Microphytoplankton trophic regime was similarly characterized on 250 mL of samples fixed
with glutaraldehyde (2.5 % final concentration) (Verity et al, 1993). Hence, being thus only able
to assess strict autotrophy or heterotrophy at the sampling moment, this trait was binary, but
several species can be identified in the two trophic modes, indicating mixotrophic abilities,
verified with scientific literature (Ismael, 2003).

Colony formation was coded as a categorical trait, i.e., either free cells or cells aggregated

into a linear colony, because neither round colony with or without mucilage were recorded in
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our study case (Naselli-Flores et al., 2007). Mobility was assessed by observing the presence of
structure allowing movement such as flagella, and was coded as a categorical trait with two
modalities: mobile or non-mobile (Salmaso and Padisak, 2007). Vertical position in the water
column was coded as an ordered trait with three categories: benthic, bentho-pelagic or pelagic
life mode, based on information recorded from scientific literature (Tomas, 1997a; 1997b;
Bérard-Therriault et al, 1999; Hillebrand et al, 1999; Loir, 2004). For well-identified
autotrophic phytoplanktonic groups such as picocyanobacteria, several functional traits such as
mobility or colony formation were completed with scientific literature (Bec et al, 2005).
Computing functional diversity indices requires to build a multidimensional functional space
(Mouillot et al. 2013). We used the procedure detailed in Maire et al. (2015). First, as all traits
were categorical or ordered, taxa with the same combination of functional traits values were
grouped into Functional Entities (FEs). Second, pairwise functional distances between FEs were
computed using the Gower’s distance, allowing equal weight for the different types of variables.
Third, a Principal Coordinate Analysis (PCoA) was performed based on this dissimilarity matrix
and the best multidimensional functional space was chosen according to the meanSD index. In
our case we kept the three first axes of the PCoA. The coordinates of the FEs in the functional
space allowed calculating the Functional identity (FId), which is the mean value of functional
traits, weighted by abundance, across all species present in a given community. A canonical
correlation analysis (CCA) described the relationship between FEs community compositions of
the three lagoons the three seasons and their environmental variables (Roselli and Basset,
2015). FEs relative abundances were log-transformed (x+1) prior to analysis (Sabanci, 2014).
Functional diversity is multifaceted, so each phytoplankton community was described

using complementary indices that described the distribution of species and their abundances
(here biovolume) within the functional space (Mouillot et al., 2013).

- The Functional richness (FRic) measures the volume filled by the community in the

multi-dimensional functional space, i.e. the range of functional strategies present.
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- The Functional evenness (FEve) measures the regularity of the repartition of the FEs
abundances in the functional space (Villéger et al,, 2008). If abundance is regularly
spaced, FEve tend to 1, while if the dominant FEs are very close, FEve tend to 0.

- The Functional divergence (FDiv) measures the proportion within a community of total
abundance supported by FEs possessing extreme values of functional traits. This index
is low when the most abundant FEs are located in the center of the functional space
occupied by the community, and increase when the most abundant FEs have the most
extreme traits values.

These three indices are a priori independent from each other (Villéger et al. 2008) and
have been proven to be relevant to disentangle community assembly rules (Mouchet et al. 2010)
and to assess impacts of disturbances on community structure (Mouillot et al., 2013).

We studied the B- functional diversity by comparing different communities among
lagoons and among seasons (Bishop et al., 2015). Taxonomic and functional 3-diversities were
calculated using Bray-Curtis dissimilarity matrices (Abonyi et al., 2012), and illustrated by
Principal Coordinates Analyzes (PCoA), using the relative abundance of taxa and FEs. A
comparison between functional B-diversity and taxonomic [3-diversity assessed if the taxonomic
B-diversity was a good proxy of the functional f-diversity. Hence, two communities can be very
dissimilar in term of species composition but very similar in term of functional traits. Taxonomic
B-diversity can thus be a poor proxy of the functional -diversity (Villéger et al., 2012). The two
distance matrices were compared with the non-parametric Mantel test (Vegan, R), which
determined the linear correlation between two matrices. All data analyses were performed on R

(R Core Team, 2013).

Results
Seasonal variability of environmental parameters
Environmental characteristics of the three lagoons during the three seasons are resumed

in Table 1. In fall and spring, DIN concentrations were higher in IN and MW and still below 1 pM
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in AYR. DIN mainly comprised NH4*, although NO3z- mounted up to one third of DIN during the
fall sampling in IN and MW. In summer, the trophic gradient was particularly well reflected by
Chl a concentrations, total phosphorus and phosphate concentrations (See also Chapter 6).
During this period, TN concentrations were comparable (around 30 uM) for AYR and IN and
fourfold higher (123 pM) in MW. Moreover, remarkably high phosphate concentration (2.5 pM)
was observed in the hypertrophic MW lagoon, while DIN concentrations were low (<1.5 pM) in
all three lagoons. In general, the data confirmed that Ayrolle (AYR) was oligotrophic. North Ingril
(IN) and West Méjean (MW), which both are on a re-oligotrophication trajectory (Leruste et al.,
2016, see Chapter 3), can still be considered as mesotrophic and hypertrophic, respectively.
However, only TN, TP and Chl a concentrations in AYR in fall represented an anomaly in this
respect that can be explained by sediment re-suspension due to stormy weather conditions

prior to sampling.

Table 1. Details of the environmental parameters of the three lagoons in fall 2013, spring and
summer 2014. Biomasses estimated by Chl a expressed as mean and standard deviation of
triplicates values.

Seasons Date Station T Salinity TN NHis NO3 NO: DIN TP POs TotChla

(°Q) Nutrient (uM) (pg.L1)

Fall 14/11 AYR 10.2 372 452 083 BD 0.14 097 275 0.18 5.60+0.46
19/11 IN 11.3 372 129 208 1.01 023 332 0.50 0.11 0.86+0.02

21/11 MW 6.2 274 384 160 090 014 2.64 1.25 046 1.70+0.02

Spring 15/04 AYR 17.7 336 258 059 0.00 0.00 0.59 0.59 0.06 0.54+0.01
22/04 IN 15.3 37 186 170 035 0.05 21 0.56 0.04 0.90+0.03

17/04 MW 15.6 219 429 324 0.00 0.05 329 137 076 3.02+0.44

Summer 03/09 AYR 21 309 325 0.62 0.00 0.07 0.69 045 012 0.23+0.01
25/08 IN 20.8 415 282 099 015 0.07 1.21 0.89 0.21 0.98+0.04

27/08 MW 23.2 36.6 123.6 0.68 0.00 037 1.05 8.72 248 36.1+0.68

BD: Below the detection limit.
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Taxonomic composition and a- diversity

Collectively, the nine communities included 104 taxa grouped in 11 classes, i.e.,
Bacillariophyceae, Chlorophyceae, Cryptophyceae, Cyanophyceae, Chrysophyceae, Dinophyceae,
Dictychophyceae, Euglenoideae, Prasinophyceae, Prymnesiophyceae, and Trebouxiophyceae,
and 3 morphotypes of unknown taxonomic affiliation. In term of relative biovolume, the
taxonomic composition of the nine communities differed among lagoons (Permanova, df = 2, F =
2.8, p <0.001) and among seasons (Permanova, df = 2, F = 2.6, p <0.001). In fall, the community
of the oligotrophic AYR lagoon was dominated by Bacillariophyceae (96.3%), with a huge
contribution of Pennate Diatoms such as Diploneis sp., Cocconeis sp., and Navicula sp.. The fall
community of IN was mainly composed of Chlorella-like cells representing 55.9% of the
community. Bacillariophyceae was the second main group (20.9%), and Dinophyceae and
Cryptophyceae were the two last important groups (7.8% and 5.1% respectively). The MW fall
community was dominated by Euglenoideae (76.3%) and Bacillariophyceae (15.7%). In spring,
the community of AYR was still dominated by Bacillariophyceae but in a lower proportion
(63.8%), with a dominance of Chaetoceros species. Cryptophyceae was the second dominating
group (17.8%). The spring community of IN was still dominated by Chlorella-like cells (45.0%),
but the relative biomass of Dinophyceae was higher than in fall (24.7%), and represented the
highest species richness (mean of 16 species for a total mean of 42 species). The two other main
species belonged to Cryptophyceae (10.6%) and Prymnesiophyceae (6.5%). In the MW spring
community, Chlorella-like cells were also dominant (40.4%) with Dinophyceae (27.3%) mainly
composed of Peridiniales species, and Prasinophyceae (19.8%). In summer, the community of
AYR was still dominated by Bacillariophyceae (72.9%), Chlorella-like cells (10.4%) and
Dinophyceae (7.7%). The dominance of Chlorella-like cells was lower in summer than in spring
in the IN lagoon (37.9%), as well as those of the Dinophyceae (11.5%), while the relative
biomass of Bacillariophyceae and Cryptophyceae increased (29.2% and 16.7 % respectively).

The summer community of the hypertrophic MW lagoon was exclusively dominated by
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Chlorella-like cells, which corresponded to 94.8% of the total biomass. This morphotype was
exclusively responsible of the bloom observed this season.

The species richness also changed among lagoons (two-ways Anova, F = 45.7, p <0.0001)
and among seasons (two-ways Anova, F = 56.8, p <0.0001). In all seasons, the mesotrophic IN
lagoon exhibited the highest species richness, while hypertrophic MW lagoon exhibited the
lowest one (Fig. 2-A). Shannon index significantly varied across the nine communities (two-ways
Anova, F = 15.5, p <0.05 for the season factor, F = 26.4, p <0.05 for the lagoon factor). It ranged
from 0.28 in MW in summer, to 2.5 in the oligotrophic lagoon AYR in spring. In fall, the
mesotrophic IN lagoon exhibited the highest Shannon index (Fig. 2-B), while in the two other
seasons, the oligotrophic AYR lagoon exhibited the highest one. The hypertrophic MW lagoon
always showed the lowest one (Tukey’s multiple comparisons, p <0.05), with the lowest value

observed during the summer Chlorella-like bloom.
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Fig. 2. Species richness (A) and Shannon index (B) among lagoons (AYR light grey, IN grey,
MW dark grey) and seasons.
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Taxonomic 3-diversity

Matrice of Bray-Curtis distances representing taxonomic 3-diversity was illustrated by
PCoA (Fig. 3, Table S2-A). The lowest taxonomic f3-diversity was observed between spring and
summer communities of the mesotrophic lagoon IN (37 %). The highest values were observed
between the summer community of the hypertrophic lagoon MW and the fall and summer
communities of the oligotrophic AYR lagoon (99.9 %). The PCoA highlighted a low variability of

the taxonomic diversity in IN (Fig. 3), while the MW and the AYR lagoons exhibited the highest

variability.
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Figure 3. Representation of Bray-Curtis dissimilarity distances matrix, with Principal
Coordinates Analysis (PCoA) between the nine communities (3 lagoons x 3 seasons) according
to relative biomass of phytoplankton taxa. Colors represent the trophic status of the lagoons
(blue for the oligotrophic AYR, green for the mesotrophic IN and red for the hypertrophic MW
lagoons).

Functional a-diversity
Collectively, the traits of the phytoplankton cells observed by microscopy or flow
cytometry allowed us to create 19 Functional Entities (FEs) (Table 2). The number of FEs in each

lagoon ranged from 10 to 16, in MW in fall and in IN in summer, respectively (Table 3). Figure 4
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shows the presence of these entities for each of the nine different communities plotted in the
three-dimensional functional space together with an indication of their FEs biomasses as
estimated from biovolumes. The coordinates of the nine communities in the three-dimensional
functional space and the values of the four FD indices across the nine communities are provided
in Table 3.

Between the three lagoons, the communities differently filled the functional space across
seasons. Between fall and spring, the number of FEs composing the communities increased in
the three lagoons (from 12 to 15 FEs in AYR, 14 to 15 FEs in IN, and 10 to 12 FEs in MW).
Between spring and summer, this increase only continued in the two Palavasian lagoons IN and
MW (from 15 to 16 and from 12 to 15 FEs respectively), while it decreased in AYR (from 15 to
13 FEs). Globally, this number was always highest in the mesotrophic IN lagoon (Table 3). In fall,
the community of the oligotrophic AYR lagoon was dominated by benthic and bentho-pelagic
species of autotrophic non-mobile and colony-forming microphytoplankton (x, i), mainly
represented by Diatoms (Table 2). The community of the hypertrophic MW lagoon was mainly
dominated by pelagic autotrophic mobile and single cell microphytoplankton, ie. n FE,
comprising several species of Dinophytes. The community of the hypertrophic lagoon during
summer was the most unbalanced. It was almost exclusively composed of pelagic autotrophic,
non-mobile and single cell picoeukaryotes, not capable of colony formation, (s) containing
Chlorella-like cells. The community of the mesotrophic lagoon was always the less dominated by

few FEs, in addition to have the highest FEs number (Fig. 4).
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Table 2. Traits values of functional entities and their representative species. Labels are those

used in Figures and in the main text.

Class size

Trophic
regime

Mobility

Colony
formation

Habitat

Typical representatives

Label

Pico <1 um
Pico <3 um
Pico <3 um
Pico <3 um

Ultra <5 um
Ultra <5 um
Ultra <5 um
5<nano <20 um

5<nano <20 um

5<nano <20 um

5<nano <20 um

5<nano <20 um

Micro >20 pm

Micro >20 pm
Micro >20 pm

Micro >20 pm

Micro >20 pm
Micro >20 pm

Micro >20 pm

Auto-

Auto-

Auto-

Hetero-

Auto-
Auto-
Hetero-
Auto-

Auto-

Auto-

Auto-

Hetero-

Hetero-

Hetero-
Auto-

Auto-

Auto-

Auto-

Auto-

no

no

yes

yes

no
yes
yes
no

no

yes

yes

yes

yes

yes
yes

no

no

no

no

no

no

no

no

no
no
no
yes

no

no

no

no

no

no
no

no

no

yes

yes

pelagic
pelagic
pelagic
pelagic

benthic
pelagic
pelagic
benthic

benthic

bentho-pelagic

pelagic

pelagic

pelagic

bentho-pelagic
pelagic

bentho
-pelagic

benthic
benthic

pelagic

Synechococcus-like
Cyanobacteria

nn. id, small autotrophic
rounded cells, Chlorella-like
nn. id, small autotrophic
flagellates

nn. id., small heterotrophic
flagellates

Centric diatom sp. 3

Pyramimonas sp.
Ollicola vangoorii

Scenedesmus sp.,
Cyanobacteria sp. 2

Centric  diatom  sp. cf
Thalassiosira sp., Navicula sp.
cf gregaria, Pennate diatom
sp., Synecochoccus-like
Prorocentrum sp. cf
mexicanum

Apedinella spinifera,
Cryptomonas sp., Plagioselmis
sp., Prorocentrum minimum,
Tetraselmis sp.

Heterocapsa minima, H. niei,
Protoperidinium sp. cf steinii
Dinophysis acuminata,
Gonyaulax sp. cf. spinifera
Gyrodinium sp.,

Oxyphysis Oxytoxicoides,
Protoperidinium sp. cf
americanum, bipes

Taxon Oblea,

Vulcanodinium sp.

Peridinium quinquecorne

Eutreptiella sp.,

Scrippsiella sp.,
Kryptoperidinium foliaceum
Prorocentrum micans
Scrippsiella sp.

Gymnodinum sanguineum
Eutreptiella sp.

Syracosphaera sp.

Ceratoneis closterium,
Amphiprora sp., Pleurosigma
sp.

Gyrosigma sp., Diploneis sp.,
Cocconeis sp.

Licmophora sp., Bacillaria sp.
cf paxillifer

Chaetoceros sp. (5 different
species)

p

S

g

o o QW

Non-taxonomically identified morphotypes are indicated by “nn id.”
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Table 3. Functional diversity of phyotplanktonic assemblages in the three lagoons during three
seasons. Number of Functional entities (FEs), biomass-weighted average position in the 3-
Dimensionnal functional space (FId-1-3), and values of functional richness (FRic), functional
evenness (FEve), functional divergence (FDiv), and functional specialization (FSpe) indices.

Seasons Lagoon Nb FEs Fid-1 Fid-2 Fid-3 FRic FEve FDiv FSpe

Fall AYR 12 -0.240 0.083 0.033 0.446 0.377 0.570 0.498
IN 14 -0.046 -0.124 -0.004 0.382 0.460 0.884 0.503
MW 10 0.019 0.043 -0.097 0.167 0.017 0.552 0.428
Spring AYR 15 -0.131 0.032 -0.036 0.741 0.379 0.589 0.519
IN 15 0.054 -0.083 -0.032 0.478 0.379 0.701 0.488
MW 12 0.084 -0.066 -0.041 0.536 0.404 0.712 0.467
Summer  AYR 13 -0.203 0.046 0.019 0.540 0.313 0.873 0.586
IN 16 -0.068 -0.054 -0.006 0.765 0.352 0.618 0.499
MW 15 -0.059 -0.248 -0.011 0.571 0.480 0.957 0.497
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Figure 4. Functional diversity of phytoplankton communities of the three lagoons (AYR, IN and
MW) in fall 2013, spring and summer 2014. Functional entities are represented with crosses and
those present in each community are shown with a colored circle which area is proportional to
their relative biomass. FEs participating to each community are indicated by their labels. Sizes of
labels illustrated size classes. Autotrophic FEs are colored in green, heterotrophic in brown.
Traits values of FEs are detailed in table 2. Colored lines on axes represent biovolumes-weighted
average for the combination of traits taken account by these axes.

Functional g-diversity

The community of the oligotrophic AYR and the mesotrophic IN lagoons had a low
functional 3-diversity across seasons, compared to the communities of the hypertrophic lagoon
MW (Fig. 5). The communities of the two Palavasian lagoons (IN and MW) were closer between
them compared to AYR. The lowest functional f3-diversity was observed between spring

communities of IN and MW (21.6 %) (Fig. 5, Table S2-B). Globally, the communities of MW
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expressed high functional f-diversity with those of AYR (from 65.3 % between spring
communities, to 98.6 % between fall community of the oligotrophic lagoon AYR and summer
community of the hypertrophic lagoon MW). Functional and taxonomic f3-diversity between
communities of the three lagoons during the three seasons were overall correlated (Mantel Test,
r = 0.69, p-value = 0.003), even if some strong differences were observed between the
representation of the taxonomic (Fig. 3) and the functional (Fig. 5) 3-diversity. With the
functional 3-diversity, the community of the hypertrophic lagoon MW in fall expressed the most
important dissimilarity from the others (Table S2, from 76.8 to 95.7 %), while in term of species

composition, it was closer from the summer community of the oligotrophic AYR lagoon.
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Figure 5. Representation of Bray-Curtis dissimilarity distances matrix, with Principal
Coordinates Analysis (PCoA) between the nine communities (3 lagoons x 3 seasons) according
to relative biomass of Functional Entities. Colors represent the trophic status of the lagoons
(blue for the oligotrophic AYR, green for the mesotrophic IN and red for the hypertrophic MW
lagoons).
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Functional diversity indices

The functional richness (FRic) of each community is represented graphically by a
scatterplot (Fig. 6, Fig. S1 and S2, Supplementary Materials). This index exhibited a strong
variability, from 0.167 to 0.765 (factor 4.6), compared to the low variability of the number of FEs
in the communities (from 10 to 16, factor 1.6). FRic values differed among lagoons, with the
lowest values always in MW, ranging from 0.167 to 0.571 in fall and summer, respectively. The
ranking between AYR and IN varied among samplings. Hence, in fall and spring the highest FRic
was observed in AYR, 0.446 and 0.741, respectively. The highest FRic in summer was observed
in IN, namely 0.765 (Table 3). For all lagoons, the lowest FRic values were systematically
observed in fall (Table 3), as illustrated by the reduced volume in the functional space occupied
by the fall communities (Fig. 6, Fig. S1 and S2, compare within lagoons). In general, the
mesotrophic lagoon IN showed the smallest variation of FRic in term of volume occupied by the

FEs in the functional space.
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Figure 6. Functional richness of the three lagoons (AYR, IN and MW) in fall 2013, spring and
summer 2014 in the three-dimensional functional space, illustrated with the first two principal
coordinate axes 1 and 2. Functional entities present in a community are represented by triangles
and those being vertices in the three-dimensional space are filled. Projections of the convex hull
computed in 3-dimensions on this 2-dimensional space are illustrated by the colored polygon.

The Functional evenness index (FEve) was always <0.5, revealing an unbalanced
distribution of FEs abundances in the functional space. Moreover, the very low FEve value in the
hypertrophic MW lagoon in fall (0.017) was linked to an over-representation of the n FE (Fig. 4),
and a strongly reduced volume occupied by the community in the functional space.

The functional divergence index (FDiv) represents a measure for the divergence of traits
among FEs within the community weighted by the abundances of the corresponding FEs. Low

values of FDiv, i.e., below 0.6, were observed for AYR in fall and spring and for MEW in fall. In
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AYR and MEW the highest FDiv values of 0.873 and 0.597, respectively, were observed in
summer. In contrast, in IN, FDiv was highest in fall and lowest in summer, i.e., 0.884 and 0.618,

respectively.

Relation between functional diversity and environmental characteristics

The relationship between the FEs composition of the nine communities and the
environmental variables are illustrated by the CCA ordination of the 19 FEs and 10
environmental variables (Fig. 7). The two first axes of the ordination diagram explained 65.7 %
of the variance. There was a strong negative relation between salinity, negatively correlated to
the first axis, and NO3z- concentrations positively correlated to the first axis. Total phosphorous,
total nitrogen and Chl a concentrations were positively correlated to the second axis. NH4* was
positively correlated with both axes and there was also a strong correlation between NH4+ and
NOs-. Eight of the nine communities were projected left-hand (negative and low values of axe 1)
and the second axes appeared to separate the most eutrophicated lagoon samples (MW summer,
MW spring) being associated with high Chl a, TP, TN and PO. concentrations, from the most
oligotrophic lagoon samples (AYR fall, summer and spring) at the opposite. Only the fall
community of the hypertrophic MW lagoon was projected on the right, related to high NO3- and
particularly low temperature. This community was mainly composed of k and n FEs,
corresponding to benthic microphytoplankton with Pennate Diatoms, Dinophytes and Euglenoid
species. These two FE were projected at positive values of axe 1. The other FEs were projected
to the left (negative and low values of axe 1) and separated mainly according axe 2. Along the
first axis, the g, x, i, m, a, c and b FEs were projected on the negative side, associated to AYR, and
opposed to ammonium concentrations arrow, indicating a strong negative relation between
these groups and ammonium. Hence, most of the Diatoms cells belonged to these FEs (a, ¢, x, ik,
m) and were linked to AYR communities. The s FE corresponding to non-mobile picoeukaryotes
was strongly associated to Chl a biomass and to summer community of the hypertrophic lagoon.

The p and d FEs, corresponding to picocyanobacteria and Pyramimonas sp. were associated to
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the summer community of the mesotrophic lagoon. The others FEs were close to the origin of

the ordination plot, and were commonly present in the communities of all three lagoons.
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Figure 7. Ordination diagram of the first and the second axes of the Canonical Correspondence
analysis (CCA) between environmental variables and the biomass of 19 Functional Entities
(FEs). Arrows represent environmental parameters. Lagoons are represented by colored
diamonds (blue for the oligotrophic AYR, green for the mesotrophic IN and red for the
hypertrophic MW lagoons). FEs are presented with letters and their traits values are detailed in
Table 2.

Discussion

Multidimensional functional indices (Villéger et al., 2008) have been used to assess the
functional diversity (FD) of fish communities (Mouillot et al., 2007; Villéger et al., 2010), benthic
fauna (Sigala et al, 2012) in coastal lagoons, aquatic vegetation in shallow eutrophic lakes
(Arthaud et al, 2012), and marine zooplankton (Pomerleau et al, 2015). To the best of our
knowledge, this is, however, the first time that such multidimensional functional indices have

been used to assess phytoplankton functional diversity. Moreover, we took special care to
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include the smallest phytoplankton cells, i.e., picocyanobacteria and picoeukaryotes, which are
often overlooked in classical taxonomic studies but can be recognized as phototrophs and
counted by flow-cytometry. It has been reported that these small phototrophic organisms are
often numerically the most abundant group in coastal lagoons such as the three selected ones
(Becetal,, 2011). Because these small cells can often not be identified to the species level (Bec et
al, 2011), using functional traits seems a more promising approach to take them into
consideration than it would not be possible by an exclusively taxonomic approach (Palffy et al,
2013). Hence, this suggests that the study of functional diversity is more adapted than the purely
taxonomic approach to describe the phytoplankton community composition in coastal lagoons
with a large proportion of picophytoplankton. However, the large size spectrum of the
phytoplankton in coastal lagoons raised the problem of comparing functional traits among
individuals and assessing their importance in the communities. Therefore, we have scaled the
relative weight of the functional entities to their estimated biomasses using the biovolumes of

the individual cells (see Methods).

Comparing functional and taxonomic diversity to disentangle the ecological processes structuring
phytoplankton communities

In addition to the 19 functional entities (FEs), we identified 104 taxa and three
morphotypes of unknown taxonomic affiliation. This allows us to compare taxonomic and
functional diversity and draw some conclusion on the ecological processes driving community
assembly in phytoplankton communities (Weithoff et al. 2015).

Among the nine communities, functional 3-diversity segregated the oligotrophic lagoon
AYR, while taxonomic f3-diversity segregated a group comprising the mesotrophic IN lagoon
during all seasons together with MW in spring (Fig 3 and 5). Therefore, the functional diversity
most likely better reflects species responses to the main environmental drivers such as
eutrophication status rather than the taxonomic diversity (Longhi and Beisner, 2010; Weithoff

et al, 2015). Collectively for the nine communities, we observed a correlation between f3-
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taxonomic and functional diversity. However this correlation has to be considered with caution,
since it was calculated on species or FEs relative biovolumes and did not include distances
between species or FEs. This correlation is also difficult to generalize in view of contradictory
conclusive results (Villéger et al, 2012), and it depends on mechanisms impacting community
assembly (Hooper et al, 2005). Comparing the mesotrophic IN lagoon with the oligotrophic AYR
and the hypertrophic MW ones, we observed a high taxonomic f3-diversity and a lower
functional 3-diversity, which may suggest the absence of environmental filtering, or that most
species are generalist, sharing similar functional identities (Villéger et al.,, 2012).

The mesotrophic IN lagoon showed the highest species richness and a Shannon index
comparable to that of AYR in all seasons. This suggests that in coastal lagoons, taxonomic
diversity is also maximal at an intermediate level of productivity and trophic status (Duarte et
al, 2006). The comparison between taxonomic and functional diversity highlighted several
temporal ecological patterns in the three lagoons. In the hypertrophic MW lagoon, the high
decrease of the taxonomic diversity between spring and summer, while the functional richness
stayed stable suggest a competitive exclusion within functional groups, e.g., in favor to the most
competitive cells to use ammonium and grow fast under higher temperatures (See Chapter 3;
Weithoff et al., 2015). In the mesotrophic IN lagoon, the decrease of taxonomic diversity
between spring and summer, while the functional richness increased suggest the potential
establishment of a new functional niches linked to the increase of temperature and changes in

nutrients inputs (Weithoff et al., 2015).

Functional diversity indices highlight functional community structure

The FD indices describing different aspects of the functional diversity reflected the
impact of the trophic gradient on phytoplanktonic communities, or the proximity between the
two Palavasian lagoons. Collectively, the three FD indices (FRic, FEve and FDiv) were related to
the eutrophication status of the lagoons, although the lowest values were not systematically

observed in the most eutrophicated or productive MW lagoon.
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Overall, our results are not systematically matching with a negative relation between
disturbance level and diversity (Villéger et al, 2010), or with a bell-shaped curve implying a
peak of diversity at the intermediate disturbance frequency or intensity (Devictor et al, 2010).
As a matter of fact, the observed trends for each index changed with seasons. These FD indices
reflect a more important seasonality of the functional diversity than that of taxonomic diversity,
which can be explained by a need to cope with the temporal variations of the environmental
characteristics in the lagoons. Moreover, the decrease of FD with the lagoon variability (See
Chapter 4) suggest a causal link between the two, since ecologists hypothesize an increase of
ecosystem stability in response to environmental fluctuation when diversity increase, thanks to
functional redundancy (Hooper et al.,, 2005).

During the two seasons that favor phytoplankton blooming, i.e. spring and summer, the
functional evenness was highest in the most productive MW lagoon. A similar pattern has been
observed for coastal macrophytes or aquatic vegetation in shallow eutrophic lakes (Arthaud et
al, 2012). The low FEve index, always comprised between 0.017 and 0.480 (Table 3) reflected
unbalanced hypervolume infilling, especially in fall in the hypertrophic MW lagoon. It indicates
an over-representation of several values of functional traits. In another way, the FDiv was
globally higher in the two Palavasian lagoons, particularly in the mesotrophic IN lagoon in fall
and in the hypertrophic MW lagoon in spring and summer. It shows that species with extreme
values of traits are more dominating the MW community compared to the oligotrophic AYR
lagoon, suggesting that the MW community is largely composed of specialists. The high level of
FDiv observed in the hypertrophic lagoon in summer reflected a high level of niche
differentiation among FEs within communities. Hence, the most abundant s FE is highly adapted
to summer environmental characteristic in the hypertrophic lagoon, especially to use recycled
NH4 from sediments.

The low variability of FEs specific richness compared to the FRic variability highlights

that species (or FEs) richness might provide an incomplete illustration of ecosystem functioning,
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more specifically after a disturbance, and which require the use of several complementary tools

to assess functional diversity (Villéger et al.,, 2010).

How ecosystem functioning shape phytoplankton functional structure?

The lagoons have clearly shown a seasonal variability of environmental parameters.
Moreover, interactions with the benthos are particularly important in these shallow lagoons. In
this respect, in AYR the benthos is dominated by Zostera noltei meadows, while benthic
macroalgae may occasionally bloom in MW. The decrease of salinity between fall and spring
reflected freshwater inputs from watershed due to rainfall. Inversely, the increase of salinity
between spring and summer in the Palavasian lagoons reflected the low watershed influence
during the dry season. It has been proposed that this seasonality creates a shift in the inorganic
nitrogen form available for phytoplankton, from nitrates carried by run-off into the lagoon
during the wet seasons to recycled NHs* and PO43- release from sediment in summer (Mallin et
al,, 1993; Nuccio et al, 2003). Nevertheless, ammonium was systematically the predominant
form of DIN, and only in fall nitrate mounted to 30 % of DIN. The huge increase of P043
concentration in the water column between spring and summer in the three lagoons confirmed
the enhancement of these benthic fluxes from sediment by warmer temperatures (Serpa et al.,
2007). However, the just-in-time consumption of nutrients by phytoplankton hidden the shift
between NO3 and NHa*.

Communities are good and reliable indicators of habitat characteristics (Reynolds et al.,
2002). To understand how the taxonomic and the FEs composition of phytoplankton
communities reflected their ecosystem functioning, we can view them in parallel to functional
groups previously associated to aquatic systems having well defined ecological characteristics
(Reynolds et al., 2002; Padisak et al, 2003; Kruk et al,, 2010). Hence, these species assemblages
fitted to lagoons characteristic by several functional traits, which were related to ecological

strategies (Reynolds, 1988; Litchman et al., 2007; Padisak et al., 2009).
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The West Méjean lagoon is characterized by the highest variability of temperature,
salinity and nutrient concentrations (see Chapter 4). This lagoon is highly influenced by
continuous freshwater inputs from a stream and the Rhone River to Sete channel. It was highly
degraded by nutrients inputs before 2006 (Leruste et al., 2016 - Chapter 3). This hypertrophic
lagoon was the most productive, and was characterized by low taxonomic and functional
diversities. This low diversity was reflected by a dominance of two mains functional entities
associated to the colonist strategy: The n FE dominating fall community, and the s FE
dominating spring and summer ones. Globally, the composition of these two FEs highlighted the
high eutrophication and the huge amount of organic matter whose remineralization produce
high nutrients fluxes in summer. These organisms are colonist species, using their small size,
high growth rate and nutrient affinity (Chisholm, 1992; Raven, 1998) to respond fast to a
perturbation like a nutrient enrichment, and colonize eutrophicated lagoons (Reynolds, 1988;
Smayda and Reynolds 2001, 2003). They were already assigned to shallow mixed and enriched
waters (Reynolds et al., 2002, Padisak et al., 2009; Kruk et al., 2010, Palffy et al., 2013). Hence,
Green Algae are particularly competitive to acquire nutrient and especially ammonium released
from the sediment of the West Méjean lagoon during summer (Litchman et al., 2007; Donald et
al, 2011).

The n FE comprising Eutreptiella sp., Scrippsiella sp., Kryptoperidinium foliaceum,
Gymnodinium sanguineum was particularly abundant during fall in the MW lagoon. This
assemblage also shares colonist species associated to shallow, highly nutrient-enriched habitats,
often mesohaline and with reduced water-mass exchange with offshore waters (Smayda and
Reynolds, 2001; Reynolds et al.,, 2002; Salmaso and Padisak; 2007; Alves-de-Souza et al., 2008).
With a secondary FE composed on benthic and microphytoplanktonic Diatoms, the composition
of fall community of the hypertrophic lagoon reflected (i) the stirring of the water column, and
(ii) high particulate organic matter. It was highlighted by the importance of the heterotrophic
mode through organic matter consumption, considering mixotrophic abilities of Dinophytes and

Euglenoid species in the n FE (Brandt, 2001; Ismael, 2003). The shift between spring FEs,
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containing Dinophytes, to summer s one can be linked to the seasonal variability of temperature,
nutrient availability and resources. Hence, high temperature and ammonium inputs enhanced
Green Algae more than others (Litchman et al.,, 2007; Glibert et al., 2010; Paerl et al., 2010).

The mesotrophic IN lagoon exhibited a lower variability of salinity (see Chapter 4). This
lagoon was lower impacted by eutrophication, and exhibited a lower range of phytoplankton
biomass across seasons. This lagoon hosted a wide diversity of taxa and FEs among which the s
FE was in stable proportions during the three seasons. The taxonomic and FE composition of
this lagoon, comprising PE-cyan Synecochoccus-like, Haptophytes and Diatoms reflected low
nutrient concentrations and clearer waters (Reynolds et al, 2002; Litchman et al, 2007; Stomp
etal, 2007; Padisak et al., 2009).

The oligotrophic AYR lagoon exhibited highest relative biomasses of Diatoms, especially
in fall. Diatoms can grow very fast and can outcompete other phytoplanktonic species, especially
for NO3z- inputs brought by run-off (Glibert et al, 2015). PE-cyan Synechococcus-like and large
centric Diatoms highlighted the low eutrophication and the phosphorous limitation of this
lagoon (Gailhard et al, 2002; Reynolds et al., 2002; Stomp et al., 2007). Hence, large centric
Diatoms can fit to depleted nutrient condition thank to their ability to store nitrate under their
vacuoles (Litchman et al., 2007). The presence of heterotrophic Dinophytes in the three lagoons
during spring and summer suggest the use of phagotrophic or heterotrophic abilities to fit to
systems were nutrient must be scarce (Ismael, 2003). Others taxa and FEs, such as the i one
highlighted frequently stirred up and inorganically turbid shallow characteristic of the lagoon
(Padisak et al.,, 2009). The presence of PC-cyan reflects an adaptation to these inorganically
turbid waters (Stomp et al, 2007). This important mixing in fall must also explain the
dominance of benthic or bentho-pelagic species (Fig. 2).

Several taxonomic groups, contained in the h FE, exhibited a high adaptability to a wide
range of environmental characteristics (Reynolds et al., 2002; Padisdk et al, 2003, 2009; Kruk et
al, 2010). This FE regrouping several nano-autotrophic species such as Plagioselmis sp. and

Apedinella sprinifera was present in most of the communities, during the three seasons in the
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mesotrophic IN lagoon, in spring and summer in the oligotrophic AYR lagoon, and in fall and
spring in the hypertrophic MW lagoon. In this FE, several species can use mixotrophic abilities,
implying higher tolerance to low nutrient and light availability (Glibert et al., 2015).

To conclude, the multidimensional functional diversity approach with the use of three
different functional indices is suitable for phytoplankton communities and represents a very
promising avenue. This approach allowed considering all types of phytoplankton cells, even the
smallest which cannot be taxonomically identified and which can be the most abundant cell type.
The functional approach also better described ecosystem functioning, especially the gradient of
eutrophication among the three selected coastal lagoons, than the classical taxonomic approach.
Finally, the use of the three FD indices allowed describing several complementary aspects of
diversity, which could miss in other studies about phytoplankton functional diversity.
Nevertheless, the traits we selected were mainly morphological features (Table 2) and
particularly the pigments of the light-harvesting photosynthesis units have not been considered
so far. Therefore, single cell analysis of pigment composition would be a very promising avenue
for the future studies of functional diversity of phytoplankton communities. Currently, with the
flow cytometer we are able to discriminate between phycocyanin and phycoerythrin-containing
cyanobacteria and this information has been used to explain the predominance of PC cyan in
AYR and MW related to high turbidity levels (see above and Chapter 6). However, significant
technological improvements are needed to measure a set of pigment traits on single cells of
phytoplankton for a comprehensive study of the implications of these important traits for

functional diversity of phytoplankton communities.
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Figure S1. Functional richness of the three lagoons (AYR, IN and MW) in fall 2013, spring and
summer 2014 in the three-dimensional functional space, illustrated with the first two principal
coordinate axes 1 and 3. FEs present in a community are represented by triangles and those
being vertices in the three-dimensional space are filled. Projections of the convex hull computed
in 3-dimensiosn on this 2-dimensional space are illustrated by the colored polygon.
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Figure S2. Functional richness of the three lagoons (AYR, IN and MW) in fall 2013, spring and
summer 2014 in the three-dimensional functional space, illustrated with the first two principal
coordinate axes 2 and 3. FEs present in a community are represented by triangles and those
being vertices in the three-dimensional space are filled. Projections of the convex hull computed
in 3-dimensiosn on this 2-dimensional space are illustrated by the colored polygon.
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Table S1. Summary of environmental characteristics of the three lagoons. Temperature, salinity
and Chl a values represent means and standard deviations from 2013 to 2014. Values of TN and
TP represent median stock in the sediment (in g.m2 integrated in 5 cm).

Station Label Area Depth T Salinity Chla TN TP Trophic
(km2)  (m) O (ng.L1) (gm2) State

West

MW 5.4 0.75 16.9 (£ 6.4) 22.8 (+8.8) 9.3 (x11.9) 73.6 17.0 Hypertrophic
Méjean
North

IN 3.2 0.60 169 (x5.6) 33.3(x7.8) 3.5(¢5.7) 779 8.5 Mesotrophic
Ingril

Ayrolle AYR 134 0.70 159 (%5.2) 31.3(#3.9) 1.4 (£1.9) 23.2 8.6  Oligotrophic

Data, from Souchu et al,, 2010, Bec et al.,, 2011, Ouisse et al., 2013
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Table S2: Bray-Curtis dissimilarity distances calculated between communities according to (i)

relatives biomasses of functional entities, (ii) relatives biomasses of taxa, for the three lagoons
(Ayrolle - “AYR”, North Ingril - “IN”, and West Méjean - “MW”), the three seasons (fall - “fal”,

spring - “spr”, summer - “sum”).

Bray-Curtis Distance Matrix based on taxa relative abundances

AYR_fal IN_fal MW_fal AYR_spr IN_spr MW_spr
IN_fal 0.989
MW _fal  0.989 0.883
AYR_spr 0.904 0.928 0.955
IN_spr 0.982 0.430 0.884 0.889
MW _spr 0.987 0.659 0911 0915 0.502
AYR_sum 0.988 0.873 0936 0.966 0.870 0.953
IN_sum 0.986 0.469 0.900 0.829 0.370 0.573
MW _sum 0.999 0.994 0998 0.996 0.993 0.988

AYR sum IN_sum

0.840
0.999 0.994

Bray-Curtis Distance Matrix based on FEs relative abundances

AYR_fal IN_fal MW_fal AYR_spr IN_spr MW_spr
IN_fal 0.770
MW _fal  0.957 0.868
AYR_spr 0.638 0.678 0.834
IN_spr 0.938 0.330 0.768 0.639
MW_spr 0.970 0.451 0.837 0.653 0.216
AYR_sum 0.352 0.582 0.809 0.653 0.695 0.749
IN_sum 0.771 0.385 0.852 0.473 0.336  0.330
MW_sum 0.986 0.393 0934 0.960 0.498 0.574

AYR_sum IN_sum

0.636
0.856 0.602
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Bilan

Ce chapitre a consisté en I'étude la diversité des communautés phytoplanctoniques de
lagunes aux niveaux d’eutrophisation contrastés, et durant des saisons d'une année
hydrologique marquées par des fonctionnements nutritifs différents. Pour décrire le mieux cette
diversité, nous avons couplé la diveristé taxonomique a la diversité fonctionnelle a I'aide de
I'approche multidimensionnelle. L’utilisation de ces deux méthodes a mis en évidence une
amélioration de la compréhension des adaptations du phytoplancton aux différents
fonctionnements nutritifs des lagunes grace a I'approche multidimensionnelle de la diversité
fonctionnelle. Cette approche est donc également plus éfficace pour illustrer le fonctionnement
nutritif des lagunes. Cette plus grande efficacité a pu étre mise en évidence lors de I'étude de la

béta-diversité fonctionnelle des communautés.

Globalement, la diversité taxonomique a tout de méme montré les valeurs les plus
élevées dans la lagune au niveau d’eutrophisation intermédiaire (IN), et les valeurs les plus
faibles dans la lagune la plus eutrophisée (MW). La diversité fonctionnelle des communautés
phytoplanctoniques dans les lagunes Méjean ouest (hypereutrophe), Ingril nord (mésotrophe)
mesurée au travers de la richesse fonctionnelle et du nombre d’entités fonctionnelles, a montré
une évolution différente au cours des saisons automnales, printanieres et estivales de celle de la

communauté phytoplanctonique de la lagune Ayrolle (oligotrophe) (Figure 18 a).

La divergence fonctionnelle, exprimant la proportion de I'abondance totale supportée
par des entités fonctionnelles ayant des valeurs extrémes de traits dans une communauté a
également été mesurée dans les trois lagunes au cours des trois saisons (Figure 18 b). Cet indice
a illustré une forte spécialisation estivale dans les deux lagunes aux niveaux d’eutrophisation les
plus contrastés : Méjean ouest hypereutrophe, et Ayrolle oligotrophe. Dans ces deux lagunes, la
période estivale a coincidé avec une forte divergence fonctionnelle, traduisant de fortes
proportions des abondances totales portées par des entités fonctionnelles ayant des valeurs
extrémes de tailles cellulaires. Dans Ayrolle, les diatomées de grandes tailles étaient dominantes.
Ces organismes ont potentiellement pu se maintenir dans un ecosystéme oligotrophe et
fortement limité nutritivement grace a des capacités de stockage, notamment de l'azote. A
I'inverse, dans Méjean, ce sont les picoeucaryotes < 3 pm qui ont dominés, grace a leur forte

affinité pour les flux sédimentaires de nutriments et leur taux de croissance tres compétitif.
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Figure 18. Schéma bilan des processus mis en évidence au travers l'étude de la diversité
fonctionnelle du phytoplancton : a. la richesse fonctionnelle et le nombre d’entités fonctionnelles
identifiées dans les trois lagunes au cours des trois saisons témoignent de la différence de
fonctionnement lagunaire entre les étangs palavasiens et Ayrolle ; b. la divergence fonctionnelle
a montré une forte spécialisation dans Méjean ouest et Ayrolle au cours des saisons, jusqu’a une
forte spécialisation par la taille en été, liée a la disponibilité et a la forme des nutriments.

La comparaison de I'évolution des indices de diversité taxonomique et fonctionnelle au
cours des saisons a mis en évidence plusieurs mécanismes d’adaptation fonctionnelle des
communautés a leur environnement (Figure 19). Dans la lagune hypereutrophe Méjean ouest, la
diversité taxonomique exprimée par l'indice de Shannon a diminué entre le printemps et I'été,
tandis que la diversité fonctionnelle (FRic) a peu augmenté. Cette différence entre 1'évolution
des deux types de diversité indique un mécanismes d’exclusion compétitive ayant eu lieu en été
en faveur des picoeucaryotes Chlorella-like qui se sont avérés les plus adaptés a la principale
source de nutriments, d’origine sédimentaire (Figure 19). Dans la lagune mésotrophe Ingril
nord, la diversité taxonomique a diminué entre le printemps et I'été, tandis que la diversité
fonctionnelle a augmenté fortement. Cette différence a illustré une forte diversification
fonctionnelle ayant entrainé une coéxistance d'un plus grand nombre de stratégies

fonctionnelles pendant la période estivale par rapport au printemps (Figure 19).
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Figure 19. Schéma bilan des processus mis en évidence au travers de la comparaison entre les
indices de diversité taxonomique (Indice de Shannon H’) et fonctionnelle (Richesse
fonctionnelle, nombre d’entités fonctionnelles) dans les lagunes Méjean ouest et Ingril nord
entre le printemps et I'été 2014.
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6.1 Contexte de I’étude

Nous avons étudié la biomasse, l'abondance et la diversité fonctionnelle des
communautés phytoplanctoniques des lagunes en tant qu’indicateurs biologiques reflétant la
réponse de I'écosysteme a des processus de ré-oligotrophisation (Chapitre 3). Ces résultats ont
été complétés par une étude de la variabilité des communautés phytoplanctoniques de trois
lagunes aux niveaux d’eutrophisation contrastés (de I'oligo- a I'hypertrophie) au cours de deux
cycles annuels (Chapitre 4). L’aspect fonctionnel de la réponse phytoplanctonique aux
caractéristiques environnementales liées notamment au niveau d’eutrophisation a été abordé a
travers la taille cellulaire et la composition pigmentaire.

La diversité fonctionnelle de ces communautés a été ensuite précisée lors de trois
saisons aux caractéristiques hydrologiques contrastées (Chapitre 5). Ces saisons montrent des
conditions nutritives spécifiques conduisant a une structuration taxonomique et fonctionnelle
des communautés phytoplanctoniques adaptée (de Jonge and de Jong, 2002; Gilabert, 2001). La
diversité fonctionnelle du phytoplancton a dans ce cadre été établie sur la base de 5 traits
fonctionnels directement liés a la disponibilité nutritive : la taille cellulaire (Chisholm, 1992;
Litchman et al,, 2009), le régime trophique (Burkholder et al., 2008; Ismael, 2003), la mobilité
(Cowan et al.,, 1996), 'agencement en colonies (Litchman and Klausmeier, 2008; Longhi and
Beisner, 2010) et le positionnement dans la colonne d’eau (benthique ou pélagique).

Cependant, nous n’avons pas pu développer au cours de cette étude I'un des aspects
fonctionnels les plus importants du phytoplancton, a savoir la croissance (Furnas, 1990;
Behrenfeld et al., 2002; Litchman and Klausmeier, 2008). En effet, la méthode utilisée nécessitait
de caractériser les traits a I'échelle de l'individu, hors nous n’avions pas cette possibilité
concernant le taux de croissance.

Néanmoins, la croissance est une caractéristique intrinséquement liée a tous les traits
fonctionnels répondant a la disponibilité des ressources, qu’elles soient lumineuses ou
nutritives. Elle détermine la vitesse de production primaire, le maintien et le renouvellement de
la biomasse, et la composition des communautés (Litchman and Klausmeier, 2008). La
croissance phytoplanctonique traduit I'état des écosystémes puisqu’elle dépend de nombreux
parametres environnementaus, tels que la qualité du spectre lumineux induite par la turbidité
de l'eau. Parmi ces parametres environnementaux, la quantité et la forme des nutriments
disponibles dans le milieu sont les deux facteurs jouant essentiellement sur les capacités de
croissance phytoplanctonique (Collos et al, 2004; Domingues et al,, 2011). La croissance du
phytoplancton doit donc étre estimée pour comprendre quels organismes au sein de la
communauté vont répondre aux nutriments disponibles ou a leur modification, et dans quelle

mesure cette réponse va structurer la communauté (Litchman et al, 2007; Litchman and
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Klausmeier, 2008). La caractérisation de la croissance est généralement couplée a une
estimation du taux de mortalité par prédation. Cette donnée est également d’une grande
importance, puisque la prédation régule les abondances phytoplanctoniques et participe a la
structuration et la composition des communautés par la sélectivité prédateur-proie (Morais et
al, 2003; Strom, 2008). Le premier objectif de ce Chapitre a donc été d’estimer les taux de
croissance et de mortalité des communautés phytoplanctoniques dans trois lagunes aux niveaux
d’eutrophisation contrastés.

De plus, dans le contexte de la re-oligotrophisation des lagunes méditerranéennes, il est
important de comprendre I'impact d’'un pulse nutritif sur les communautés autotrophes. Le
degré de réactivité du phytoplancton en réponse a un enrichissement nutritif, illustré par les
taux de croissance et la production de biomasse, témoignent de 1'adaptation du phytoplancton
aux nouvelles conditions nutritives. Une forte réactivité révelerait la vulnérabilité des lagunes a
une perturbation de la re-oligotrophisation engendrée par un enrichissement.

Afin de compléter la description des caractéristiques fonctionnelles du phytoplancton
illustrant leur adaptation au fonctionnement des lagunes cotiéres, et dans l'optique d'une
meilleure compréhension des processus de ré-oligotrophisation, le second objectif de ce
chapitre était donc d’évaluer la réactivité des communautés phytoplanctoniques a un
enrichissement nutritif ponctuel. Pour cela, les taux de croissance du phytoplancton ont été
estimés par classe de taille, ce critére étant principalement déterminant pour I’écologie du
phytoplancton (Chisholm, 1992).

Les processus de re-oligotrophisation entrainant la réduction des nutriments apportés a
la lagune, ils accroissent la limitation nutritive pour les organismes autotrophes. Le troisiéme
objectif de ce chapitre était de mieux comprendre I'impact de cette exacerbation de la limitation
sur les communautés phytoplanctoniques. Pour cela, nous avons caractérisé la limitation en
azote et phosphore du phytoplancton dans deux lagunes palavasiennes (IN et MW) aux niveaux
d’eutrophisation contrastés, et soumises a un processus de re-oligotrophisation depuis neuf ans.
La réponse des organismes phytoplanctoniques a limitation nutritive, en terme d’utilisation des
ressources internes, externes et recyclées a également été évaluée. Ces observations ont
également été menées sur le phytoplancton de la lagune oligotrophe et peu anthropisée Ayrolle,
afin de comprendre les mécanismes d’adaptation intervenant dans les deux lagunes en cours de

restauration. Ces expérimentations ont été réalisées en automne 2013, printemps et été 2014.

Elles ont en parallele été conduites sur trois stations aux caractéristiques
d’eutrophisation et de salinité contrastées de la lagune de Biguglia en Corse, dans le cadre d'une
collaboration avec Vanina Pasqualini de I'Université de Corte, et de Nathalie Malet, de I'lfremer

Bastia. Cette collaboration aboutira a la mise en commun de résultats comparant les
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caractéristiques écologiques des communautés phytoplanctoniques des 4 lagunes étudiées, et a

leur valorisation dans le cadre d’une publication scientifique.

6.2 Valorisation scientifique

Les résultats de 'expérimentation menée en été 2014 font I'objet du Chapitre 6 de cette

these, écrite sous la forme d’une publication scientifique (Manuscrit C).

Cette partie a fait 'objet d'une communication orale aux congrés ECSA 55 : "Unbounded
boundaries and shifting baselines - Estuaries and coastal seas in a rapidly changing world"

6-9 September 2015 London - UK

« Phytoplankton responses to nutrient enrichment and limitation in two
Mediterranean lagoons under contrasted trophic status and nutrient discharge reduction

for 9 years »

Elle a également fait 'objet d’'une conférence durant le Colloque annuel du RESOMAR
(Réseau des Stations et Observatoires Marins) qui s’est tenu du 16 au 19 Novembre 2015 a

Montpellier et Séte.

MANUSCRIT D
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Introduction

Eutrophication represents the main threat on coastal waters (Nixon, 2009). Coastal
lagoons, which have restricted exchanges with the sea and long water residence times, are
particularly vulnerable (Pereira Coutinho et al,, 2012). Eutrophication has been defined as an
increase in the rate of supply of organic matter to an ecosystem (Nixon, 1995) and is often
caused by nutrient over-enrichment. This process stimulates primary production and impacts
the composition of the autotrophic compartment, by modifying the competition between
functional groups depending on their resource acquisition strategies (Paerl et al., 2003). Hence,
availabilities of phosphorous, nitrogen and light constitute the main controlling factors of
phytoplankton growth, biomass and community composition (Collos et al., 2004). They thus
represent impotant aspects for eutrophication management (Domingues et al., 2011; Gallegos,
2014).

The loss of ecosystem services due to eutrophication of aquatic ecosystems has targeted
the importance of reversing this trend, related by the Water Framework Directive (Zaldivar et
al., 2008; Cartaxana et al., 2009). Therefore nutrient inputs need to be reduced (Boesch, 2002)
and some fresh and coastal waters have been submitted to re-oligotrophication processes
(Jeppesen et al., 2005; 2007; Van Donk et al., 2008; Collos et al., 2009). Re-oligotrophication first
impacts phytoplankton communities since it results in nutrient limitation (Nixon, 2009), which
is one of the keystone drivers of phytoplankton growth and community composition (Conley,
1999). There is a strong need for studies on re-oligotrophication (Domingues et al., 2011), since
this process is poorly documented and less understood than better-described eutrophication
processes (Phillips et al., 2005). Eutrophication and re-oligotrophication particularly affect
phytoplankton growth, which is reflected by variation of their biomass, and changes of their
community structure and composition (Cloern, 2001; Crossetti and Bicudo, 2005). The size
structure of phytoplankton is particularly influenced (Ruggiu et al.,, 1998; Collos et al., 2009;

Kamenir and Morabito, 2009).
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Ecological restoration of aquatic systems is recognized as a very complex and variable
process dependent on the context, and which often requires a long time effort to be successful
(De Jonge and de Jong, 2002). Ecological restoration has been pursued for freshwater lakes since
the 1980’s, and re-oligotrophication in these systems has been better described than in coastal
lagoons (Jeppesen et al., 2005; 2007). It often takes a long time to achieve the restoration target.
Hence, several lakes showed hysteresis during re-oligotrophication, related to internal nutrient
loading based on remobilization of nutrients from their sediments (Jeppesen et al.,, 2005; Phillips
et al,, 2005), or to insufficient reduction of external nutrient loadings (Van Donk et al., 2008).
Hence, to be effective, nutrient management of eutrophic waterbodies requires understanding of
the relationships between primary production and nutrient loads, especially from external and
recycled sources (Domingues et al.,, 2011; Wood and Bukaveckas, 2014).

For the Mediterranean lagoons in the South of France, it has been shown that the limiting
factor for phytoplankton growth varies among the different lagoons. It especially shifts along a
gradient of trophic status from phosphorus to nitrogen with the increase of the eutrophication
(Souchu et al,, 2010). Among these lagoons, eight of them, built into a lagoon complex, has been
submitted to a severe eutrophication process since the 60’s, principally due to the indirect
discharge of the effluents of the wastewater treatment plant of the Montpellier city district. This
huge nutrients input led to a gradient of trophic status ranging from meso- to hypertrophy,
dependent on their distance from the nutrient source, and autotrophic communities mainly
dominated by picophytoplankton (Bec et al.,, 2011). Since 2006, this lagoon complex has been
submitted to a drastic reduction of their anthropogenic inputs of P and N (De Wit et al., 2015),
leading to the beginning of re-oligotrophication processes. This new dynamic was reflected by
strong decrease of phytoplankton biomasses, the reduction of picoeukaryotes abundances, and
changes in community composition which were variable among the lagoons and largely
dependent on the trophic status of the lagoons before the nutrient reduction (Leruste et al,

2016 - Chapter 3). The lagoon complex thus represents an emblematic situation to study
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phytoplankton adaptations to nutrient conditions during different steps of the re-
oligotrophication process in coastal lagoons, depending to their initial trophic status.

It is important to understand how primary production and phytoplankton growth and
community composition are linked to the availability of nutrients. Hence it helps to apprehend
the result of actions to reduce eutrophication and predict the time-scale of the re-
oligotrophication process. Therefore, we formulated three main questions, which were detailed
in this study. First, which are the nutrients limiting the growth of the different functional groups
during the re-oligotrophication trajectories of coastal lagoons? Second, how vulnerable are these
lagoons to a punctual nutrient pulse? More specifically, we studied which organisms within the
phytoplankton assemblages respond in a short-term to a nutrient pulse, depending on the type
of nutrient, and how these respond. Third, what strategies of resource use can be observed in
the phytoplancton assemblages to cope with an experimentally imposed nutrient limitation, i.e.,
which of nutrient sources are preferentially used considering the internal, external and recycled
pools?

To examine these questions, we selected two lagoons from the complex close to
Montpellier that differed most strongly by their trophic status before the start of their re-
oligotrophication trajectories in 2006. Hence, the selected lagoons were the originally
mesotrophic Ingril lagoon and hypertrophic Méjean lagoon. For comparison, we selected the
oligotrophic Ayrolle lagoon close to Narbonne as the oligotrophic reference site. Hence, during
the summer of 2014 we sampled the phytoplankton communities of these three lagoons, which
were used for the experimental incubations with enrichment using in situ light and temperature
conditions. The nutrient additions allowed us to identify the reactivity of the different functional
groups to a nutrient pulse. Nitrogen was added as ammonium, as this represents the
predominant N source in summer (Landry and Hassett, 1982). Moreover, these enrichments
allowed us to assess the vulnerability of the re-oligotrophication process to a punctual nutrient

input. Using the “All minus one” technique, we induced nitrogen and phosphorous limitations to
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understand phytoplankton strategies to exploit resources under depleted conditions (Andersen

etal,, 1991).

Material and Methods
Study site and sampling procedures

We selected three coastal lagoons with different trophic status on the French
Mediterranean coast. The Ingril and Méjean lagoons, located respectively at the Southwest and
the Northeast of the Palavasian complex close to the Montpellier city district have been
degraded by eutrophication and are currently on a re-oligotrophication trajectory (Fig. 1). This
complex has been submitted to strong anthropogenic inputs during several decades from the
Montpellier city district wastewater treatment, through the Lez River. The mouth of this river
located northeast of the complex caused a gradual eutrophication of the lagoons, from
hypertrophy nearby, to mesotrophy at the southern extreme of the complex (Souchu et al,,
2010). Since December 2005, this main anthropogenic inputs has been relocated in the
Mediterranean Sea, leading to a decrease of 70% to 83% of P and N inputs in the lagoon (De Wit
et al, 2015). However, benthic nutrients stocks into the lagoons still remain important (Ouisse
et al,, 2013). The two stations selected are located landward under watershed influence and
without direct opening to the sea, and originally presented two-different trophic status. Before
2006, West Méjean (MW), directly connected to the Lez River was hypertrophic, and North Ingril
(IN) located farthest from the river was mesotrophic (Souchu et al., 2010). At the opposite,
Ayrolle (AYR) is an oligotrophic lagoon (Fig. 1), which has a small watershed (104 km2) without

urbanization. AYR is also connected to the sea by a channel in the south - east.
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Fig. 1. Location of the sampling stations in Ayrolle (AYR), north Ingril (IN), west Méjean (MW)
lagoons in the south of France.

Experiments were carried out from 25% August to 4t September 2014, at the Marine
Station of Sete. In each lagoon, 70 L of water prefiltered through 1000 pL mesh to remove larger
debris without removing zooplankton or larger phytoplankton (Collos et al., 2005) were
sampled in sub-surface (20 cm depth) between 8h30 to 11h, and kept in the dark. At the
sampling stations, salinity and temperature were measured with a conductivitymeter (Cond
3110 Set 2) on sub-surface (20 cm depth), and photosynthetic active radiation (PAR) with a LI-
COR LI_1400 at the water surface.

Upon return to the laboratory in Sete, the sampled volumes of water were homogenized
by gentle shaking and then aliquoted. Two volumes of 80 mL of water were sampled in 100 mL
polypropylene bottles prewashed with 1 mol.L-t HCI and three times rinsed with milli-Q water to
analyze concentrations of NHs*, PO43-, NO3,, NO2;, TN, TP (uM) by the MIO (Marseille) (Aminot

and Chaussepied, 1983).
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Size class structure and community composition

Phytoplankton pigment analysis and biomass measurement were performed on
fractioned water to assess the contribution of three different size classes, i.e. ultraphytoplankton
<5 pm, nanophytoplankton between 5 and 20 pm and microphytoplankton >20 pm. Chl a
concentrations were used as a proxy for phytoplankton biomasses. Triplicates of water samples
were pre-filtered on 20 pm, and on 5 um meshes (maximum 100 mlL, depending on
phytoplankton biomass) and analyzed by spectrofluorimetry using the protocol described in Bec
etal. (2011), according to Neveux and Lantoine, (1993) (See Chapter 2).

Chemotaxonomic analysis of pigment concentration using HPLC estimated
phytoplankton diversity in each size class. Triplicates of size-fractioned water samples (150 to
2000 mL depending on biomass densities) were filtered on Whatman GF/F membranes 47 mm
diameter, and stored at -80°C prior to analysis. Pigments analysis allowed the estimation of
some major algal groups biomasses using pigments markers concentrations (Leruste et al., 2015
- See Chapter 2): fucoxanthin-rich diatoms using fucoxanthin (fuco), Dinophytes using peridinin
(peri), Prasinophytes using prasinoxanthin (pras), Cryptophytes using alloxanthin (allo),
Haptophytes using 19’But-fucoxanthin and 19’Hex-fucoxanthin (butfuco and hexfuco), Green
algae using chlorophyll b (Chl b), lutein (lut), violaxanthin (vio), neoxanthin (neo) and
zeaxanthin (zea), which can also indicate cyanobacteria occurrence, although diatoxanthine
(diato) can indicate Euglenophytes and violaxanthin (viola) Chrysophytes (Roy et al., 2011). The
community composition derived from the pigments signals was checked with microscopic
observations and flow cytometry (Wright et al., 1991; Sherrard et al., 2006; Paerl et al., 2007)
particularly to refine the zeaxanthin signal that corresponds both to Green algae and
cyanobacteria. Hence, flow cytometry refined the HPLC results for ultraphytoplankton and
especially cyanobacteria, by measuring abundances of cells <5 pm, (FACSCalibur, Becton
Dickinson) (Bec et al., 2011). Cyanobacteria and eukaryotic phytoplankton cells (PEUK and
Eukaryotes >3 pm, for picoeukaryotes <3 pm and ultraphytoplankton between 3 and 5 pm,

respectively) were distinguished on the basis of light diffraction (FSC Forward Scatter, related to

231



Chapitre 6 - Phytoplankton strategies to exploit nutrients in three coastal lagoons with different
trophic states, and during re-oligotrophication processes?

cell size) and red fluorescence emissions (Chl a, wavelength >650 nm) (Bec et al, 2011).
Populations of coccoid cyanobacteria (CYAN) were identified by their orange fluorescence
emissions, and phycoerythrin-rich picocyanobacteria (PE-cyan) were distinguished from
phycocyanin-rich picocyanobacteria (PC-cyan).

Optical microscopy observations helped to confirm HPLC results for nano- and
microphytoplankton, by measuring abundance and taxonomic diversity of cells >5 pm. Triplicate
of 1 L of samples fixed with formaldehyde (5% final concentration) were stored at obscurity
prior to analysis. Because of weak biomasses into AYR station, a modified method from
Utermohl protocol was used (Utermohl, 1931). After at least four days of sedimentation, samples
were concentrated by taking off 800 mL of supernatant. This step was repeated until a
sufficiently concentrated volume to count phytoplankton. 50 uL of sample were then observed
by optical microscopy, and cells were counted on field or transect depending on their density. At
least 200 cells were counted to obtain a significant view of the diversity for each sample.

Taxonomic resolution was performed from the class to the species level (See Chapter 2).

Maximal growth and mortality rates

Phytoplankton maximal growth rates were measured by dilution experiments according
to Landry and Hassett (1982). Five successive dilutions were carried out in duplicate by
preparing different mixtures of samples and filtered (0.2 um Suporcap cartridges, Pall-Gelman)
lagoon water. The cartridges were previously rinsed with 1 L of deionized water and sample.
The five duplicates finally consisted of 9, 17, 43, 74 and 100 % concentration of sample in 1 L
polycarbonate bottles. These bottles were previously washed with 10 % HCl and three times
rinsed with milli-Q water. Before incubation, the bottles received an enrichment based on f
culture medium (Guillard and Ryther 1962), containing vitamins, silica, metals trace, nitrogen
and phosphorus (NaH;POs, final concentration 0.8 pM). The nitrogen was provided as
ammonium (20 pM final concentration), assuming that this is the predominant nitrogen form

during summer, mostly derived from remineralization processes in the sediment (Serpa et al,,
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2007). The quantity of nitrogen enrichment was based on Bec et al. (2005), which observed
phytoplankton limitation in the most eutrophic lagoon of the same region at 10 uM of nitrogen.
Two bottles of sample without dilution and enrichment were incubated as control. Bottles were
incubated for 24 h in lagoon water close to the Marine Station under in situ temperature and
light conditions at 60 cm depth.

After 24 h incubation, Chl a biomasses of total, micro-, nano- and ultraphytoplankton
were measured in each bottle, and their temporal changes after £t = 24 h were used to calculate
the apparent growth rate k(x) for each dilution (x). For the enrichments (all nutrient added), the
results were fitted to the linear equation (1), in order to calculate the maximum growth rate
(4max) and the phytoplankton mortality rate (g) according to Landry and Hassett (1982):

k(x) = Hmax — gx (1)
With x as dilution factor, ie. x = 1 for undiluted sample, and x = 0 for infinite dilution. Linear
regression between apparent growth rate (k) and dilution factor (x) was used to calculate the
maximum growth rate (umax as Y axis intercept) and phytoplankton specific mortality rate (g as
the slope of the linear regression). It was assumed that this mortality is due to grazing (d-1).
Phytoplankton growth rate in incubations without added nutrient (uo) was subsequently
extrapolated by adding g (estimated for nutrient-enriched series, see above) to the apparent

growth rate (ko) estimated for undiluted unenriched treatments, thus assuming that grazing was

not impacted by the enrichment. The X0 _ratio assessed the impact of inorganic nutrient

Hmax

enrichment on growth, and estimated the nutrient sufficiency for phytoplankton growth (Landry

and Hassett, 1982; Landry et al.,, 1998).

Nutrient limitation and resources use
To assess physiological nutrient limitation of phytoplankton, the “All minus one” growth
experiment was combined with the dilution technique (Landry and Hassett, 1982). The “All

minus one” growth experiment consisted of selectively enriching two dilutions series leaving out
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nitrogen or phosphorous, respectively (Andersen et al., 1991). We assumed that specific grazing
rates (g) were not affected by leaving out one of the nutrients and can thus be estimated in
parallel in the complete enrichment series. All the bottles were incubated for 24 h in lagoon
water close to the Marine Station of Séte under in situ temperature and light conditions, at 60 cm
depth, and with the bottles enriched with the complete enrichment and the controls.

To identify which were the nutrient sources used for phytoplankton growth during
nutrient-depletion, and estimate their relative contributions, we considered three potential
sources: (1) an external source comprising the dissolved nutrients in the water at the beginning
of incubation; (2) internal nutrients pools present at the start of the incubation; (3) nutrients
supplied by recycling through grazing, considering excretion, egestion and ‘sloppy feeding’
(release of organic matter during physical phytoplankton cell breakage). The potential biomass
production can be thus divided into these components: Cg(t) from the external nutrient pool,
Ci(t) from internal nutrient reserves, Cr(t) from the recycled nutrients. The external nutrient
source is not affected by the dilution, while internal reserves are proportionally reduced, as
grazing is reduced by a factor x, reducing recycled nutrient supply by the same way. Assuming
that the amount of recycled nutrient is proportional to the amount of consumed food, the
potential growth yield can be expressed as a function of the dilution factor:

AC(x,t) = ACR(t)x? + ACi(t)x + ACk(t) (2)
Accepted Eq. (2), and according that initial biomass in each dilution experiment was identical to
biomass of the undiluted sample, reduced by the dilution factor (x), ie. C(x,0) = x.C(1,0),

apparent growth rate k(x) could be expressed by:

_ 1 ACR(D)x%+ AC;(t)x+ACE(t)
k()= 21n (1+ e ) (3)
. . . . . . _ ACz(xt)
Introducing the potential production coefficient due to each nutrient source (Z) by K, = Céo) ,

Eq. (3) could be re-express with production coefficients:

k(x) = % In(1+ Kgx+ K; + Kgx™1) (4)
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Kg, Ki and Kg can be estimated by fitting Eq. (4) to estimate k(x) by non linear regression method.
To estimate parameters Kg, Ki, and Kg by multiple linear regressions, Eq. (4) could be antilogued
on each side, giving the following expression:
exp(k(x)t) — 1= Kgx + K; + Kgx™1 (5)

With x and x-! as independent variables and exp (k(x) t) - 1 as the dependent variable.

According to these equations, Andersen et al. (1991) showed how mean growth rate expressed
the contribution of each nutrient sources. To estimate the nutrient limitation in N or P
controlling the growth, the Q ratio between maximal growth rate in replete nutrient condition

Umax and growth rate in N or P limitation p.y or u.p was calculated.

Statistical analysis

Data analysis was performed with R (R Core Team, 2013). To estimate the maximal
growth rate and the grazing rate for the entire phytoplankton and the three size classes, mixed-
effects multiple regression analyses were performed with apparent growth rate for each dilution
as the dependent variable. Several equations resulting to the combination of explanatory
variables of the equation (1) were fitted with the ‘lmer’ function in the ‘lme4’ library (version
1.1-10). All combinations were considered using the ‘dredge’ function of the MuMIn package.
Model selection was based on parsimony using the small-sample corrected Akaike’s information
criterion (AIC.). However, the linear model was the preferred model as it allows us to calculate
Umax and g according to equation (1) (Landry and Hassett, 1982). Therefore, we calculated the
difference between the AIC. of this linear model and the one having the lowest AIC. to obtain a
AAIC. value. The linear model was accepted only for AAIC. <2, and we concluded that statistically
it does not make sense to calculate pgmax and g for AAIC. >2 (Burnham and Anderson 2004).

To estimate the contribution of the three different nutrient sources to growth during
nutrient depletion in the “All minus one” incubations, we estimated the coefficient K;, Kg, Kg,
which reflect internal, external or recycled sources, respectively. Therefore, we used mixed-

effect multiple linear regressions according to the equation (5), with x and x'! as independent
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variables and exp(pmoy(x) t) - 1 as the dependent variable. These calculations were performed
for total phytoplankton and separately for the three different size classes. Based on the equation
(5), several models using combinations of the explanatory variables were fitted with the ‘Imer’
function in the ‘lme4’ library. To identify the best model (best combinations of the three
resources coefficients), the small-sample corrected Akaike’s information criterion (AIC:) was
used to select the most parsimonious model. We estimated the proportion of biomass produced
from these three sources, by multiplying initial biomasses with the three -coefficients,

respectively (Andersen et al., 1991).

Results
Environmental characteristics and trophic status of the lagoons

Environmental parameters and chlorophyll a concentrations of the three lagoons during
sampling are presented in Table 1. These lagoons presented a gradient of trophic status that was
reflected by chlorophyll a concentrations, total phosphorus (TP) and phosphate concentrations.
This confirmed that Ayrolle (AYR) was oligotrophic, while north Ingril (IN) and west Méjean
(MW), which both are on a re-oligotrophication trajectory (Leruste et al, 2016 - Chapter 3), can
still be considered as mesotrophic and hypertrophic, respectively (cf Introduction and Chapter
5). A remarkably high phosphate concentration (2.5 pM) was observed in the hypertrophic MW
lagoon. DIN concentrations were low (<1.5 pM) in three lagoons and mainly comprised
ammonium. TN concentrations were comparable (around 30 uM) for AYR and IN and fourfold
higher (123 puM) in the hypertrophic MW lagoon. This resulted in strong variations of the TN/TP
ratio that decreased along the gradient of trophic status from 72 (AYR) to 14 (MW). Salinity was
close to seawater in the two Palavasian lagoons (IN and MW) and lower (31) in the oligotrophic

lagoon (AYR). Temperatures were comparable among the lagoons (21-23 °C).
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Table 1. Environmental parameters and Phytoplankton biomasses expressed as Chl a
concentration in the three lagoons during summer 2014. Chlorophyll a biomasses are expressed
as mean and standard deviation of triplicates.

Lagoons T Salinity TN NHs; NOz NO: DIN TP POs TotChla+SD TN/TP

(°C) Nutrient (uM) (ng.L)

AYR 21.0 309 325 0.62 0.00 0.07 0.690.45 0.12 0.23+0.01 72.2
IN 20.8 415 282 099 0.15 0.07 1.210.89 0.21 0.98 +0.04 31.7
MW 232 366 123 0.68 0.00 0.37 1.058.72 2.48 36.1 +0.68 14.1

Characteristics of phytoplankton communities
The phytoplankton communities in the three lagoons were dominated by
ultraphytoplankton, that represented 87, 63 and 84 % of the total chlorophyll a concentration in

the oligo-, meso- and hypertrophic lagoons, respectively (Fig. 2).
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Fig. 2. Contribution of ultraphytoplankton <5 um (light grey), nanophytoplankton between 5 and
20 um (grey) and microphytoplankton >20 um (dark grey) to the total biomass, in the oligo-
(AYR), meso- (IN) and hypertrophic (MW) lagoons in summer 2014.

However, the composition of this major size class was specific for each lagoon. Thus,
pigment composition showed that Green algae dominated the ultraphytoplankton of the oligo-
and the hypertrophic lagoons, representing 44.5 and 55.3 % of the pigments in this size class,
respectively (Fig. 3). This pigment signal reflected the dominance of Chlorella-like species,
particularly high in the hypertrophic lagoon. Green algae and Cryptophytes dominated the
ultraphytoplankton of the mesotrophic lagoon, reaching 38.2 and 37.7 % of the pigments
concentrations of this size class, respectively. Cryptophytes were also well-represented in the
ultraphytoplankton of the oligotrophic lagoons, with alloxanthin representing 19.4 % of the
pigments of this fraction. Finally, fucoxanthin represented 19.7, 12.1 and 16.6 % of the

ultraphytoplankton pigment pool in the oligo-, meso- and hypertrophic lagoons, respectively,
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showing the presence of small-size fucoxanthin-rich diatoms. Pigment data showed that
ultraphytoplankton also comprised cyanobacteria with biomass proportions ranging from 7.6 %
in the mesotrophic lagoon to 19.7 % in the hypertrophic lagoon. They were also present in the
oligotrophic lagoon, contributing to 12.6 % of the pool of pigments in this size class. However, in
term of cell abundance, flow cytometry showed that phycocyanin-rich picocyanobacteria (PC-
cyan) numerically dominated the ultraphytoplankton of the oligotrophic lagoon (Peuk: 11.9 %,
PC-cyan: 76.5 %), while Picoeukaryotes (Peuk) dominated phytoplankton of the Palavasian
lagoons (IN and MW) (Fig. 4). The numerical dominance of Peuk was particularly marked in the
hypertrophic lagoon where it represented 68 % of cell counts. PC-cyan were also abundant in
the hypertrophic lagoon, representing 30.6 % of the cell counts. In contrast, phycoerythrin-rich
picocyanobacteria (PE-cyan) were only detected in the mesotrophic lagoon, reaching 2.3 % of
the total ultraphytoplankton abundance (Fig. 4).
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Fig. 3. Relative proportions of pigment biomarkers of phytoplankton communities in oligo-
(AYR), meso- (IN) and hypertrophic (MW) lagoons, detailed for ultra- (A), nano- (B) and
microphytoplankton (C). Pigment concentration of the microphytoplankton of Ayrolle below the
detection limits.

Nano- and microphytoplankton compositions were also specific for each lagoon.
Dinophytes pigment was only observed in the mesotrophic lagoon, representing 12.4 % of the
pigment pool of the nanophytoplankton and 14.2 % of the microphytoplankton. The
mesotrophic lagoon exhibited the highest pigment diversity both for the nano- and

microphytoplankton fractions (Fig. 3). The hypertrophic lagoon still hosted the highest
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proportion of Green algae pigment, representing 64.7 and 61.6 % of the pigment pools of nano-
and microphytoplankton fractions, respectively. Fucoxanthin-rich diatoms dominated the
nanophytoplankton of the oligotrophic lagoon, representing 60.0 % of the pigment pool of this
fraction. It reflects a bloom of diatoms carried by several Chaetoceros species, and which
dominated the nano- and microphytoplankton of this lagoon, reaching 56 % of the total cell
abundance.

The microphytoplankton of the mesotrophic lagoon showed high pigment diversity, and
nearly even proportions of different taxonomic groups among Dinophytes (peridinin),
Chlorophytes (Chl b), Prasinophytes (prasinoxanthin), fucoxanthin-rich diatoms (fucoxanthin),
and Cryptophytes (alloxanthin). Dinophytes also highly contributed to the total abundance, but
lower than Cryptophyceae reaching more than 40% and mainly represented by Plagioselmis sp..
The microphytoplankton of the hypertrophic lagoon was mainly composed of zeaxanthin, lutein,
violaxanthin, prasinoxanthin, and diatoxanthin, reflecting Green algae and/or cyanobacteria
occurrence. Despite the fact that no Dinophytes pigment was detected in the hypertrophic
lagoon, Dinophytes abundances, proportions, and richness were high according to microscopic
observation. Hence, the observed taxa were mostly heterotrophic (lacking Chl a). We thus
recorded Dinophysiales (Oxyphysis oxitoxicoides), Gonyaulacales (Alexandrium sp., Gonyaulax
spinifera), Gymnodiniales (Gymnodinium sanguineum), Peridiniales (Heterocapsa minima, H. niei,

Peridinium quinquecorne, Kryptoperidinium foliaceum) and Prorocentrales (P. micans) species.
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Fig. 4. Composition of the ultraphytoplankton in phycocyanin-rich picocyanobacteria (PC-cyan,
black), phycoerythrin-rich picocyanobacteria (PE-cyan, dark grey), Picoeukaryotes (Peuk, grey),
and Eukaryotes >3 pum (light grey) from the oligo- (AYR), meso- (IN) and hypertrophic (MW)
lagoons in summer 2014.

Growth and mortality rate under natural nutrient conditions

Growth and mortality rates estimates based on Chl a concentration are indicated in
Table 2. Without enrichment, the entire phytoplankton of the oligotrophic lagoon exhibited a o
of 1.20 d-L. Inversely, a loss of biomass was observed in the mesotrophic lagoon during the
incubation, as indicated by the negative po, highlighting severe growth limitation and cell
mortality independent of grazing. No meaningful rates could be determined for the total
phytoplankton community in the hypertrophic lagoon. However, we were able to calculate
meaningful specific growth and grazing rates for the microphytoplankton and
ultraphytoplankton size classes in all three lagoons, but not for the nanoplankton size fractions
(Table 2). This decomposition in size classes precised the growth of each functional groups

previously described. The microphytoplankton of the oligotrophic lagoon, mainly represented
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by Chaetoceros species exhibited the highest po, reaching 3.95 d-l. Inversely, the
ultraphytoplankton that dominated the community in this lagoon and mainly composed of PC-
cyan (Fig. 4) exhibited a lower po=1.14 d-%, close to that of its entire phytoplankton community
(Table 2). In the mesotrophic lagoon, the highly diverse microphytoplankton expressed a po =
1.22 d-1, while the ultraphytoplankton, which dominated its phytoplankton community and was
mainly composed of Peuk, exhibited po close to 0, indicating a growth limitation. In the
hypertrophic lagoon, the microphytoplankton mostly composed of Green algae and Dinophytes
showed a high growth rate (uo = 2.16 d-1), while the ultraphytoplankton, which dominated its
phytoplankton community and was mainly composed of Peuk Chlorella-like, exhibited po lower
than 1 d-l. The highest grazing rate was observed for the microphytoplankton of the
hypertrophic lagoon, reaching 2.10 d-! while those of the entire phytoplankton of the

oligotrophic lagoon was null (Table 2).
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Table 2. Specific growth rates (uo) and grazing rate (g) measured in incubations without
enrichment and maximum specific growth rates (umax) subsequently calculated using complete
enrichment in the oligo- (AYR), meso- (IN) and hypertrophic (MW) lagoons. Values were
estimated according the linear Landry and Hasset (1982) equation. This model has been
compared to alternative models by mixed-effect multiple linear regressions of apparent growth
rates, based on Chl a concentration from dilution experiments The parsimony of the different
models was checked by the AIC criterion. The linear model was only accepted when it presented
a AAIC,, < 2 with respect to the most parsimonious model (see Methods). AIC.~w describe the
strength of explanation of the model.

Lagoons Fraction Lo g Umax n  AICc AAIC. AIC.-w
Rates (d1)
AYR Total 1.20 0.00 129 8 42 0.0 0.68
micro 395 -1.38 441 7 152 0.0 0.65
nano - - - 8 15.0 5.6 0.05
ultra 1.14 -046 1.28 10 59 0.0 0.43
IN Total -0.18 -0.22 043 10 -86 0.0 0.41
micro 1.22 -048 183 8 74 0.3 0.34
nano - - - 10 252 43 0.09
ultra -0.02 -035 061 9 18 0.1 0.34
MW Total - - - 10 03 6.3 0.04
micro 216  -2.10 1.34 10 29.2 0.0 0.71
nano - - - 10 27.6 3.0 0.16
ultra 091 -1.17 1.14 10 0.0 0.0 0.86

The addition of the complete enrichment before the incubation resulted in an increase of
growth rate for all the communities, except for the microphytoplankton of the hypertrophic
lagoon, which showed an apparent decrease of 36 % of it growth rate (Table 2). The ratio of uo
and Umax can be used as an index for the severity of nutrient limitation under natural conditions
(Fig. 5). Hence, severe nutrient limitation was observed for the total and ultraphytoplankton
communities in the mesotrophic lagoon with po/umax ratios close to 0. A minor degree of nutrient
limitation was detected for the total, micro- and ultraphytoplankton communities in the
oligotrophic lagoon and for the ultraphytoplankton in the hypertrophic lagoon (¢o/pmax > 0.75).

A moderate nutrient limitation was observed for the microphytoplankton in the mesotrophic
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lagoon (0.5 < po/tmax = 0.67 < 0.75). In the oligotrophic lagoon, the enrichment allowed the
increase of 7.5 % of the growth rate for the entire phytoplankton, 11.6 % for the
microphytoplankton, and 12.2 % for the ultraphytoplankton. In the mesotrophic lagoon, the
enrichment released the growth limitation, allowing positive pmax. The growth rate of the
microphytoplankton increased from 50 % with the addition of the enrichment. In the
hypertrophic lagoon, the ultraphytoplankton growth rate increased from 25.3 % with the

enrichment.

M Total ®Micro OUltra

AYR IN MW

Fig. 5. Ratio between growth without enrichment and maximal growth rate with total
enrichment ((o/Umax) of total phytoplankton (black), micro- (grey) and ultraphytoplankton (light
grey), in the oligo- (AYR), meso- (IN) and hypertrophic (MW), lagoons, based on growth rates
calculated from Chl a biomasses in summer 2014.

Internal, external and recycled resources exploitation during nutrient depletion

The growth rate of the entire phytoplankton and the three size classes under
experimentally-induced N and P limitations are presented in Table 3, as well as the Qv and Qp
ratios illustrating the severity of the experimentally-induced N and P limitations respectively. In

the enrichment lacking N, the entire phytoplankton, the micro- and the ultraphytoplankton size
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fractions most often exhibited nitrogen limitation, expressed by p.n lower than pmax, leading Qn
values <1 (Table 3; Fig. 6 A). Accordingly, the induced nitrogen limitation was most severe for
the ultraphytoplankton in the hypertrophic lagoon (Qn = 0, Fig. 6 A). However, in the
oligotrophic lagoon, after 24 h incubation with the enrichment lacking N, we were not able to
detect microphytoplankton biomass and thus not able to calculate a p.n value, suggesting a

severe N limitation in this case as well.

Table 3. Maximum growth rates with complete enrichment (max), with enrichment without N (u.
n) and without P (u-p), and Qv and Qp values based on pmax and p.n or p.p ratios respectively, for
the oligo- (AYR), meso- (IN) and hypertrophic (MW) lagoons and for total phytoplankton, micro-
,nano- and ultraphytoplankton.

Lagoons Fraction pimax U-N U-p Qn Qr
Rates (d1)

AYR Total 1.29 -1.06 0.76 - 0.53

micro 4.41 - 1.54 - 0.38

nano - 1.48 1.18 - -

ultra 1.28 0.91 1.13 0.70 0.88
IN Total 0.43 0.21 0.26 0.48 0.59
micro 1.83 0.66 1.52 0.36 0.83

nano - 0.20 -0.08 - -
ultra  0.61 0.16 0.13 0.27 0.21
MW Total - -0.01 1.25 - -
micro 1.34 -0.21 2.10 - 1.57
nano - 0.85 1.35 - -

ultra 1.14 0.00 1.13 0.00 0.99
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Fig. 6. Ratio between maximal growth rates with total enrichment and enrichment without N
called Qn (A), and between maximal growth rates with total enrichment and enrichment without
P called Qr (B), for total phytoplankton (black), micro- (grey) and ultraphytoplankton (light
grey), in the oligo- (AYR), meso- (IN) and hypertrophic (MW) lagoons, based on growth rates
calculated from Chl a values in summer 2014. The red line precises ratios equal to 1.

To cope with the nitrogen limitation, the entire phytoplankton of the three lagoons can
potentially use several resource pools (Fig. 7 A-C; Table S1 Supplementary Materials). In the
oligo- and the hypertrophic lagoons, phytoplankton mainly used recycled nitrogen, while in the
mesotrophic lagoon it mainly used internal pool and 18 % of external nitrogen (Fig. 7 A). The
decomposition in three size classes specified different trends across the communities (Fig. 7 C).
In the oligotrophic lagoon, the ultra- and nanophytoplankton mainly composed of PC-cyan and
diatoms used internal nitrogen resources. In the mesotrophic lagoon, the two main size classes’s
use of N resources echoed the entire phytoplankton: ultraphytoplankton composed of Peuk and

Cryptophytes used internal resources and nanophytoplankton mainly composed of

246



Chapitre 6 - Phytoplankton strategies to exploit nutrients in three coastal lagoons with different
trophic states, and during re-oligotrophication processes?

Cryptophytes and diatoms used external one. The microphytoplankton used 84 % of recycled
nitrogen and 16 % of internal nitrogen pool. In the hypertrophic lagoon, the dominant
ultraphytoplankton exhibited exclusive use of recycled pool, as well as the entire phytoplankton,

while the two other size classes only used internal nitrogen pool (Fig. 7 C).

L External ®Internal NRecycled

R e
100 - §IN MW§C§AYR §IN §MWD

micro nano ultra micro nano ultra micro nano ultra micro nano ultra micro nano ultra micro nano ultra

AYR IN MW AYR IN MW

Fig. 7. Contribution of internal (black), external (light gray) and recycled (shaded) nitrogen (A -
C) and phosphorous (B - D) resources used to growth under limited condition, for total
phytoplankton (A - B), and decomposed for micro-, nano- and ultraphytoplankton (B - D) in
oligo- (AYR), meso- (IN) and hypertrophic (MW) lagoons during summer 2014.

With the enrichment lacking P, the entire phytoplankton of the oligo- and the
mesotrophic lagoons exhibited Qp values <1, indicating a P limitation. When decomposing into
size fractions, the P-limitation increased with the decreasing eutrophication for the micro- and

the dominant ultraphytoplankton (Fig. 6 B). In the hypertrophic lagoon, Qr >1 highlighted the
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absence of P limitation, and also supported nitrogen limitation, released with the enrichment of
N without P (Fig. 6 B).

To cope with the phosphorous limitation, the entire phytoplankton has used several
resource pools in the three lagoons (Fig. 7 B-D). In the oligotrophic lagoon, the entire
phytoplankton mainly used internal P resources, and in a lower part recycled P loads, about 67
and 33 % respectively (Fig. 7 B). In the mesotrophic lagoon, it consumed 91 % of recycled
phosphorous, and 9 % of external one, while in the hypertrophic lagoon it used 85 % of internal
phosphorous and 15 % of external one. The decomposition into size classes highlights several
strategies of use of internal, external and recycled phosphorous pools (Fig. 7 D). In the
oligotrophic lagoon, the microphytoplankton mainly represented by Chaetoceros species only
used recycled phosphorous, while the nano- and the ultraphytoplankton mainly comprising PC-
cyan, diatoms and Cryptophytes only used internal phosphorous pools. In the mesotrophic
lagoon, the microphytoplankton used 90 % of recycled phosphorous and 5 % of external and
internal ones, while the ultraphytoplankton mainly composed of Peuk only used internal
phosphorous. In the hypertrophic lagoon, the ultraphytoplankton was the only to use external P
loads, while the microphytoplankton used 80 % of recycled and 20 % of internal phosphorous,

and the nanophytoplankton exclusively used internal phosphorous pool.

Discussion
Summer phytoplankton communities and their adaptation to trophic status in the three lagoons

In this paper we describe the phytoplankton communities in the three lagoons and
discuss how adaptive strategies can be linked to environmental characteristic of their
ecosystem, and more specifically to the trophic status in the lagoon (Reynolds et al., 2002). We
particularly pay attention to the fact that two of the three lagoons are on a re-oligotrophication
trajectory since 2006 (Leruste et al., 2016 - Chapter 3). Nevertheless, chlorophyll a, total

phosphorous and phosphate concentrations showed that during the summer of 2014, north
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Ingril (IN) and west Méjean (MW) still could be considered as mesotrophic and hypertrophic,
respectively, which we could compare with the oligotrophic Ayrolle lagoon.

The summer phytoplankton communities were dominated by ultraphytoplankton in all
three lagoons, which is a characteristic feature of most Mediterranean coastal lagoons (Bec et al.,
2011). In general, small cells are particularly adapted to low nutrient concentrations due to their
high nutrient affinity (Chisholm, 1992; Raven, 1998). In this respect, we observed that DIN
concentrations were low in all three lagoons (<1.5 uM) showing that these phytoplankton
communities are able to take up DIN with high affinity. High DIP (phosphate) concentrations
were found in the hypertrophic lagoon, showing that phosphorus availability was in excess in
this lagoon. In addition to their efficient inorganic nutrient uptake systems, it has been proposed
that a high photosynthetic efficiency (Raven, 1998; Litchman et al.,, 2010) also confer them a
competitive advantage, which may explain their success in the hypertrophic lagoon (Bec et al,,
2008; 2011), especially during summer (Bec et al., 2005).

Both cell counts and pigment data showed that picoeukaryotes (Peuk) were dominant in
the ultraphytoplankton of the hypertrophic lagoon, mainly comprising Green algae, and
especially Chlorella-like picoeukaryotes. Among the Green Algae, Prasinophytes and
Chlorophytes observed in this hypertrophic lagoon possess both a good tolerance to high NHa
concentrations, as well as a high affinity for uptake (Bec et al,, 2011). Hence, these organisms are
particularly adapted to use NH4* as nitrogen source. This compound dominated DIN, and its
presence in the water column results both from internal recycling and benthic fluxes (Ouisse et
al, 2013). In addition, these organisms are also well adapted to turbulence, turbidity and
variability of salinity, as it has been observed in other hypertrophic coastal waters (Paerl et al,,
2007).

In the hypertrophic lagoon, the abundance of Dinophytes in the nano- and the
microphytoplankton may be linked to their mixotrophic abilities, which represent a competitive
advantage in systems where stock of organic matter are important. Hence, when dissolved

inorganic nutrients are depleted to very low concentrations by more competitive
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ultraphytoplankton, mixotrophic species can maintain themselves thanks to a higher growth
efficiency at low light (Litchman et al., 2006). In the nearby Thau lagoon, it has been observed
that Dinophytes comprising mixotrophic and heterotrophic species, bloomed under N limitation
during dry period, and that some of the mixotrophic species showed consumption of dissolved
organic nitrogen (Collos et al., 2014). Moreover, several Dinophytes species, such as Gyrodinium
sp. and Protoperidinium sp. observed in the hypertrophic and the mesotrophic lagoons are able
to graze on diatoms or Ciliates (Legrand et al., 1998). This heterotrophic ability could explain
their persistence in this lagoon dominated by picoeukaryotes and despite the lack of nutrient
(Zhang et al., 2005).

For the ultraphytoplankton of the oligotrophic lagoon, cell counts showed that
cyanobacteria were more abundant than Peuk, while pigment data indicated that Peuk
dominated over cyanobacteria. This apparent contradiction can be explained by the fact that the
Peuk (1-3 pum cell size) were larger than the cyanobacteria (1 um). Hence, cyanobacteria
represented a lower biomass than Peuk, but were still able to outnumber them in the
oligotrophic lagoon because of their small cell size. The cyanobacteria in both the oligotrophic
and the hypertrophic lagoons were dominated by phycocyanin-containing species (PC-cyan),
which contrasted with the mesotrophic lagoon where phycoerythrin species (PE-cyan)
dominated the cyanobacterial community. PC-cyan exhibit efficient use of red light, which
dominates the spectrum in turbid waters, where turbidity can be explained by high plankton
densities as well as by sediment resuspension. Hence, their presence in the oligotrophic lagoon
appears to be linked to turbidity due to recurrent sedimentary suspension affecting the water
column light quality (Stomp et al,, 2007). Inversely, the presence of PE-cyan in the mesotrophic
lagoon reflected an adaptation to low turbidity (V6rds et al.,, 1998; Stomp et al., 2007). However
in this lagoon, Peuk dominated the ultraphytoplankton community in term of abundance and
biomass.

The highest calculated specific growth rates were 3.95 d! and 2.16 d-, for the

microphytoplankton in the oligotrophic and hypertrophic lagoons, respectively. In the
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oligotrophic lagoon, this size fraction was mainly composed of Chaetoceros species, which also
showed high growth rates in Mediterranean lagoons in earlier studies (Bec et al., 2005). In
contrast, specific growth rates of ultraphytoplankton during summer were generally lower, i.e.

around 1 d-1, which is in agreement with Zhang et al. (2005).

Reactivity of phytoplankton to nutrient pulses

To better understand the adaptation of autotrophic communities to the environmental
conditions during the re-oligotrophication process, it was necessary to understand the
sensibility to these communities to a nutrient pulse (Duarte et al., 2000; Wood and Bukaveckas,
2014). We assume that re-oligotrophication, which reduces nutrient availability, results in an
increase of nutrient limitation for phytoplankton communities. In most of cases where we were
able to calculate specific growth and grazing rates we observed that nutrient enrichment
enhanced growth rates, indicating a nutrient limitation under natural conditions. The only
exception was for the microphytoplankton of the hypertrophic lagoon, where we observed an
unlikely ratio of po/umax= 1.6. Hence, despite the high concentration of added nutrients, the
enrichment was insufficient to allow a linear trend of the microphytoplankton apparent growth
rate as a function of the dilution factor in the hypertrophic lagoon (Landry and Hassett, 1982).
This appears to be due to methodological problems. Most likely, the very high biomass results in
nutrient depletion for the less diluted samples and, hence, in an underestimation of their specific
growth rates. This was supported by the very low apparent growth rate in the bottles containing
100 % and 75 % of unfiltered water. In the oligotrophic lagoon, the nutrient pulse only
marginally stimulated the growth rate of the phytoplankton (less than 12.2 %), indicating a low
reactivity of the phytoplankton in this lagoon. The phytoplankton of the mesotrophic lagoon
responded the most importantly to the enrichment. The growth rate of the microphytoplankton
in this lagoon showed an increase of 50 %, indicating that despite the lower eutrophication
status compared to the hypertrophic MW lagoon, phytoplankton communities of IN still strongly

react to an enrichment. The ultraphytoplankton of the hypertrophic lagoon also responded to

251



Chapitre 6 - Phytoplankton strategies to exploit nutrients in three coastal lagoons with different
trophic states, and during re-oligotrophication processes?

the enrichment by an increase of it growth rate. However, this increase was lower than those of
the phytoplankton of the mesotrophic lagoon. Considering the high picoeukaryote abundances
in this lagoon, the enrichment may have been insufficient to allow the estimation of the maximal
phytoplankton growth rate.

Nutrient limitation impacts phytoplankton biomass, growth, and community
composition (Domingues et al,, 2011). Different observations can be used to get indications on
the phytoplankton growth-limiting factors in the lagoons. In the first place, taking the TN/TP
ratio as a proxy for element ratios in phytoplankton, we observed ratios highly above the
Redfield one for the oligotrophic and mesotrophic lagoons and a value slightly below the
Redfield ratio for the hypertrophic lagoon. In agreement with Souchu et al. (2010), this suggests
that phosphorus appears to be the limiting factor in the oligotrophic and mesotrophic lagoons,
while nitrogen is limiting growth in the hypertrophic lagoon. The high DIP concentrations in the
hypertrophic lagoon further support that phosphate is in excess and thus not-limiting growth in
this lagoon. The “All minus one” experiments give further indications about limiting growth
factors in situ. Hence, the nitrogen limitation in the hypertrophic lagoon was strongly supported
by the Qn and Qp values of 0 and 1, respectively. In contrast, in the oligotrophic and in the
mesotrophic lagoons, measured Qn and Qp values were always below 1, indicating the ease of
inducing N and P limitation in experimental incubations. This raises the question, whether the
phytoplankton in these lagoons was co-limited by N and P simultaneously. Although this is in
principle in contradiction with Liebig’s law of the minimum (Liebig et al, 1842) there are
increasing evidences about N and P co-limitation in freshwater, marine, and coastal lagoons
(Hlaili et al., 2006; Harpole et al., 2011). Such a co-limitation could also explain why both DIN
and DIP values are low in the oligotrophic and mesotrophic lagoons. Moreover, Souchu et al.
(2010) have also pointed out the shift of N and P co-limitation to an exclusive N limitation
between lagoons with increasing eutrophication. Among the co-limitation, each size class
expressed some specificity according to their composition and their affinity to nutrient uptake,

and the amount of available nutrients. Despite their high affinity to dissolved nutrients
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(Chisholm, 1992), ultraphytoplankton growth rate was limited in the three lagoons. In the
oligotrophic lagoon, PC-cyan were more N than P limited, probably because of their high affinity
to P due to specific mechanisms to acquire this nutrient (Donald et al., 1997).

To sustain phytoplankton growth under nutrient-limiting conditions, phytoplankton used other
resources in addition to the externally supplied, such as the internal or recycled pools. In the
hypertrophic lagoon, the dominant ultraphytoplankton was the most competitive to use
recycled nitrogen and external phosphorous (Raven, 1998), while all others globally used
internal resources. This results highlighted specific strategies including excessive nutrient
uptake during pulses, i.e, luxury consumption and storage. Several phytoplanktonic groups
commonly use these strategies, such as diatoms (Litchman et al.,, 2007; Domingues et al., 2011),

and picophytoplankton in variable nutrient regimes (Glover et al., 2007).

Vulnerability of phytoplankton to nutrient pulses during re-oligotrophication

Our incubation experiments may provide some indications whether an incidental
nutrient pulse disturbs the phytoplankton communities and the lagoons are thus vulnerable to
eutrophication. In the mesotrophic lagoon we observed a strong enhancement of growth both
for micro- and ultraphytoplankton, thus showing its vulnerability. It indicates that this lagoon is
still highly sensitive to nutrient pulse. Among the autotrophic compartments hosted by this
lagoon, such as the phytoplankton and the macrophytic communities, picoeukaryotes always
seems to be the highest competitive to use nutrient pulse, highlighting the fragility of the re-
oligotrophication process even in one of the less degraded lagoon of the Palavasian complex.
The enhancement of the phytoplankton growth by the enrichment was less pronounced for the
ultraphytoplankton in the hypertrophic lagoon. Beside the above-mentioned methodological
problems, the effect may be attenuated by the particular conditions observed in August 2014 in
this lagoon. Hence, chlorophyll a densities achieved 36 pgL-l, which was much higher than
during the summer period in preceding years. This high biomass is the first return to levels

observed in summer 2006, during which summer biomasses reached to 79.9 * 40.7 ug Chl a.L-1.
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This high density may reflect its vulnerability and a potential resistance to enhance re-
oligotrophication due to re-current occasional nutrient inputs and internal loadings sustained by
benthic fluxes (Phillips et al,, 2005). These fluxes are particularly high during summer in NHa*
and PO43- (Ouisse et al,, 2013), as reflected by the high phosphorous concentration observed in
the hypertrophic lagoon (2.48 pM) (Souchu et al., 2010), and despite the strong nutrient
consumption by high phytoplankton biomasses. This release of nutrient impacts benthic and
pelagic communities, particularly in shallow systems under 5 m depth such as coastal lagoons
(Cowan et al,, 1996). It thus enhanced picoeukaryotes and PC-cyan growth (Velasco et al., 2006),
and led the bloom of Chlorophytes and cyanobacteria (Carstensen et al., 2007).

Despite the nine years of re-oligotrophication dynamic, the hypertrophic lagoon still
presents degraded characteristics. Accordingly, phytoplankton still was the main autotrophic
compartment (Bricker et al., 2008), which was dominated by picophytoplankton (Bec et al,,
2011). The picophytoplankton was also the main compartment to react to a nutrient pulse,
mainly through Green algae and more particularly small Chlorella-like, which are highly
competitive in turbulent systems (Margalef, 1978, Reynolds and Lund, 1988) and under
conditions when DIN supply is dominated by ammonium (Litchman et al., 2007). Moreover,
Green algae have optimum temperature for growth that matches with summer temperatures,
enhancing their dominance during this period (Litchman et al., 2010). The competitiveness of
this size class was so important that they were the only to use recycled N and external P, leading
the use of N and P internal pools for the nanophytoplankton and recycled P for the
microphytoplankton.

In contrast, in the oligotrophic lagoon, the very low biomass and the numerical
dominance of PC-cyan reflects adaptation to very low nutrient concentration in an oligotrophic
system (Caroppo, 2000). It highlights a very minor enhancement induced by nutrient
enrichment. In this respect, the pup values were surprisingly high both for the
microphytoplancton dominated by Chaetoceros sp. and for ultraphytoplancton. Moreover, these

were only partially compensated by the grazing rates measured in the incubations. In this
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shallow oligotrophic lagoon the ecosystem functioning is largely impacted by the benthos.
Hence, this lagoon has an important cover of seagrasses (Zostera noltei represent more than 80
% of coverage) predominating the primary production and inorganic nutrient uptake. In
addition, the benthos is home to suspension feeders that exert grazing on phytoplankton thus
maintaining low population densities despite high po values. In this oligotrophic ecosystem,
benthic and macrophytic community must mainly benefit from nutrient input (Bricker et al,,
2008), and the phytoplankton may have adapted by using other nutrient sources such as
internal one, to cope with this low access to nutrient loads (Glover et al., 2007). We expect that
the short-term vulnerability of the currently mesotrophic and hypertrophic lagoons will only
decrease after prolonged re-oligotrophication and particularly upon return of the benthic
communities that are characteristic for the oligotrophic conditions as the marine

Magnoliophyta.
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Supplementary Materials

Table S1. Potential production coefficients due to internal stores (Ki), recycled (Kr), and external
pools (Kg) estimated by mixed-effect multiple linear regressions of equation (5) according to
apparent growth rates, based on chl a concentration from dilution experiment without N or P
addition. Values obtained for total phytoplankton and decomposed for micro-, nano- and
ultraphytoplankton in oligo- (AYR), meso- (IN) and hypertrophic (MW) lagoons. n: number of
observations used to construct the model. Values of AIC., AAIC, and AIC.~w describe the
parsimony of the model.

Limiting
_ Lagoon Fraction  prn;-p Ki K: Ke n AIC. AAIC. AIC.-w
nutrient
N AYR Total -1.06 -0.66 0.19 0.00 7 -98 0.73 0.35
Micro- - - - - - - - -
Nano- 1.48 11.1 0.00 0.00 10 82,5 0.00 0.54
Ultra- 0.91 1.77 0.00 0.00 8 313 0.00 0.86
IN Total 0.21 0.09 0.00 0.02 10 -8.7 0.00 0.49
Micro- 0.66 0.72 3.74 0.00 10 28.7 0.00 0.94
Nano- 0.20 -0.51 0.00 0.08 10 18 0.00 0.88
Ultra- 0.16 0.17 0.00 0.00 10 -5.5 0.00 0.78
MW Total -0.01 -0.14 1.72 0.00 10 -0.8 0.00 0.74
Micro- -0.21 0.57 0.00 0.00 10 36.1 0.00 0.57
Nano- 0.85 0.93 0.00 0.00 9 395 0.00 0.84
Ultra- 0.00 -0.08 147 000 9 -64 0.00 097
P AYR Total 0.76 1.16 057 0.00 10 81 0.00 041
Micro- 1.54 -6.79 769 0.00 10 758 0.00 0.66
Nano- 1.18 3.60 0.00 0.00 7 526 0.00 094
Ultra- 0.13 2.16 0.00 0.00 10 42.5 0.00 0.78
IN Total 0,26 -0.19 0.55 0.05 10 -5.5 0.00 043
Micro- 1.52 0.29 6.10 0.36 10 32.7 0.00 0.84
Nano- -0.08 -0.29 0.00 0.00 10 5.7 0.00 0.54
Ultra- 0.13 0.23 0.00 0.00 10 7.6 0.00 0.76
MW Total 1.25 1.00 0.00 0.17 10 274 0.00 0.68
Micro- 2.10 507 208 0.00 9 73.0 0.06 0.35
Nano- 1.35 0.31 0.00 0.00 10 56.6 0.00 0.66
Ultra- 1.13 -0.19 0.00 0.23 10 12.6 0.00 0.83
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Chapitre 7 - Discussion, conclusions et perspectives

7.1 Discussion générale

Ce travail de these a permis de mieux cerner les processus de re-oligotrophisation des
lagunes cotieres présentant des états de dégradation plus ou moins marqués. Il a également
conduit a améliorer la description des adaptations des communautés phytoplanctoniques aux
caractéristiques écologiques et plus particulierement liées a l'eutrophisation des lagunes
cotiéres. Les principaux résultats obtenus en réponse aux questions de recherche posées

initialement sont résumés ci-dessous :

7.1.1 Quelles trajectoires suivent les communautés phytoplanctoniques de lagunes

cotiéres soumises a des processus de re-oligotrophisation ?

Les résultats du Chapitre 3 ont mis en évidence une réponse marquée des communautés
phytoplanctoniques a la réduction drastique des apports nutritifs diffus. En comparaison avec
d’autres écosystémes, cette réponse a été tres rapide. En effet, elle a été observée six mois
seulement apreés la réduction des apports, alors que dans certains écosystemes lacustres, ce type
de réponse n’a été mis en évidence que 5 a 10 ans aprés la mise en place de moyens de gestion
des apports nutritifs, voire plus (Jeppesen et al., 2005; Greening and Janicki, 2006).

La réponse a la réduction des apports s’est tout d’abord traduite par une forte
diminution des biomasses dans chaque lagune, proportionnelle au niveau d’eutrophisation
initial. Cette réduction a témoigné d'une diminution marquée de l'abondance des
picoeucaryotes. Ces organismes possédant des taux de croissance élevés liés a un faible rapport
surface/volume appliquent la stratégie r décrite par Reynolds and Lund (1998). Leurs capacités
a répondre tres rapidement a une modification environnementale telle qu'un pulse nutritif leur
permettaient de se maintenir a de trés fortes abondances avant la réduction des apports. La
chute des abondances de picoeucaryotes a I'issue de la réduction des apports en phosphore d’'un
effluent d’eau usée est similaire a celle observée dans le lac Grasmere (Reynolds and Lund,
1988).

L’analyse de la variabilit¢ de la composition pigmentaire des communautés
phytoplanctoniques durant les huit années suivant la réduction des apports diffus a mis en
évidence des trajectoires différentes selon les caractéristiques trophiques des lagunes. Les
abondances de diatomées entre 3 et 6 um aux taux de croissance tres compétitifs qui dominaient
les lagunes ont drastiquement diminué. Cette réduction a été particulierement marquée dans les
lagunes les plus dégradées (notamment hypereutrophes), ou elles ont été remplacées par des
Algues vertes également picophytoplanctoniques. En parallele, les Dinophytes ont été identifiés
de maniére plus importante et récurrente dans I'ensemble des lagunes du complexe. Dans les

lagunes eutrophes, ce groupe phytoplanctonique a méme largement dominé les communautés
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en 2012 et 2013, leur proportion de pigments oscillant entre 40 et 50 % de la concentration
pigmentaire totale. Dans la lagune mésotrophe, la chute des abondances de diatomées a été
moins brutale, puisque ce groupe est resté majoritaire jusqu’en 2008. Leur abondance a par la
suite diminué, pour étre remplacé par des Cryptophytes, des Algues vertes et des Dinophytes en
proportions relativement équilibrées.

Ces modifications de la composition témoignent d’adaptations fonctionnelles a la
réduction de la disponibilité nutritive. Les diatomées de petite taille possédant une forte affinité
pour 'azote étaient particuliérement adaptées a dominer les lagunes eutrophisées et soumises a
des apports d’eau douce et de nutriment permanents issus d’effluents (Litchman and
Klausmeier, 2008; Paerl et al, 2010; Lie et al,, 2011). La réduction de ces apports a initié un
changement dans la forme et lorigine des nutriments soutenant la croissance
phytoplanctonique. La principale source de nutriments en période estivale depuis la diversion
de I'émissaire de Maera est le compartiment sédimentaire, duquel proviennent des flux
d’ammonium et de phosphate générés par la reminéralisation bactérienne (De Wit et al., 2015).
Ces nutriments favorisent davantage les Algues vertes que les diatomées, qui sont par ailleurs
moins compétitives en terme de croissance lorsque les températures sont élevées (Litchman et
al, 2010). L’augmentation des abondances de Dinophytes pourrait provenir de leur croissance
saturant a de plus faibles concentrations de nutriments, leur permettant de se développer dans
des milieux présentant une limitation nutritive plus importante. Cette augmentation peut
également étre liée a l'utilisation de capacités mixotrophiques a travers l'osmotrophie de
nutriments organiques dissous, ou la phagotrophie de particules de matiere organique ou de
cellules. Les Dinophytes compensent ainsi leur faible compétitivité pour la matiere inorganique
dissoute, cet avantage leur permettant de se maintenir méme dans le cas d'une limitation
nutritive (Smayda, 1997). Par ailleurs, cette transition d’'une dominance des communautés des
diatomées aux Dinophytes lors d'un processus de re-oligotrophisation a déja été observée,
notamment dans l'estuaire la Mer intérieure de Seto (Japon). La réduction des apports en
phosphore inorganique dissous (PID) a eu un impact négatif sur les diatomées, dont les
abondances ont chuté. Cette réduction a en revanche favorisé les Dinophytes, capables de
décomposer le phosphore organique dissous (POD) grace a la phosphatase alcaline, leur
permettant de se développer et de dominer la communauté phytoplanctonique (Yamamoto,

2003; Burk, 2005).

7.1.2 Quelle est la diversité fonctionnelle des communautés phytoplanctoniques de
lagunes aux niveaux d’eutrophisation contrastés ?
Plusieurs résultats importants émergent du Chapitre 5. En premier lieu, la diversité
fonctionnelle des communautés phytoplanctoniques semble plus adaptée que la diversité

taxonomique pour traduire les caractéristiques écologiques contrastées des lagunes cotieres. Ce
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résultat concorde avec la littérature scientifique dans laquelle de nombreux auteurs privilégient
également la diversité fonctionnelle (Kruk et al.,, 2002; Longhi and Beisner, 2010) ou la couple
avec I'étude de la diversité taxonomique (Weithoff et al.,, 2015). La diversité fonctionnelle parait
d’autant plus pertinente pour l'étude des communautés phytoplanctoniques des lagunes
cotieres qui sont dominées par des cellules de petite taille non identifiables précisément par les
techniques utilisées lors de cette these (Bec et al., 2011).

En terme de variabilité temporelle, les résultats des Chapitre 4 et 5 ont mis en évidence
une dynamique proche pour les deux lagunes du complexe des étangs palavasiens, différente de
celle de la lagune oligotrophe située dans le complexe des étangs du Narbonnais. Le
fonctionnement écologique semblable de ces deux lagunes situées aux extrémités du complexe
des étangs palavasiens suggére que malgré sa fragmentation, I'ensemble du complexe suit une
dynamique saisonniére semblable, distincte de celle de la lagune Ayrolle. Les communautés
phytoplanctoniques des deux lagunes du complexe des étangs palavasiens, exclusivement
dominées par les picoeucaryotes avant la réduction des apports nutritifs (Bec et al,, 2011),
montrent aujourd’hui une vraie dynamique saisonniere. La présence d'un pic de biomasse
printanier indique que les communautés ne sont plus impactées uniquement par des apports
nutritifs diffus, mais également par des processus saisonniers tels que les apports printaniers du
bassin versant. Leur fonctionnement tend donc a se rapprocher d’'un fonctionnement « normal »
caractérisé par des successions phytoplanctoniques (Gailhard et al., 2002).

La diversité fonctionnelle des communautés phytoplanctoniques des trois lagunes, basée
sur des traits relatifs a I'acquisition et l'utilisation des ressources, a mis en évidence des
spécificités associées a une saisonnalité marquée. Les entités fonctionnelles (EF) décrites ont
traduit le fonctionnement écologique des lagunes, par analogie avec des groupes fonctionnels
associés par le passé a des milieux aux caractéristiques écologiques bien définies (Smayda and
Reynolds, 2001; Reynolds et al., 2002; Palffy et al.,, 2013). En terme de divergence fonctionnelle,
les communautés automnales ont montré une dominance d’especes généralistes, situées au
centre de I'espace fonctionnel. A I'inverse, les communautés estivales ont davantage montré une
dominance d’espéces spécialistes, situées vers les extrémités de l'espace fonctionnel. Ces
especes possedent des valeurs de traits extrémes, tels qu’'une petite taille (picoeucaryotes
dominant la population estivale du phytoplancton de la lagune hypereutrophe) ou au contraire
une grande taille (diatomées pennées de grande taille dans la lagune mésotrophe).

La lagune hypereutrophe s’est démarquée des autres par une forte dominance de
seulement deux Entités Fonctionnelles (EFs). En automne 2013, le phytoplancton de cette
lagune était faiblement diversifié, et dominé par une EF contenant des organismes
microphytoplanctoniques autotrophes flagellés. Parmi eux, Eutreptiella sp., indicatrice de

milieux pollués par de fortes concentrations en matiere organique (Bazin et al.,, 2014), et des
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especes de Dinophytes colonisatrices associées a des milieux peu profonds, enrichis notamment
par d'importantes quantités de matiere organique, et peu connectés a la mer (Reynolds et al,,
2002; Padisak et al,, 2003; Alves-de-Souza et al., 2008). Ces organismes témoignent de capacités
mixotrophes permettant d’utiliser la matiere organique stockée dans les milieux eutrophisés.
Les pics de biomasse printaniers et estivaux de 2013 dans les lagunes palavasiennes ont reflété
des changements de la diversité fonctionnelle des communautés. Ils ont en premier lieu été
portés par des picoeucaryotes appartenant aux Algues vertes, puis dans un second temps, les
picoeucaryotes colonisateurs (stratégie r ou C) ont été remplacés par des organismes possédant
des taux de croissance moins importants, appliquant la stratégie K ou S (Margalef, 1978;
Reynolds and Lund, 1988; Smayda and Reynolds, 2001). La lagune oligotrophe s’est
principalement démarquée des autres par des phénoménes de remise en suspension
sédimentaire via un brassage de la colonne d’eau produit par des rafales de vent notamment en
automne. Des pics de phéophytine a associés a une dominance de diatomées benthiques
témoignent de ce brassage (Gailhard et al., 2002).

L’année 2014 contraste avec 'année précédente, puisqu’elle témoigne d’'un retour de la
dominance des picoeucaryotes associée a des abondances et des biomasses tres élevées, en
particulier dans la lagune hypereutrophe. En période estivale, cette communauté était dominée
par l'entité fonctionnelle « s » composée d’organismes de type Chlorella. Ces organismes ont
toutes les capacités pour conquérir un milieu eutrophisé et variable et le dominer en réponse a
une perturbation environnementale de type enrichissement nutritif (stratégie colonisatrice r
(Reynolds and Lund, 1988), ou C (Smayda and Reynolds, 2001)). De nombreuses études ont
auparavant associé ces organismes a des systemes peu profonds, brassés, et eutrophisés
(Reynolds et al,, 2002), en particulier en période estivale durant laquelle les températures
élevées et les flux d'ammonium sédimentaires stimulent la croissance des Algues vertes (Glibert
et al, 2010). Les autres composantes de ces communautés, telles que les Dinophytes
(Gymnodinium sp., Gyrodinium sp., Scrippsiella, Heterocapsa, Prorocentrum micans et P. minium),
témoignent également d’'une stratégie colonisatrice adaptée a des milieux de faible profondeur,
trés enrichis, et aux échanges restreints avec la mer. Ces observations soulignent I'état encore
dégradé de ces écosystémes, notamment la lagune hypereutrophe Méjean Ouest.

Les lagunes méso- et oligotrophe ont exhibé une plus grande diversité d’entités
fonctionnelles, associée a une présence plus importante de diatomées, en particulier au
printemps dans la lagune oligotrophe (Glibert et al, 2015). Ce groupe était principalement
composé de diatomées centriques possédant des capacités a stocker les nutriments afin de se
maintenir dans des écosystémes limités en phosphore, tel que Souchu et al. (2010) 'ont suggéré
pour les lagunes Ayrolle et Ingril nord. La présence de deux espéces de Dinophysis dans la

lagune mésotrophe Ingril nord au printemps et automne refléte également des niveaux
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d’eutrophisation moins importants (Smayda and Reynolds, 2001). Ces observations ont soulevé
plusieurs questions quant a la limitation nutritive des communautés phytoplanctoniques de ces
trois lagunes, développées lors du Chapitre 6.

Les niveaux élevés de biomasse en 2014 confirment la tendance a 'augmentation mise
en évidence depuis 2012 (Chapitre 3). Plusieurs hypothéses peuvent alors étre envisagées pour
expliquer cette nouvelle tendance :

e Si la réduction des apports initiée en décembre 2005 est assimilée a une perturbation
environnementale, la hausse de biomasse phytoplanctonique traduirait-elle un mécanisme
de résilience vis-a-vis de cette perturbation (Elliott et al., 2007) ?

Les niveaux de biomasse mesurés a l'issue de trois ans d’augmentation (2012-2014)
encore tres éloignés de ceux enregistrés avant la réduction des apports suggérent qu’excepté du
fait d'une nouvelle pollution (par exemple due a un nouvel apport massif de nutriments), les
lagunes ne reviendront probablement pas a de tels niveaux de dégradation. Ces écosystémes
auraient-ils donc atteint un état intermédiaire, entre les niveaux de dégradation des années
2000-2005, et I'état de référence vers lequel ils devraient tendre a l'issue du processus de
restauration écologique (figure 20)? Certains écosystémes lacustres ont témoigné d'une
résistance a la restauration écologique due a des mesures insuffisantes pour initier une réponse
de ces écosystémes (Phillips et al., 2005). Dans notre cas, les lagunes n’ont pas montré de
résistance a la restauration initiée par réduction des apports, puisqu’elles ont répondu par une
tres forte réduction de biomasse et une nette amélioration de leur fonctionnement. Néanmoins,
cette hypotheése d’état intermédiaire signifierait que la résilience du systeme a l'issue d'une
perturbation telle que la re-oligotrophisation n’a pas permis d’atteindre 1'état désiré (vers lequel
on souhaiterait voir tendre l'’écosysteme en terme de fonctionnement, et de services
écosystémiques apportés aux différents utilisateurs du milieu), soulignant une hystérésis de
type IL. Ces observations impliquent que les moyens mis en place pour parvenir a la restauration
écologique des lagunes du complexe des étangs palavasiens n’ont pas été suffisants pour
permettre leur retour a un bon état écologique (Elliott et al., 2007). L’état de biomasse faible
atteint dans les années 2010 pourrait n’avoir été qu’un état alternatif instable, tendant vers un
état stable encore fortement dégradé vers lequel les lagunes se sont orientées en 2012-2014.
Cette instabilité aurait donc induit un retour vers un état d’équilibre intermédiaire a I'état de
dégradation initial et celui vers lequel on souhaiterait voir tendre les lagunes restaurées (figure
20) (Scheffer and Carpenter, 2003). Des processus similaires ont auparavant été mis en évidence
dans des systémes lacustres eutrophisés soumis a une réduction des apports nutritifs. Les
biomasses phytoplanctoniques ont en effet montré une augmentation de maniere transitoire,
traduisant une instabilité entre deux états, dits clairs et turbides. On peut donc supposer que les

lagunes palavasiennes suivent la méme trajectoire, et alterneront entre des états plus clairs et
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plus turbides, jusqu’a une autre mesure de restauration qui permettra un shift permanent vers

un état clair (Scheffer et al., 1993; Jeppesen et al., 2007).

PerturbationI
—_—

Perturbation II
J———
. Etat Etat désiré
instable
alternatif

2006-2011
Etat stable

eutrophisé
- Période

2000-2005 Etat stable

alternatif -

intermédiaire état
initial et état
désire 2012-2014

Dégradation du systéme

Etat de I'écosystéme

Figure 20. Evolution de I’état des lagunes palavasiennes au cours des processus d’eutrophisation
(représenté par la perturbation I) et de restauration (représentée ici par la perturbation II),
selon Scheffer and Carpenter (2003).

* L’augmentation des biomasses estivales observée depuis 2012 serait-elle liée a des
conditions climatiques ayant favorisé la croissance des communautés phytoplanctoniques ?
En premier lieu, les températures moyennes des mois de juin a septembre de ces trois
dernieres années ont globalement été supérieures de plus d’1,5°C aux normales de saisons
de 1961 a 1990 (“Comparaison climatologique annuelle - site Infoclimat”). La hausse des
températures affecte les propriétés physiques de I'eau et les processus physico-chimiques
intervenant dans les sédiments. Ces températures plus élevées ont accru les flux nutritifs
d’origine benthique, stimulant la croissance phytoplanctonique (Jeppesen et al., 2009), en
particulier des picoeucaryotes appartenant a la lignée verte (Glibert et al., 2010; Litchman
et al, 2010). Les années 2009-2012 ont également coincidé avec une augmentation des
épisodes orageux intenses, ayant augmenté les cumuls de précipitation. Entre juin et
septembre 2012, les cumuls de précipitation atteignent +51,2 % par rapport aux moyennes
de saison 1961-1990, alors qu'’ils étaient inférieurs aux moyennes de saison en 2009, 2010
et 2011 (de -67,-50,5 et -15,7 % respectivement). L’année 2013 montre une diminution des

précipitations estivales (-30,7 %), puis I'année 2014 témoigne d'une recrudescence des
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précipitations de +109,5 % pendant cette période. Les apports d’eau douce et de nutriments
par le lessivage du bassin versant pourraient également avoir favorisé la croissance
d’organismes phytoplanctoniques euryhalins tels que les Algues vertes (Bonilla et al.,, 2005;
Coelho et al, 2007; Cartaxana et al., 2009), au détriment d’espéces plus sensibles a la
variabilité de salinité et aux turbulences. Si des épisodes climatiques caractérisés par des
températures et une pluviométrie supérieures aux moyennes de saison sont en lien avec ces
hausses de biomasse, il y a donc un réel intérét a porter une attention particuliere a
I'évolution des conditions météorologiques a une échelle temporelle plus importante dans
le contexte des changements climatiques globaux. Ces changements pourraient en effet étre
a l'origine de cette hausse de biomasse estivale. Ils pourraient alors expliquer 'hystérésis
observée dans les lagunes. Leur impact sur les flux nutritifs provenant des sédiments
devraient également étre pris en considération dans I'étude des trajectoires d’évolution des
lagunes cotieres soumises a des processus de restauration (Landkildehus et al., 2014;

Vaquer-Sunyer et al,, 2015).

7.1.3 Quelle est la réactivité des communautés phytoplanctoniques de lagunes cotiéres
en re-oligotrophisation a un enrichissement nutritif ponctuel ?

Dans le contexte de la restauration écologique, les communautés phytoplanctoniques des
lagunes ont montré une modification de leur composition pour s’adapter au nouvel état
d’eutrophisation et a la modification de la limitation nutritive (Chapitre 3). Ces changements de
composition traduisent également la mise en place de stratégies d’exploitation et d’utilisation
des ressources adaptées aux nouvelles conditions trophiques de leur milieu. Leur réactivité a un
pulse nutritif a illustré le degré de limitation auquel elles font face, et leur degré d’adaptation a la
re-oligotrophisation. Cette information permet également de mieux prédire les trajectoires et la
durée des processus de restauration écologique (Wood and Bukaveckas, 2014).

Dans cette optique, 'expérience d’enrichissement in situ menée au cours de I'été 2014, et
qui a fait 'objet du Chapitre 6, a mis en évidence plusieurs points. En premier lieu, les
communautés phytoplanctoniques des deux lagunes aux niveaux d’eutrophisation contrastés et
soumises a un processus de re-oligotrophisation depuis 2006 ont répondu rapidement a un
enrichissement nutritif. Cette réponse s’est traduite par une production de biomasse
relativement importante au cours des 24 h d’incubation. La communauté phytoplanctonique de
la lagune hypereutrophe a en outre montré une limitation nutritive avant la fin de I'incubation,
malgré la forte concentration en nutriments ajoutée (20 pM de NH4 0,8 uM de PO4). Par
comparaison, la méme expérimentation d’enrichissement menée dans une lagune oligotrophe et
peu soumise a des pressions anthropiques depuis les années 2000 (Ayrolle) a induit une faible
réponse du phytoplancton (< a 12 % d’augmentation du taux de croissance). Dans cette lagune

trés peu enrichie, les herbiers sont abondants et constituent le principal producteur primaire
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(Rapports RSL). Dans des conditions de faible disponibilité nutritive, les Phanérogames ont
montré une forte compétitivité pour I'acquisition des nutriments, au détriment du compartiment
phytoplanctonique, suggérant que le phytoplancton n’a globalement pas un accés important aux
nutriments externes ou recyclés dans cette lagune (de Wit et al.,, 2012). La faible réponse de
cette communauté phytoplanctonique en terme de croissance traduit soit (i) une faible
utilisation des nutriments externes, au profit de nutriments issus du stockage interne, (ii) un
stockage des nutriments apportés plutét qu'une production de biomasse (Litchman et al., 2009;
Domingues et al., 2011). La réponse des lagunes palavasiennes a l'enrichissement refléte une
vulnérabilité trés importante de ces lagunes, beaucoup plus marquée que pour la lagune
oligotrophe. En effet, le fonctionnement des lagunes palavasiennes pourrait étre rapidement
altéré (Elliott et al., 2007) par le biais d’'une forte production de biomasse phytoplanctonique et
une modification de la composition des communautés au profit des organismes les plus
compétitifs (De Wit, 2011). Les différents groupes taxonomiques et fonctionnels composant les
communautés ont répondu plus ou moins fortement a I'enrichissement. Globalement, les plus
petites classes de taille ont davantage profité de 'enrichissement que les cellules plus larges.
Dans les lagunes du complexe des étangs palavasiens, l'ultraphytoplancton principalement
constitué de picoeucaryotes a dominé et profité principalement de 'enrichissement, tandis que
dans la lagune oligotrophe, ce sont les picocyanobactéries riches en phycocyanine qui ont été
avantagées. Cet réponse reflete la forte compétitivité des picoeucaryotes et des cyanobactéries

face a un pulse nutritif (Caroppo, 2000; Bec et al., 2005).

7.1.4 Quelles sont les stratégies d’exploitation des ressources des communautés
phytoplanctoniques en réponse a la limitation nutritive, accrue lors des processus
de re-oligotrophisation ?

L’expérience d’enrichissement in situ a également mis en évidence une limitation
nutritive marquée dans les trois lagunes durant la période estivale. A court terme, la
communauté phytoplanctonique de la lagune hypereutrophe a montré une forte limitation en
azote. Cette limitation a été provoquée par une consommation rapide des nutriments par les
picoeucaryotes présents en grande abondance (De Wit et al,, 2015). La forte concentration en
phosphates dans I’eau confirme I'importance des flux benthiques de nutriments, puisque malgré
sa forte consommation, le phosphate n’est pas limitant. En revanche, les flux benthiques sont
malgré tout insuffisants en ammonium pour soutenir la croissance picoeucaryotique. Les
communautés phytoplanctoniques des lagunes méso- et oligotrophe ont quant a elles été co-
limitées en azote et en phosphore. Ces résultats concordent avec I’'étude de Souchu et al. (2010)
qui avait montré que l'augmentation de l'eutrophisation des lagunes conduit a une
intensification de la limitation par l'azote, tandis que les lagunes moins eutrophisées sont

davantage limitées en phosphore.
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Pour répondre a cette limitation, les divers groupes phytoplanctoniques composant ces
communautés ont utilisé différentes stratégies. Les picoeucaryotes dominants la communauté
de la lagune hypereutrophe ont été les seuls a profiter des apports en azote recyclé. Cette
observation reflete une fois de plus leur forte compétitivité pour acquérir les nutriments par
rapport aux autres classes de tailles, qui ont uniquement utilisées leurs ressources internes en
azote. Dans la lagune mésotrophe, le microphytoplancton semble avoir davantage profité des
ressources nutritives recyclées, a I'inverse de l'ultraphytoplancton qui a principalement utilisé
des ressources internes, de la méme fagon que dans la lagune oligotrophe. Ces deux lagunes ont
abrité une plus forte proportion de diatomées, dont Chaetoceros sp., qui a également exhibé des
capacités de croissance estivales importantes et parfois supérieures a l'ultraphytoplancton
(Zhang et al,, 2005). De plus, les picocyanobactéries composant principalement la classe de taille
<5 um dans la lagune oligotrophe ont déja témoigné de I'utilisation de ressources internes dans

des milieux peu favorables (Glover et al., 2007).

7.2 Conclusion générale

La restauration écologique est définie par la Société pour la restauration écologique
(SER, www.ser.org) comme « le processus d’assister la régénération d'un écosysteme qui a été
endommagé, dégradé, ou détruit» (SER, 2004). D’aprés les résultats du Chapitre 3, la re-
oligotrophisation du complexe des lagunes palavasiennes a donc initié leur restauration
écologique, puisqu’elle a permis de réduire leur dégradation et d’améliorer significativement
leur fonctionnement. Globalement, ce travail de these a permis d’apporter des connaissances sur
les processus intervenant lors de la restauration écologique de lagunes cotiéres tres
dégradées, par le biais de I'étude du compartiment phytoplanctonique. Les trajectoires
d’évolution des communautés phytoplanctoniques lors de ces processus sont résumées au
travers d'un schéma bilan (Figure 21).

En premier lieu les communautés phytoplanctoniques d'une lagune hypereutrophe,
présentant un apport continu d’eau douce chargée en nutriments via les effluents d’une station
de traitement des eaux usées, étaient principalement dominées par des eucaryotes de taille
réduite (2-6 pm) (Bec et al, 2011). Ces organismes de petite taille étaient principalement
représentés par des diatomées, particulierement compétitives, associées a des Algues vertes de
type Chlorelle. Ces deux groupes phytoplanctoniques ont un mode de vie colonisateur,
caractérisé par une réponse rapide a une perturbation environnementale telle qu’un
enrichissement nutritif (Stratégie C) (Smayda and Reynolds, 2001) (Figure 21).

Un processus de re-oligotrophisation initié via une réduction drastique des apports en
N et P inorganiques a entrainé une réponse rapide des lagunes, illustrée par une chute de la

biomasse, plus forte dans celles qui étaient initialement les plus dégradées. Cette réduction a
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été tempérée ces trois derniéres années par une tendance a 'augmentation de la biomasse, bien
qu’elle soit encore tres faible par rapport aux seuils atteints avant la mise en place de la re-
oligotrophisation (Figure 21). La chute des biomasses s’est accompagnée d'une réduction des
abondances de picoeucaryotes, en particulier des diatomées. Ce groupe phytoplanctonique
s’est avéré moins adapté a l'utilisation des flux benthiques issus de la reminéralisation
bactérienne, représentant la nouvelle source principale de nutriments pendant la période
estivale. L'ammonium, associé aux fortes températures estivales a stimulé la croissance des
Algues vertes picoeucaryotiques de type Chlorelle, qui ont par la suite dominé la communauté
phytoplanctonique. Cette étape est illustrée par la communauté de la lagune hypereutrophe
Méjean ouest (MW) (Figure 21). Cette lagune hypereutrophe présente encore un état tres
dégradé 9 ans apres la réduction des apports diffus, reflété par une forte limitation en azote et
par des flux benthiques de nutriments provenant de la reminéralisation de stocks de matiere
organique importants. Lors d'un pulse nutritif, les picoeucaryotes profitent majoritairement, et
sont les principaux a exploiter les ressources en azote recyclés.

La ré-oligotrophisation a également initié le retour d'une saisonnalité des
communautés liée a des apports nutritifs variables au cours du temps. Cette saisonnalité de la
biomasse s’est illustrée par l'apparition de groupes phytoplanctoniques appliquant des
stratégies de vie tolérant le stress nutritif (stratégie S), grace a des taux de croissance plus
lents, saturants a des concentrations nutritives plus faibles, ou capables de stocker les
nutriments. Parmi ces organismes, les Dinophytes ont augmenté leur fréquence d’apparition et
leur abondance (Figure 21). Leur présence pourrait étre liée a I'utilisation de voies trophiques
alternatives a l'autotrophie, via la mixotrophie (Reynolds, 2006). Dans un milieu possédant de
fortes quantités de matiere organique, les organismes phagotrophes pourraient se maintenir
malgré une plus faible compétitivité pour les nutriments inorganiques dissous, grace a
I'ingestion de particules ou 'osmotrophie de nutriments organiques dissous. L’hétérotrophie par
le biais de la prédation pourrait également profiter aux Dinophytes dans un milieu dégradé siége
d’'une forte productivité primaire (Stoecker, 1999). Ces organismes ont notamment montré une
dominance de la biomasse phytoplanctonique a la fin des efflorescences printaniéres et estivales
au cours de I'année 2013 (Figure 21).

La caractérisation des communautés phytoplanctoniques d'une lagune mésotrophe (IN)
a permis de visualiser I'état vers lequel devraient tendre les communautés phytoplanctoniques
de lagunes dégradées si la restauration écologique se poursuit (Figure 21). Dans une lagune
mésotrophe, possédant des stocks de nutriments organiques moins importants, les
communautés phytoplanctoniques se sont définies par une biomasse modérée, et une
diversité taxonomique et fonctionnelle plus marquée que dans la lagune hypereutrophe. Le

picophytoplancton n’est pas aussi majoritaire, et on observe des successions de diverses classes
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de tailles et divers groupes phytoplanctoniques en fonction des saisons et des apports nutritifs.
Les diatomées participent plus fortement a la composition des communautés printaniéres, et
sont remplacées en début d’efflorescence estivale par des picoeucaryotes appartenant aux
Algues vertes (Glibert et al., 2010). Les Algues vertes sont ensuite elles-mémes remplacées par
les Dinophytes en fin d’efflorescence (Figure 21). Les Cryptophytes présentent des biomasses
plus importantes, et on voit également apparaitre des Picocyanobactéries riches en
phycoérythrine et des Haptophytes, particulierement adaptés aux milieux peu turbides et peu
eutrophisés.

La caractérisation des communautés phytoplanctoniques d'une lagune oligotrophe
(AYR) a permis d’illustrer le fonctionnement d’'une lagune peu anthropisée et eutrophisée, vers
lequel les lagunes dégradées devraient tendre a l'issue de la restauration écologique (Figure 21).
Les communautés phytoplanctoniques de la lagune oligotrophe se sont illustrées par de trés
faibles biomasses. Elles étaient dominées par l'ultraphytoplancton, principalement
représenté par des picoeucaryotes trés compétitifs pour 'acquisition des nutriments en milieu
limitant (Bec et al., 2005). Cette communauté a également présenté de faibles abondances de
picocyanobactéries riches en phycoérythrine. Lors de périodes climatiques plus instables, une
dominance transitoire des picocyanobactéries riches en phycocyanine associée a des diatomées
benthiques a été mise en évidence. Ces organismes témoignent d'un brassage significatif des
eaux et des sédiments rendant la colonne d’eau turbide, notamment en automne (Voros et al.,
1998). Dans cette lagune, une dominance occasionnelle des diatomées et des Dinophytes a été
observée. La présence de ces organismes est certainement favorisée par leurs adaptations aux
conditions nutritives défavorables. Les diatomées centriques de grande taille peuvent en effet
s’affranchir de la limitation nutritive par le biais de stockage de nutriments dans leurs
vacuoles, et les Dinophytes via l'utilisation de la mixotrophie et d’'un taux de croissance plus
lent. Dans cette lagune, les organismes phytoplanctoniques ne sont sans doute pas les principaux
producteurs primaires. Les herbiers a Phanérogames composés de Zostera noltei couvrant
plus de 80% de la surface d’Ayrolle (De Wit et al., 2015), jouent certainement ce rdle. Ces
organismes possedent en effet des capacités d’acquisition des nutriments tres compétitives en
milieu oligotrophe. Elles leur permettent d’exploiter les nutriments inorganiques dissous au
détriment du phytoplancton qui va privilégier l'utilisation de ressources internes (de Wit et al,,
2012).

Ces trois lagunes témoignent des successions de producteurs primaires intervenant le
long d’'un gradient d’eutrophisation (ou de re-oligotrophisation). Aujourd’hui, 9 ans apreés la
réduction drastique des apports nutritifs aux lagunes, des Macroalgues sont réapparues
transitoirement dans la lagune hypereutrophe Méjean (Ulva spp., Chaetomorpha spp.). La lagune

Ingril nord a également vu augmenter sa surface colonisée par les Macrophytes (De Wit et al,,
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2015). Ces organismes autotrophes entrent en compétition avec le phytoplancton, modifiant la
disponibilité nutritive. On observe une tendance inverse a celle proposée par Schramm (1999)
et Bricker et al. (2008) pour expliquer les successions de producteurs primaires au cours du
processus d’eutrophisation. Les organismes pélagiques régressent en termes de biomasse et
d’abondance, laissant une place croissante aux organismes benthiques qui peuvent exploiter la
lumiere incidente accrue grace a la réduction de la turbidité, et les stocks benthiques de
nutriments (Schramm, 1999; Bricker et al, 2008). Ces observations soulignent I'importance
d’'intégrer les Macrophytes dans l'étude des trajectoires d’évolution des communautés
autotrophes des lagunes coOtiéres soumises a des processus de restauration écologique (voir
perspectives de recherches § 7.3.2.3) (Newton et al.,, 2014).

En terme de restauration écologique, les Chapitres 3, 4, et 5 ont montré une tendance a
I'aggravation de I'eutrophisation dans les étangs palavasiens de 2012 a 2014, illustrée par une
augmentation de la biomasse et par I'importance de groupes phytoplanctoniques adaptés a des
systémes dégradés et riches en matiére organique (Smayda and Reynolds, 2001; Reynolds et al,,
2002). Ces assemblages témoignent de stocks sédimentaires toujours importants, produisant
des flux benthiques suffisamment forts pour soutenir une forte production primaire estivale
(Cowan et al,, 1996; Gallegos and Jordan, 1997), et favorisant également les espéces pouvant
consommer la matiere organique par des modes de nutrition alternatifs. La gravité de ce retour
vers un état dégradé n’est pas identique pour toutes les lagunes. Les lagunes les moins
dégradées a l'origine telles qu’'Ingril nord, montrent malgré tout une stabilité de leur niveau
d’eutrophisation, et une co-limitation en azote et phosphore témoignant d’'une dynamique
d’oligotrophisation. Néanmoins, les communautés de cette lagune ont fortement réagi a un
enrichissement nutritif, ce qui suggére une vulnérabilité toujours importante vis-a-vis de

I'eutrophisation.
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Figure 21. Schéma bilan - Impact de la réduction des apports nutritifs diffus sur les trajectoires

des communautés phytoplanctoniques d’'une lagune trés

dégradée. Analogie entre cette

trajectoire et la composition des communautés de trois lagunes aux niveaux d’eutrophisation

7

contrastes.
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7.3 Perspectives

7.3.1 Larestauration écologique des lagunes - Quelle évolution ?

A partir de I'ensemble des résultats obtenus pendant la these, nous avons pu évaluer
I'efficacité des moyens mis en place pour améliorer la qualité et le fonctionnement des lagunes,
et statuer sur les efforts supplémentaires a entreprendre pour poursuivre cette dynamique. Les
actions ayant visé a réduire les apports de matiére organique par le biais d’'une réduction des
apports en nutriments correspondent a un processus de re-oligotrophisation (Nixon, 2009).

Si I'on se base sur les études des processus de re-oligotrophisation de systemes fermés
ou semi-fermés (lacs, lagunes) (Yamamoto, 2003; Jeppesen et al.,, 2005; Phillips et al., 2005),
ainsi que sur la hausse de biomasse observée dans les étangs palavasiens depuis 2012, leur
restauration écologique n’est probablement pas atteignable dans les conditions actuelles, ou
bien n’atteindra pas son terme avant une tres longue période. La hausse de biomasse suggére
qu'un palier aurait été atteint a 'issue de la réduction des apports. Cette observation implique la
nécessité de prendre des mesures de restauration supplémentaires pour améliorer davantage la
qualité et le fonctionnement des lagunes et dépasser ce palier (Jeppesen et al.,, 2007; De Wit et
al,, 2015). Sans cela, le bon état écologique ne sera pas atteignable, notamment pour les lagunes
les plus eutrophisées telles que Méjean. Ces écosystémes pourraient rester dans un état
alternatif turbide similaire a ceux mis en évidence dans d’autres écosystémes fermés soumis a
une restauration écologique (Jeppesen et al., 2007). Plus encore, pour cette lagune, I'éventualité
de parvenir a un fonctionnement proche de celui d’Ayrolle choisie comme lagune de référence
vers lequel pourraient tendre les lagunes palavasienne a l'issue de la restauration écologique
parait utopique sans effort supplémentaire. Le choix d'un état atteignable (de Wit, 2011)
pourrait étre appliqué dans ce cas-1a, puisque I'état de référence a peu de chance d’étre
approché sans mesure complémentaire. L’incapacité a tendre vers I'état désiré, et la stagnation a
un état encore éloigné de I'état atteignable pourraient s’expliquer par une production primaire
soutenue par des stocks benthiques de nutriments toujours significatifs. Elles pourraient
également provenir d’'une vulnérabilité des lagunes face aux changements climatiques globaux.
En effet, 'augmentation des températures et des épisodes climatiques extrémes pourraient avoir
favorisé la productivité primaire phytoplanctonique et macrophytique (de Wit, 2011).

Aujourd’hui, la problématique de la restauration écologique des lagunes palavasiennes
nécessite de redéfinir 'objectif que I'on cherche a atteindre dans le cadre de cette restauration.
L’objectif du bon état écologique des eaux douces et superficielles d’ici 2027 imposé par la
Directive Cadre sur I'Eau n’a pas été atteint pour l'instant, et est encore entouré d'une forte
incertitude quant a la durée et les moyens nécessaires (“DCE,” 2000; Derolez et al., 2015). La

définition de I'état désiré vers lequel on souhaite voir tendre les lagunes palavasiennes nécessite
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une approche concertée entre écologues, économistes, juristes, sociologues, gestionnaires,
utilisateurs, pour tenir compte des multiples usages des systemes lagunaires. Cette démarche
intégre un enjeu supplémentaire a la restauration écologique des lagunes vers un bon état:
I'usage durable des écosystémes restaurés, aussi relayé par la DCE. Par ailleurs, cette approche
aurait également l'intérét de sensibiliser tous les usagers des lagunes a la nécessité du maintien
de leur bon état écologique. Elle permettrait également d’'impliquer les populations locales dans
la prise de décision concernant la politique de gestion de ces écosystémes. Les lagunes sont
généralement entourées de zones densément peuplées, et les bonnes pratiques de ces
populations en matiere de gestion de leurs déchets (ou de lutilisation de produits
phytosanitaires par exemple) peuvent avoir un poids non négligeable sur leur restauration
écologique (“Les actes des rencontres LAGUN'R - Rencontres scientifiques autour de I'étang de
Berre”, 2013; Newton et al., 2014).

Les lagunes sont des écosystémes tres productifs procurant une grande variété de
services tels que I'aquaculture, la production de poissons via des nourriceries pour les juvéniles
et les espéces migratrices, la nidification des oiseaux, la protection contre les tempétes, le
tourisme, etc. Ces services sont d'une grande importance écologique mais aussi économique
pour notre société (Anthony et al, 2009; Newton et al., 2014). L’exploitation des lagunes est
donc tres diverse, et suscite des conflits concernant les attentes des utilisateurs par rapport au
fonctionnement lagunaire a l'issue de la restauration écologique. Celles-ci sont tres différentes
en fonction des corps de métier, et impliquent donc des visions contrastées quand a I'état désiré
pour les lagunes du complexe des étangs palavasiens.

Les conchyliculteurs et les pécheurs, qui représentent les activités économiques
principales des lagunes, désirent un écosystéme productif permettant une croissance rapide des
poissons et des coquillages. Cette attente implique donc une biomasse phytoplanctonique
suffisante pour alimenter les niveaux trophiques supérieurs. Dans d’autres lagunes
méditerranéennes, la restauration écologique a déja permis de réduire les épisodes anoxiques
liés aux crises dystrophiques qui avaient majoritairement lieu en période estivale (Lardicci et al.,
2001) et particulierement dans la lagune de Thau (Derolez, 2015). A ce titre, elle apporte une
amélioration significative des conditions de production aquacole et ichtyologique en réduisant
les risques de mortalité liés a I'anoxie. En terme d’impact sur le réseau trophique, la restauration
écologique a induit un changement dans la structure et la composition des communautés
phytoplanctoniques. Cette modification a des répercussions sur '’ensemble du réseau trophique,
puisque tous les organismes phytoplanctoniques n’ont pas la méme qualité nutritionnelle
(Cloern and Dufford, 2005). L’augmentation de la taille des cellules pourrait étre bénéfique pour
les organismes filtreurs dont les capacités de filtration pouvaient étre limitées par la taille

réduite des cellules phytoplanctoniques (Caroppo, 2000). Cependant, le remplacement des
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diatomées par des Dinophytes observé dans nos lagunes, également induit par la réduction des
apports en PID dans la Mer intérieure de Seto (Japon) a eu un impact plutot négatif sur le réseau
trophique, et donc sur les organismes consommant le phytoplancton tels que les huitres et les
poissons. Le taux de croissance plus lent des Dinophytes a réduit les transferts entre le
phytoplancton et les niveaux trophiques supérieurs, induisant une réduction de la production
huitriére et un déclin des prises de péches (Yamamoto, 2003). La restauration écologique des
lacs a quand a elle induit une réduction des prises de poissons (Jeppesen et al., 2005). Elle a
également occasionné un changement de leur composition, traduite par une réduction des
abondances de poissons plancti-benthivores, une augmentation des poissons herbivores
consommant les Macrophytes, et des poissons prédateurs (Jeppesen et al, 2007). La
restauration écologique pourrait donc engendrer une modification des pratiques de péche
(modification des espéces) et conchylicoles (augmentation potentielle de la durée de
production), associée a une mortalité réduite. Cependant, aucune différence entre la diversité et
la densité de poisson de trois lagunes aux niveaux d’eutrophisation contrastées, dont deux
appartenant au complexe des étangs palavasiens (Ingril et Prévost), n’a été mise en évidence en
2011 (Brehmer et al,, 2011). Ce résultat suggere que ces modifications pourraient ne pas avoir
lieu avant d’atteindre un niveau de restauration écologique tres avancé.

Les usagers, dans le cadre du tourisme et des activités récréatives (baignade), désirent
une eau de bonne qualité, une absence de nuisances olfactives, la présence d’especes
emblématiques telles que les Flamants rose. La restauration écologique devrait permettre de
réduire les nuisances olfactives causées par la dégradation de la matiere organique en condition
anoxique, notamment grace a la réduction des malaigues (Souchu et al,, 1998). La restauration
pourrait également représenter un intérét majeur pour le tourisme, en améliorant la perception
des populations vis-a-vis de ces systémes parfois négligés en raison de leur mauvaise réputation
(systemes pollués, mauvaises odeurs, moustiques). A ce titre, la restauration accroitrait la valeur
économique des lagunes, a travers notamment leur valeur patrimoniale (De Wit et al., 2015).
Cependant, la restauration pourrait également avoir un effet indésirable sur le tourisme. La
réapparition d’'une végétation benthique en réponse a la réduction de la turbidité de I'eau
pourrait représenter une modification environnementale défavorable aux populations de
Flamants roses qui passent une partie de I'année sur les étangs palavasiens, s’alimentant
d’invertébrés qui colonisent les fonds vaseux. La restauration permettant la recolonisation des
fonds par les Macrophytes pourrait donc entrainer une migration de cette espéce dont l'acces
aux fonds vaseux sera réduite, vers des milieux plus favorables. Cette disparition serait toutefois
compensée par l'apparition ou l'amplification de la présence d’autres organismes d’intérét
écologique ou possédant un attrait touristique plus adapté a la présence de Macrophytes. Parmi

eux, les hippocampes pourraient représenter un intérét touristique, de méme que l'avifaune
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consommant des poissons herbivores (De Wit et al, 2015). D’'un autre point de vue, les
personnes pratiquant la plaisance ou les sports de glisse (planche a voile, Kitesurf) désirent des
écosystémes peu densément peuplés par les Macrophytes génant le déplacement en bateau. Or
ces communautés devraient étre favorisées par la restauration écologique, et augmenter leur
surface de colonisation, induisant une réduction de la fréquentation des lagunes par les
personnes pratiquant ce type d’activité. Pour mettre en place des moyens supplémentaires de
restauration, il est donc nécessaire de cibler 1'état désiré vers lequel I'ensemble des usagers
souhaite voir tendre les lagunes. Tous les parameétres évoqués ci-dessus nécessitent d’étre pris
en compte, a travers une démarche participative telle que la concertation.

La restauration écologique des lagunes a déja demandé un investissement trés important
(De Wit et al,, 2015), et nécessitera des colits supplémentaires liés soit a I'application d’actions
ciblées, soit a la gestion a long terme de ces milieux. Ces problématiques posent une deuxieme
question inhérente a 'application de projets de restauration écologique d'un écosysteme soumis
a une exploitation intense et diverse, et procurant de nombreux biens et services utiles au bien-
étre des populations: Est ce que les avantages apportés par la restauration écologique
I'emporteront sur les colits investis dans cette optique, et a quel terme les compenseront-ils
(Alexander and McInness, 2012) ?

Cette question souléve un besoin de connaitre précisément la valeur des services
écosystémiques fournis par les lagunes, et le gain qu’apporterait la restauration écologique a la
valeur globale des écosystemes. Le choix des techniques de restauration passives ou actives a
mettre en place sur les lagunes palavasiennes doit donc intégrer :

* une évaluation des services écosystémiques qu’elles fournissent (Aronson et al, 2013;
Salles, 2010), cette étape nécessitant une bonne connaissance du fonctionnement des
lagunes notamment en terme de biodiversité (Brehmer etal., 2011) ;

* une étude sur les perceptions des populations bénéficiaires des services écosystémiques
envers les lagunes afin de juger de leur importance ;

* l'impact éventuel de la restauration sur la valeur de ces services.

A ce titre, la valeur du capital naturel représentant les stocks de ressources naturelles,
desquels dérivent les biens et services dont dépendent les sociétés et 'économie humaine, doit
étre estimée (Aronson et al, 2007). Le capital naturel regroupe (i) le capital naturel
renouvelable (écosystéme, étres vivants), intégrant la biodiversité, (ii) le capital naturel non
renouvelable (énergies fossiles, minéraux), (iii) le capital naturel récupérable (eau potable) (iv)
le capital naturel cultivé (aquaculture, pisciculture). Selon cette définition, les services
écosystémiques pourraient donc étre définis en termes d’intéréts du capital naturel, qui
apportent eux-mémes des bénéfices aux populations humaines (“Les actes des rencontres

LAGUN'R - Rencontres scientifiques autour de I'étang de Berre”, 2013).
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La compensation des colits des mesures de restauration écologique par I'augmentation
des bénéfices prodigués par les services écosystémiques pourrait également illustrer l'efficacité
de ces mesures de restauration écologique. Cette approche est trés complexe, et nécessite
l'utilisation de nombreuses techniques pour évaluer d'une part, le fonctionnement des lagunes
(Brehmer et al,, 2011), d’autre part la valeur économique de la biodiversité (capital naturel) et
de tous les services écosystémiques prodigués par la lagune et qui découlent de son
fonctionnement (y compris les services procurant un bénéfice indirect, tels que la protection des
coOtes ou I'épuration de I'eau). Cette valeur économique se traduit notamment par la perception
des populations et leur consentement a payer (De Wit et al., 2015). D’autre part, le bénéfice
économique apporté par la restauration écologique doit aussi étre quantifié. Cette analyse doit
également intégrer les incertitudes liées a I'efficacité des mesures de restauration et les conflits
d’'intéréts des différents usagers de 'écosysteme (Salles, 2010).

A titre d’exemple, plusieurs mesures de restauration active par le biais d’actions d’éco-
ingénierie pourraient permettre d’améliorer le fonctionnement des lagunes du complexe des
étangs palavasiens, et atteindre le bon état écologique imposé par la DCE. Dans le cas des
lagunes les plus dégradées, deux techniques pourraient étre appropriées pour réduire les
quantités de matiere organique stockées depuis la réduction des apports nutritifs. En premier
lieu, les stocks benthiques de nutriments étant la principale source soutenant la production
primaire, un dragage pourrait permettre d’enlever une partie des sédiments contaminés, et
réduire ainsi 'eutrophisation des lagunes (Moss et al., 1996). De la méme fagon, 'enlévement
d’une partie des Macroalgues qui se sont développées grace a ces stocks sédimentaires, et qui ne
sont pas consommées (via le broutage ou la reminéralisation bactérienne de la matiere
organique), pourrait également permettre de réduire 'eutrophisation et 'occurrence de crises
dystrophiques liées a leur dégradation (De Wit et al., 2015). Dans les lagunes moins dégradées
présentant une colonisation partielle d’herbiers (telle qu'lngril nord et sud), le
réensemencement ou la plantation d’herbiers pourrait permettre d’accélérer leur propagation.
Cette mesure permettrait d’accélérer 'amélioration de la qualité de I'eau et du fonctionnement
écologique du milieu. Ces mesures ont déja montré leur efficacité dans divers écosystemes en
cours de réhabilitation, tels que I'étang de Berre, la lagune du Prévost au sein des étangs
palavasiens, ou des zones cotiéres (USA) (Orth et al,, 2012; “Les actes des rencontres LAGUN'R -
Rencontres scientifiques autour de I'étang de Berre”, 2013; De Wit et al,, 2015).

Ces questions sont aujourd’hui abordées par lI'Observatoire Homme-Milieux littoral
méditerranéen, et font I'objet d’'une thése de doctorat, débutée en 2015 par Mariam Sy, sous la
direction de Rutger de Wit, intitulée « Evaluation des services écosystémiques et d’intégrité

écologique des systémes lagunaires dans un processus de restauration écologique ».
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7.3.2 Perspectives de recherche
L’ensemble de ce travail de thése et les perspectives de gestion qui en découlent

introduisent de nouvelles questions qui pourraient faire I'objet de recherches futures.

7.3.2.1 Poursuivre la compréhension des processus de restauration écologique des
lagunes palavasiennes

La restauration initiée en décembre 2005 n’a pas permis d’atteindre un bon état
écologique de I'ensemble des lagunes du complexe des étangs palavasiens. Cette dynamique va
donc étre poursuivie, ce qui nécessite un maintien du suivi de leurs caractéristiques trophiques.
Cette mesure est en effet essentielle pour évaluer mais également pour comprendre les
trajectoires d’évolution des lagunes en réponse aux mesures de restauration écologique
(Newton et al,, 2014). Les résultats du Chapitre 4 indiquent que la période estivale est la plus
propice pour illustrer I'effet du niveau d’eutrophisation sur le phytoplancton. Le suivi pourrait
donc étre prolongé uniquement durant I'été, en intégrant le mois de septembre qui a également
témoigné de fortes biomasses phytoplanctoniques et de conditions estivales.

L'importance des flux benthiques de nutriments dans le maintien d’'un état trophique
dégradé a été établi pour le cas des lagunes palavasiennes présentant d’'importants stocks de
matiere organique benthique. Dans des milieux peu profonds tels que les lagunes cotieres, les
processus physico-chimiques a l'interface sédiments-eau jouent un role prépondérant sur le
fonctionnement écologique global (Cloern and Jassby, 2008). Au sein des lagunes palavasiennes,
ces processus se sont illustrés par une stimulation de la production primaire phytoplanctonique
en condition estivale. Dans le cadre du suivi de la restauration écologique, il serait donc
judicieux de quantifier ces processus, et d’évaluer leur impact réel sur les communautés
phytoplanctoniques. Ces observations pourraient étre reliées a une étude approfondie des
adaptations fonctionnelles du phytoplancton en terme de régime trophique en lien avec le
niveau d’eutrophisation des lagunes et le processus de re-oligotrophisation (consommation des
ressources en azote et phosphore organique dissous et particulaire, voir ci-dessous § 7.3.2.2).

Dans le contexte actuel, et compte-tenu des hausses de biomasse phytoplanctonique
durant les étés 2012 a 2014 en paralléle a la hausse des températures et des épisodes orageuy, il
semble également important d’évaluer I'effet potentiel des changements climatiques globaux sur
le fonctionnement des lagunes palavasiennes. Les changements climatiques ont un impact avéré
sur les communautés phytoplanctoniques des milieux marins cotiers. Dans les systemes peu
profonds ou la lumiére n’est pas limitante, cet impact est essentiellement lié a deux principaux
parametres influencant la productivité primaire : la température et la disponibilité nutritive
(Cloern and Dufford, 2005). Dans la région au sud des Cévennes, les changements climatiques
globaux vont notamment se traduire par des températures moins froides en hiver, une hausse

des températures et de la secheresse estivale, associés a l'augmentation des épisodes
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climatiques extrémes (Site internet « Science et vie »). La température régulant la productivité
primaire et les processus physico-chimiques responsables des flux nutritifs d’origine benthique,
sa hausse entrainerait une augmentation de la productivité (et sur une plus longue période de
I'année), associée a une accentuation des flux benthiques. La recrudescence des épisodes
climatiques extrémes altérerait le régime hydrologique des écosystémes marins cotiers
(Kennish et al,, 2014). Cette altération se traduirait par un accroissement des apports ponctuels
en eau douce et en nutriments provenant du lessivage du bassin versant, ayant également un
impact sur les communautés phytoplanctoniques (Moss et al., 2011). Le suivi estival pourrait
ainsi permettre de surveiller/détecter 'apparition de modifications dans le fonctionnement des
lagunes liés aux changements climatiques (Cloern and Jassby, 2008; Kennish et al., 2014). Les
liens de cause a effet entre la hausse des températures et des précipitations, les processus
physico-chimiques internes, et la hausse de la biomasse ou la modification des communautés
phytoplanctoniques pourraient également étre approfondis notamment par le biais
d’expérimentations en mésocosmes. Deux hypotheses peuvent alors étre envisagées :

* Les changements climatiques globaux vont fragiliser la résilience et la résistance des
lagunes cotieres face aux perturbations environnementales, par le biais de catastrophes
naturelles telles que les inondations (Kennish et al.,, 2014). La hausse des températures va
accroitre les flux sédimentaires, qui vont stimuler la production primaire (Jeppesen et al.,
2007, Zilius et al,, 2013). L’élévation du niveau de la mer n’ayant pas affecté le caractere
confiné des lagunes, la matiére organique produite va s’accumuler, accentuant les
symptomes d’eutrophisation (Moss et al.,, 2011). Ces processus risquent donc de freiner voir
inhiber la restauration écologique.

* La hausse des températures induite par les changements climatiques va accroitre la
reminéralisation bactérienne de la matiere organique, accentuant la production primaire.
Ce mécanisme va aggraver l'eutrophisation des lagunes un temps, mais les processus de
restauration vont s’accélérer puisque les stocks sédimentaires vont étre consommés plus
rapidement. La hausse des températures va également provoquer la montée du niveau de la
mer et des lagunes, accroissant les échanges avec le milieu marin. Le renouvellement plus
rapide de I'eau va accélérer I'export de la matiere organique hors de la lagune, accélérant
leur restauration écologique.

L’évaluation des impacts des changements climatiques globaux sur le fonctionnement
des lagunes permettrait une estimation plus réaliste de 'efficacité et de la durée des processus
de restauration écologique en tenant compte des scénarios climatiques établis pour les

prochaines décennies (Landkildehus et al., 2014).
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7.3.2.2 Perspectives de recherche concernant le phytoplancton

L’étude des trajectoires d’évolution des communautés phytoplanctoniques lors de
processus de restauration des lagunes méditerranéennes a permis de mettre en évidence des
successions de groupes phytoplanctoniques possédant des caractéristiques fonctionnelles
adaptées a la modification de la qualité et de la quantité des ressources nutritives disponibles.
Nos observations ont notamment souligné une accentuation de la présence et de I'abondance de
certains groupes tels que les Cryptophytes et les Dinophytes suite a la réduction des apports
diffus en provenance des effluents de la station de traitement des eaux de 'agglomération de
Montpellier. Cette réduction a modifié la forme et la quantité des nutriments disponibles pour
les organismes autotrophes, accentuant la limitation en nutriments inorganiques dissous, tandis
que les stocks de nutriments organiques dissous et particulaires sont restés relativement élevés.

Les Cryptophytes, les Chrysophytes et les Dinophytes possédent des caractéristiques
fonctionnelles leur permettant de se maintenir dans des conditions limitantes en nutriments
inorganiques dissous. Ces caractéristiques fonctionnelles se manifestent par des capacités
d’acquisition des nutriments via la consommation de ressources organiques dissoutes ou
particulaires par 'osmotrophie ou la phagotrophie (Stickney et al., 2000; Cloern and Dufford,
2005). L'utilisation de ces stratégies alternatives a l'autotrophie traduit généralement une
réponse a la limitation pour une ressource, qu’elle soit lumineuse ou nutritive (Stoecker, 1999;
Stickney et al, 2000; Smalley and Coats, 2002). Elle peut intervenir lorsque la limitation est
entrainée par la consommation des nutriments par des organismes plus compétitifs (Smalley
and Coats, 2002). Ce peut étre le cas lors de successions saisonniéres, les organismes
mixotrophes apparaissant transitoirement a l'issue d'un pulse nutritif lorsque les groupes
phytoplanctoniques plus compétitifs ont consommé les nutriments disponibles et deviennent
limités (Stickney et al, 2000). L’utilisation de la mixotrophie a également été observée en
réponse a une limitation de la lumiere (Marshall and Laybourn-Parry, 2002; McKie-Krisberg et
al, 2015). Grace a ces modes de nutrition, ces organismes ont pu entrer en compétition avec les
organismes uniquement phototrophes et dominer transitoirement les écosystemes en cours de
re-oligotrophisation (Tableau 6). Leur présence peut donc refléter la modification des
ressources induite par des processus de re-oligotrophisation.

Alissue de la restauration, lorsque les stocks nutritifs sédimentaires ont été consommeés,
ces groupes ne sont plus forcément les plus compétitifs. [ls pourraient donc étre supplantés par
des groupes phytoplanctoniques plus adaptés a l'oligotrophie, tels que les picoeucaryotes
possédant une forte compétitivité en milieu limitant (Bec et al.,, 2005), ou les diatomées stockant
les nutriments pour s’affranchir de la limitation nutritive (Litchman et al, 2009). Néanmoins,
des especes mixotrophes tels que Prorocentrum minimun, micans et triestinum, ou Dinophysis sp.

ont également été observées dans la lagune oligotrophe Ayrolle. Les capacités osmotrophiques
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et phagotrophiques constituent également un avantage adaptatif majeur dans des conditions
nutritives limitantes. En effet, elles permettent une ingestion plus efficace des nutriments qui
sont beaucoup plus concentrés dans les proies telles que les bactéries ou dans des particules de
matériel humique que dans la colonne d’eau. En outre, I'ingestion de proies est favorisée par
l'augmentation de la limitation en phosphore ou en azote (Legrand et al, 1998; Granéli and
Turner, 2006; Burkholder et al., 2008). Dans une lagune oligotrophe et limitante en phosphore
comme Ayrolle, cette caractéristique peut étre trés avantageuse pour les Dinophytes tels que
Prorocentrum micans. En effet, les picocyanobactéries de type Synechococcus, qui sont des
proies privilégiées par ces Dinophytes phagotrophes (Jeong et al, 2005b), ont été identifiées
dans cette lagune au cours du suivi mensuel. Heterocapsa triquetra constitue un autre exemple
de Dinophyte dont la phagotrophie est favorisée en condition nutritive limitante, a travers
I'ingestion de petits flagellés et diatomées. Dans les milieux limités en azote tels que la lagune
Méjean, d’autres especes de Dinophytes tels que Gymnodium sanguineum identifiés au cours du
cycle annuel combleraient leur besoin en azote grace a I'ingestion de petits ciliés (Legrand et al,

1998).

Tableau 6. Exemples de l'utilisation de stratégies d’acquisition des ressources alternatives a la
phototrophie en réponse a la ré-oligotrophisation.

Milieu Contexte Organismes Stratégie . R.eferenc.e
bibliographique
Lac Constance Re-oligotrophisation,  Dinobryon sp. Phagotrophie sur (Kamjunke et al.,
limitation en P Chrysophyte des bactéries 2007)
Mer interne de Re-oligotrophisation  Alexandrium Consommation de (Anderson et al,
Seto Réduction des apports tamarense, POD 2002;
en PID Gymnodinium Yamamoto, 2003)
catenatum,
Dinophytes
Lagune de Thau  Re-oligotrophisation,  Alexandrium Phagotrophie sur (Collos et al., 2009)
réduction des catenella, Synechococcus,
concentrations en Dinophyte consommation
Phosphore réactif d’'urée
soluble

Dans ce contexte, il parait donc pertinent d’approfondir les connaissances sur les
capacités mixotrophiques des Crypto-, Chryso- et Dinophytes au sein des lagunes en cours de
restauration écologique. Il faudrait dans un premier temps caractériser finement les successions
d’espéces pratiquant ces modes de nutritions dans les lagunes du complexe des étangs

palavasiens témoignant d’états de restauration contrastés. A partir des espéces identifiées, les
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processus d’'ingestion de proies et de particules seraient précisés par I'estimation du nombre et
des types de particules ingérées grace a certaines techniques telles que l'ingestion d’algues
marquées par de la fluorescence (Fluorescently Labelled Algae) (Legrand et al,, 1998).

En parallele, une estimation des concentrations en nutriments organiques dissous et
particulaires (POD, POC, NOD, NOC, COD, COP) présents dans ces lagunes permettra de
quantifier les stocks de matiére organique disponible ou potentiellement reminéralisable
(Guariento et al, 2010). Cette information précisera la quantité de nutriments qui pourraient
encore stimuler la croissance phytoplanctonique et maintenir un état d’eutrophisation dégradé.
Elle permettrait aussi d’expliquer la transition des communautés phytoplanctoniques vers une
dominance d’organismes capables de consommer la matiére organique ou les bactéries elles-
mémes stimulées par cette source de nutriments (Burkholder et al, 2008).

Cette étude pourrait en parallele aborder le risque d’apparition d’espéces
potentiellement nuisibles ou toxiques, généralement associées a l'utilisation de la mixotrophie
(Burkholder et al., 2008). Cette problématique pourrait en effet faire 'objet d’'une attention
croissante, puisque de nombreuses especes parmi les Dinophytes recensés parfois en grande
abondance dans les lagunes palavasiennes (Prorocentrum, Protoperidinium, Gymnodinium,
Alexandrium, Gonyaulax, Heterocapsa, Dinophysis, Scrippsiella, Vulcanodinium etc.) sont
identifiées comme potentiellement nuisibles ou toxiques (Jeong et al, 2005a; Granéli and
Turner, 2006; Spatharis et al, 2009). Ces Dinophytes présentent un risque pour la santé
humaine, qui s’est déja manifesté par le biais d'une contamination de bivalves d’intérét
commercial dans Ingril (Abadie, 2015; Abadie et al, 2015). La quantification des stocks
benthiques de cellules enkystées dans les lagunes palavasiennes et I'impact des caractéristiques
environnementales des lagunes sur la composition et 'abondance de ces kystes permettrait de
préciser le risque d’efflorescence toxique d’espéces telles qu’Alexandrium tamarense ou
Scrippsiella sp. (Pospelova et al, 2004; Krepakevich and Pospelova, 2010). Ce risque n’est
cependant pas généralisable a long terme pour toutes les lagunes et peut étre tempéré, puisque
ces organismes tolerent mal une forte variabilité environnementale. En conséquence, dans les
lagunes soumises a des perturbations par des apports d’eau douces permanents ou transitoires
telles que Méjean, Arnel, ou Vic, ces communautés devraient étre régulées naturellement et ne
devraient pas s'implanter de maniere permanente.

Le groupe des picoeucaryotes, qui a été principalement décrit au cours de ce travail par
la composition pigmentaire grace a 'HPCL et la cytométrie, est actuellement l'objet d'une
description plus fine de sa diversité. En effet, la diversité génétique de ces organismes est en
cours de détermination dans cinq lagunes du complexe des étangs palavasiens (Méjean ouest,

Prévost, Vic, Ingril nord et sud), par Daniel Grzebyk du Laboratoire MARBEC.

287



Chapitre 7 - Discussion, conclusions et perspectives

7.3.2.3 Intégrer le phytoplancton dans le fonctionnement du compartiment autotrophe

La restauration écologique des lagunes a initié une profonde modification du
compartiment autotrophe. La chute des biomasses phytoplanctoniques a entrainé la réduction
de la turbidité, accroissant la quantité et modifiant la qualité de la lumiére pénétrant dans la
colonne d’eau. L’augmentation de la disponibilit¢é lumineuse a permis la réapparition et
l'augmentation de la présence d’organismes autotrophes benthiques et/ou sessiles
(Macroalgues et Phanérogames, voir discussion § 7.2) (De Wit et al., 2015). Schramm a proposé
en 1999 un schéma illustrant les phases de succession des producteurs primaires dans des eaux
coOtieres peu profondes en réponse a l'augmentation de l'eutrophisation. Les observations
menées sur les étangs palavasiens depuis la diversion de 'émissaire de la station de traitement
des eaux de Montpellier suggerent une succession de producteurs primaires comparable a
I'inverse de la séquence proposée par Schramm, illustrée dans la Figure 22. Ce constat implique
que le phytoplancton pourrait étre fortement concurrencé pour les nutriments disponibles qui
sont actuellement déja limitants. Cette compétition pourrait étre particuliéerement accrue dans le
cadre de la restauration écologique, puisque la re-oligotrophisation a modifié la balance
nutritive des apports externes (bassin versant) et internes (reminéralisation bactérienne). Dans
ces conditions, la majorité des nutriments disponibles en été proviennent des sédiments, et
favorisent les organismes benthiques qui peuvent les absorber avant les organismes pélagiques
tels que le phytoplancton (McGlathery et al, 2001; Chatterjee et al, 2013). Le
microphytobenthos constitue également un compartiment important, en particulier dans ces
systémes peu profonds ou le brassage des eaux par le vent provoque de fréquentes remises en
suspension sédimentaires (Chatterjee et al, 2013). Par ailleurs, ces organismes sont
régulierement identifiés comme appartenant au phytoplancton pélagique lorsqu’ils sont remis
en suspension dans la colonne d’eau. Leur identification semble donc nécessaire pour avoir une
vision exhaustive du phytoplancton stricto sensu.

Il serait donc particulierement pertinent d’intégrer l'ensemble des organismes
autotrophes benthiques et sessiles au suivi estival, et a I'étude de I'impact des flux nutritifs
benthiques sur le phytoplancton (De Wit et al, 2012). En effet, les organismes benthiques
participent fortement aux processus physico-chimiques intervenant a 'interface sédiments-eau,
et doivent étre pris en considération (Chatterjee et al., 2013, Kennish et al., 2014). Peu d’études
ont déja tenu compte de toute la diversité des organismes autotrophes dans les écosystémes
marins cotiers, la plupart se focalisant sur un compartiment (McGlatehry et al, 2001, Kennish et
al, 2014). Cette stratégie permettrait pourtant d'une part d’appréhender les interactions
(compétition, inhibition) qui peuvent intervenir entre ces organismes, et qui sont
particuliéerement importantes dans des milieux peu profonds tels que les lagunes (McGlathery et

al, 2001; Kennish et al, 2014). De plus, les caractéristiques trophiques contrastées des lagunes
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du complexe des étangs palavasiens permettraient de mettre en évidence I'impact du niveau
d’eutrophisation sur la diversité des producteurs primaires et leurs interactions. D’autre part,
I'ensemble de ces organismes participe a la réponse de I'écosysteme a la ré-oligotrophisation.
Cette stratégie permettrait donc de préciser les trajectoires d’évolution des organismes
autotrophes au cours de la restauration écologique, et de mieux prédire la durée de ces
processus. La réimplantation de Macrophytes pourrait accélérer les processus de restauration,
en facilitant la transition vers un état alternatif « clair », grace a leur compétition pour les
ressources nutritives, le piégeage des nutriments sur une plus longue période (Kennish et al,
2014), ou l'inhibition de la croissance phytoplanctonique par de l'allélopathie (Laabir et al,
2013).

REDUCTION EUTROPHISATION

Réduction drastique des apports nutritifs
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Figure 22. Succession des compartiments autotrophes phytoplanctoniques et macrophytiques.
Adapté de Schramm 1999 et de Bec et al., ICES 2011.

La caractérisation des successions des Macrophytes en fonction de 'eutrophisation des
lagunes et des processus de restauration de 1998 a 2015 est en cours de détermination, dans le
cadre de la these de doctorat d'Ines Le Fur, co-encadrée par Rutger de Wit et Vincent Ouisse
(IFREMER). Elle permettra de vérifier/compléter les trajectoires d’évolution de ces organismes
suite a la réduction des apports proposées dans la Figure 22. Au cours de cette thése, les flux de
nutriments, la production primaire et la séquestration de la matiere par différents genres
représentatifs de niveaux d’eutrophisation contrastés (Ulva, Gracilaria, Chaetomorpha,

Halopithys, et Zostera noltei) vont également étre quantifiés. La finalité sera d’estimer par de la
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modélisation la durée des processus de restauration écologique en fonction des stocks de
nutriments et de I'ensemble des parameétres décrits ci-dessus. Il serait donc intéressant a l'issue
de cette thése de mutualiser les observations menées sur le phytoplancton et les macrophytes,
afin de mieux comprendre les processus de restauration écologique des lagunes et de comparer
I'impact des niveaux d’eutrophisation contrastés a I'origine du processus de re-oligotrophisation
sur leurs trajectoires.

Des expérimentations in situ pourraient également préciser les interactions entre ces
compartiments, via la compétition pour les ressources ou 'allélopathie. Leur mise en place serait
la prochaine étape logique puisque des essais in vitro ont déja mis en évidence un mécanisme
d’'inhibition du phytoplancton par des substances sécrétées par les Phanérogames (Laabir et al.,

2013).

7.3.2.4 Intégrer le phytoplancton dans le réseau trophique

Le phytoplancton n’est pas le seul compartiment biologique impacté par la restauration
écologique et le réchauffement climatique. L’ensemble des organismes du milieu profitant de
transferts d’énergie issue de la production primaire est touché par la modification de la
disponibilité des ressources nutritives (Fig. 23), au travers les changements qu’elle occasionne
sur la biomasse et la composition des communautés des producteurs primaires (Cloern and
Dufford, 2005).

Il serait intéressant d’étudier I'ensemble des niveaux du réseau trophique, tels que le
zooplancton, les poissons et les oiseaux dans les lagunes palavasiennes. Ce travail permettrait de
caractériser plus précisément les types d’interactions entre ces différents organismes (Fig. 23).
Il est important de comprendre ces interactions car elles participent aux processus qui
contrdlent la structuration et la composition des communautés de chaque niveau trophique
(Guariento et al, 2010). Au sein du réseau trophique, deux effets régulent principalement les
communautés par des mécanismes en cascades: les effets bottom-up et top-down. Les effets
bottom-up sur le phytoplancton proviennent des nutriments nécessaires a leur survie. Ces effets
ont par conséquent été abordés lors de ce travail de thése. Ils doivent par ailleurs étre complétés
par (i) I'étude de I'impact des flux benthiques et de la matiére organique sur les communautés
phytoplanctoniques (§ 7.3.2.1), et (ii) la compétition des autres compartiments autotrophes
pour la disponibilité des ressources (§ 7.3.2.2). En revanche, les effets top-down n’ont pas été
évoqués, alors que la prédation joue un role essentiel sur la structuration du phytoplancton (Fig.
19) (Cloern and Dufford, 2005; First et al,, 2007). Coupler I'étude de ces compartiments aurait
I'avantage d’'une part d’améliorer la compréhension de la contribution des niveaux trophiques
supérieurs a la structuration des communautés phytoplanctoniques, notamment a travers la
prédation sélective et les cascades trophiques (Cloern and Dufford, 2005; Cardona, 2006).

D’autre part, le couplage de tous les compartiments permettrait d’avoir une vision plus réaliste
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du fonctionnement des lagunes (Guariento et al., 2010), et donc de l'effet de la restauration
écologique a long terme sur leur fonctionnement. Enfin, cette démarche pourrait aider a prédire
I'effet de la restauration sur une grande partie des services écosystémiques tels que la
production ichtyologique, le role nourricier pour les oiseaux (poissons et zooplancton), la
production aquacole, les activités récréatives (qualité de 'eau, présence de macrophytes ou de
nuisances olfactives liées a la décomposition de la matiére organique). Ce genre d’étude plus
globale pourrait servir d’outil pour la prise de décision d’actions de gestion des lagunes

(Brehmer et al, 2011).
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Figure 23. Interactions et transferts d’énergie entre le phytoplancton et les métazoaires
benthiques et pélagiques, en fonction de leur taille et de leur mode de nutrition. Tiré de Cloern
and Dufford (2005).

Concernant le phytoplancton, une meilleure compréhension du réle de ce compartiment
dans le réseau trophique pourrait étre obtenue au travers de la complexification de I'approche
de leur diversité fonctionnelle, en intégrant des traits ayant un effet sur les interactions entre
communautés. Par exemple, les mécanismes d’allélopathie inhibant la croissance des
prédateurs, ou la qualité nutritionnelle (Cloern and Dufford, 2005), les capacités d’ingestion des
différentes sources de nutriments (matiére organique, bactéries, etc.). Cette démarche
permettrait d’avoir une vision plus globale des interactions entre cellules phytoplanctoniques, et

entre le phytoplancton et les niveaux trophiques supérieurs.
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Résumé

Les lagunes Méditerranéennes ont été profondément dégradées par les pressions anthropiques, en particulier le
complexe des étangs Palavasiens qui a souffert d’un enrichissement nutritif intensif provenant de 1’effluent de la station de
traitement des eaux de 1’agglomération Montpelliéraine. Cet enrichissement a engendré un gradient trophique de la méso- a
I’hypertrophie dans ces huit lagunes, altérant profondément la structure des producteurs primaires vers une dominance du
compartiment phytoplanctonique. Le phytoplancton témoigne d’une réponse rapide a la variabilité environnementale, et son
importante diversité lui permet de refléter une grande diversité de processus écologiques et de fonctionnement écosystémiques.
Ce compartiment constitue donc un indicateur du fonctionnement des écosystémes aquatiques pertinent et fréquemment utilisé.

Depuis Décembre 2005, I’effluent responsable de I’eutrophisation des lagunes Palavasiennes a été dévié dans la mer
Meéditerranée. Cette mesure a réduit de 70 a 83 % les apports en phosphore et azote inorganiques aux lagunes, initiant un
processus de restauration écologique. Cette thése vise a mieux comprendre les processus de restauration des lagunes
Meéditerranéennes via I’étude des trajectoires d’évolution des communautés phytoplanctoniques. L’analyse de 14 ans de
données de 2000 a 2013 a permis de montrer que la restauration engagée par la re-oligotrophisation des lagunes a entrainé une
amélioration de la qualité de ’eau principalement liée a la réduction drastique de la biomasse phytoplanctonique. Cette
réduction a illustrée la chute des abondances de Diatomées picoeucaryotiques, qui étaient particulicrement favorisées par les
apports nutritifs diffus provenant de I’effluent. L’analyse des trajectoires des communautés phytoplanctoniques depuis la
réduction des apports a mis en évidence une modification de leur composition exprimée par une hausse des abondances des
Algues vertes et des Dinophytes. Cette modification reflete le changement induit par la re-oligotrophisation de I’origine et de la
forme des nutriments disponibles. Elle traduit notamment ’importance des flux d’ammonium et de phosphates sédimentaires
pour lesquels les Algues vertes sont trés compétitives, et I’importance des stocks de matiere organique favorisant les especes
mixotrophes. Le picophytoplancton qui dominait exclusivement les communautés est aujourd’hui transitoirement remplacé par
le nano- et le microphytoplancton au cours des efflorescences saisonnieres, grace a des stratégies d’acquisition et d’utilisation
des nutriments différentes. La variabilité saisonnieére de la diversité taxonomique et fonctionnelle des communautés
phytoplanctoniques de deux lagunes du complexe des étangs Palavasiens aux niveaux trophiques contrastés a été approfondie,
et comparée a celle d’une lagune oligotrophe. Cette analyse a mis en évidence des particularités des communautés, témoignant
de fonctionnements écologiques distincts principalement lié a la dégradation des lagunes par I’eutrophisation. Les résultats de
cette theése indiquent que les processus de restaurations restent inachevés. La biomasse phytoplanctonique tend a ré-augmenter
depuis 2012 en réponse a des conditions climatiques favorables. Le phytoplancton des lagunes Palavasiennes réponds toujours
fortement a un pulse nutritif, illustrant la vulnérabilité de ces lagunes vis-a-vis de 1’enrichissement d’origine anthropique.

Mots-clés : Phytoplancton, eutrophisation, restauration, re-oligotrophisation, diversité, lagunes cotieres

Abstract

Mediterranean coastal lagoons have been deeply degraded by anthropic pressures, especially those from the Palavasian
complex, which have affected by an intensive nutrient enrichment from the sewage treatment plant of the Montpellier
agglomeration. This enrichment displayed a trophic gradient from mesotrophy to hypertrophy in these height lagoons. It also
altered primary producers communities by favoring fast growing phytoplankton. The phytoplankton responds very fast to
environmental variability. Its high diversity allows it to reflect a huge diversity of ecological processes and ecosystem
functioning. These characteristics enable it to be an efficient and widely used indicator of aquatic ecosystems functioning.

In December 2005, the effluent responsible of the eutrophication of the Palavasian lagoons was diverted in the
Mediterranean Sea. This measure drove a reduction of the inorganic phosphorous and nitrogen inputs to the lagoons from 70 to
83 %, and began an ecological restoration process. This thesis aimed to improve the understanding of the restoration process of
Mediterranean coastal lagoons by studying phytoplankton communities’ trajectories. The analysis of fourteen years data from
2000 to 2013 established that the restoration initiated by the re-oligotrophication of coastal lagoons led to an improvement of
the water quality, linked to a drastic reduction of the phytoplankton biomass. This reduction highlighted a sharp drop of the
picoeukaryotic Diatoms, which were particularly enhanced by the diffused nutrient inputs from the effluent. The analysis of
phytoplankton trajectories since the nutrient inputs reduction showed a modification of composition highlighted by an increase
of abundances of Green algae and Dinophytes. This modification reflects the change of the origin and the form of available
nutrients caused by the re-oligotrophication. It especially emphasize the importance of ammonium and phosphate benthic
fluxes for which Green algae are the most competitive, and the importance of benthic stocks of organic matter which favor
mixotrophic species. Picophytoplankton, which was exclusively dominant in the Palavasian lagoons before the diversion, is
now temporarily replaced by nano- and microphytoplankton during seasonal blooms thank to other strategies to acquire and
use nutrients. The seasonal variability of taxonomic and functional phytoplankton diversity of two lagoons from the Palavasian
complex with diverse trophic status was deepened, and compared to those of an oligotrophic lagoon. It highlighted some
particularities of the phytoplankton communities to fit to distinct ecosystems functioning linked to the degradation caused by
eutrophication. The restoration is still unfinished today. The phytoplankton biomass increases since 2012 in response to
suitable climatic conditions. The phytoplankton of the Palavasian lagoons still quickly responds to a nutrient pulse,
highlighting the lagoon vulnerability to an anthropic nutrient input.

Key words: Phytoplankton, eutrophication, restoration, re-oligotrophication, diversity, coastal lagoons



