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Résumé	
Macroinvertébrés	benthiques	et	hyphomycètes	aquatiques	représentent	une	part	importante	
de	la	biocénose	des	cours	d’eau	de	tête	de	bassin.	D’un	point	de	vue	écologique,	ils	participent	
au	 recyclage	 du	 carbone	 organique	 à	 travers	 leur	 implication	 dans	 certaines	 fonctions	
écosystémiques	telles	que	la	décomposition	de	la	litière.	Ce	processus	est	vital	pour	les	cours	
d’eau	 forestiers	 ou	 bordés	 de	 ripisylve.	 Si	 celui-ci	 est	 aujourd’hui	 bien	 étudié	 en	 milieu	
tempéré,	la	contribution	des	deux	types	de	décomposeurs	(champignons	et	invertébrés)	reste	
mal	comprise	en	milieu	tropical	du	fait	de	la	variabilité	éco-géographique	prononcée	de	ce	
biome.	Cette	thèse	qui	concernait	deux	régions	de	Guinée	jusque-là	 inexplorées,	 la	Guinée	
Forestière	et	la	Haute-Guinée,	avait	un	double	objectif.	D’une	part,	il	s’agissait	de	documenter	
la	diversité	taxonomique	et	trophique	des	communautés	de	macroinvertébrés	benthiques	et	
la	composition	des	assemblages	d’hyphomycètes	aquatiques.	D’autre	part,	 la	thèse	visait	à	
caractériser	le	processus	de	décomposition	de	la	litière	et	les	communautés	de	décomposeurs	
associés,	notamment	dans	une	perspective	de	quantification	de	la	contribution	de	chacun	des	
deux	 groupes.	 Cette	 dernière	 étude	 répondait	 ainsi	 à	 l’hypothèse	 d’une	 plus	 grande	
importance	des	décomposeurs	fongiques	aux	faibles	latitudes	en	comparaison	des	latitudes	
élevées	où	l’activité	des	décomposeurs	invertébrés	est	prépondérante.		

Une	 étude	 exploratoire	 menée	 sur	 12	 rivières	 a	 révélé	 une	 diversité	 de	 45	 taxons	
correspondant	 à	 la	 faune	 macrobenthique	 de	 l’Afrique	 de	 l’Ouest,	 et	 incluant	 un	 taxon	
nouveau,	 Asellus,	 s’ajoutant	 à	 la	 liste	 des	 crustacés	 connus	 de	 Guinée.	 Les	 deux	 régions	
d’étude	se	différenciaient	dans	 la	composition	des	groupes	trophiques	 :	 les	déchiqueteurs,	
essentiellement	 représentés	 par	 les	 crevettes,	 étaient	 dominants	 dans	 les	 cours	 d’eau	 de	
Guinée	 Forestière,	 et	 les	 racleurs	 abondaient	 dans	 ceux	 de	 savane	 en	 Haute-Guinée,	
caractérisés	par	une	faible	densité	de	la	végétation	riveraine.	Par	ailleurs,	les	prélèvements	
d’eau	et	d’écume	ont	décelé	 la	présence	de	29	espèces	d’hyphomycètes	aquatiques.	A	ces	
espèces	 viennent	 s’ajouter	 9	 autres	 identifiées	 sur	 les	 litières	 lors	 des	 expériences	 de	
décomposition	portant	ainsi	à	38	le	nombre	d’espèces	identifiées	pour	la	Guinée	au	cours	de	
cette	thèse,	dont	12	sont	nouvelles	pour	le	continent	africain.		

Les	 expériences	 menées	 dans	 les	 deux	 régions	 montrent	 une	 décomposition	 rapide,	
probablement	en	partie	liée	à	la	forte	teneur	en	nutriments	des	litières,	et	une	faible	diversité	
des	décomposeurs	associés.	Dans	 les	deux	cours	d’eau	 temporaires	de	savane	étudiés,	 les	
invertébrés	 associés	 aux	 litières	 étaient	 absents.	 Comme	 une	 compensation,	 l’activité	 des	
champignons	était	accrue,	 lesquels	accumulaient	une	biomasse	mycélienne	 très	élevée.	 La	
présence	de	déchiqueteurs	potentiels	(Caridina	africana,	crustacés	Atyidae)	a	été	notée	dans	
les	deux	cours	d’eau	étudiés	de	Guinée	Forestière	mais	leurs	densités	étaient	faibles.	Dans	les	
deux	régions,	la	différence	entre	les	taux	de	décomposition	totale	et	microbienne	était	faible,	
soulignant	une	 importance	minime	des	 invertébrés	et	un	 rôle	majeur	des	 champignons	et	
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confirmant	 notre	 hypothèse.	 Il	 a	 également	 été	 montré	 au	 cours	 de	 cette	 thèse	 que	 les	
asséchements	des	 cours	d’eau	avaient	peu	d’influence	 sur	 le	 taux	de	décomposition	de	 la	
litière.	 Par	 ailleurs,	 une	 faible	 diversité	 des	 organismes	 décomposeurs,	 invertébrés	 et	
hyphomycètes	aquatiques,	ne	semble	pas	altérer	le	processus	de	décomposition.	Ainsi	les	lois	
générales	basées	sur	 les	 facteurs	déterminants	de	 la	décomposition	des	 litières	 tels	que	 la	
qualité	du	matériel	végétal	ou	un	rôle	équilibré	entre	les	deux	types	de	décomposeur,	ne	sont	
pas	nécessairement	transposables	aux	milieux	tropicaux.	Enfin,	 les	résultats	de	cette	thèse	
suggèrent	 que	 les	 conséquences	 du	 changement	 climatique	 sur	 le	 recyclage	 du	 carbone	
organique	 dans	 les	 écosystèmes	 aquatiques	 d’Afrique	 de	 l’Ouest,	 région	 pourtant	 prédite	
comme	 très	 affectée,	 pourraient	 être	 fortement	 tempérées	 par	 la	 prédominance	
d’organismes	relativement	peu	vulnérables.	
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Abstract	
Benthic	 macroinvertebrates	 and	 aquatic	 hyphomycetes	 are	 major	 components	 of	 the	
biocenosis	 of	 headwater	 ecosystems.	 Both	 of	 them	 contribute	 to	 essential	 ecosystem	
functions	like	leaf	litter	decomposition	as	part	of	the	organic	carbon	cycling.	Such	a	process	is	
vital	 for	 woodland	 streams	 or	 riparian	 tree-lined	 rivers.	 While	 this	 process	 is	 very	 well	
documented	for	temperate	regions,	the	contribution	of	both	types	of	decomposers,	i.e.	fungi	
and	 invertebrates,	 remains	 poorly	 understood	 in	 the	 tropics	 partly	 due	 to	 the	 large	
ecogeographic	 variability	 prevailing	 in	 this	 biome.	 The	 present	 thesis	 dealt	 with	 two	
unexplored	regions	of	Guinea	(Forested	Guinea	and	Upper	Guinea)	and	was	motivated	by	a	
double	objective.	First,	it	aimed	at	documenting	the	taxonomic	and	trophic	diversity	of	benthic	
macroinvertebrate	 communities	 together	 with	 the	 composition	 of	 aquatic	 hyphomycete	
assemblages.	 The	 second	objective	was	 to	 characterize	 leaf	 litter	 decomposition	 and	 leaf-
associated	 decomposers,	 particularly	 in	 the	 perspective	 of	 quantifying	 the	 relative	
contribution	of	both	decomposer	types.	The	latter	study	specifically	addressed	the	hypothesis	
of	a	greater	importance	of	fungal	decomposers	at	low	latitudes	compared	to	higher	latitudes	
where	the	activity	of	invertebrate	decomposers	prevails.	

An	exploratory	survey	conducted	in	12	streams	revealed	the	occurrence	of	45	taxa	belonging	
to	the	macrobenthic	fauna	of	West	Africa	and	including	a	new	genus,	Asellus,	which	completes	
the	list	of	known	crustacean	taxa	of	Guinea.	Both	regions	differed	in	the	importance	of	the	
Functional	Feeding	Groups:	shredders,	mainly	consisting	in	shrimps,	dominated	in	Forested	
Guinea	whereas	scrapers	were	abundant	 in	 the	savannah	streams	of	Upper	Guinea,	which	
were	 characterized	by	 scarce	 riparian	vegetation.	 In	 stream	water	and	 foam,	a	 total	of	29	
species	of	aquatic	hyphomycetes	were	identified.	Moreover,	9	additional	species	were	found	
as	sporulating	on	leaves	in	litter	decomposition	experiments,	which	led	to	a	total	of	38	species	
for	Guinea	with	12	being	new	for	Africa.	This	 thesis	 thus	substantially	expanded	the	 list	of	
known	species	for	Africa.		

The	experiments	carried	out	 in	both	regions	showed	a	 fast	 leaf	 litter	decomposition,	 likely	
partly	 due	 to	 the	 high	 nutrient	 contents	 in	 litter,	 and	 a	 low	 diversity	 of	 leaf-associated	
decomposers.	 In	 the	 two	 studied	 temporary	 savannah	 streams,	 no	 leaf-associated	
invertebrates	occurred.	The	latter	was	apparently	compensated	by	a	strong	fungal	activity	as	
illustrated	 by	 very	 high	mycelial	 biomass	 accrual.	 In	 the	 two	 studied	 streams	 of	 Forested	
Guinea,	the	occurrence	of	Caridina	africana	(Atyidae	crustacean)	as	potential	shredder	could	
explain	the	leaf	mass	loss	due	to	invertebrates,	even	though	their	density	remained	low.	In	
both	regions,	the	discrepancies	between	total	and	microbial	decomposition	rates	were	weak,	
highlighting	a	minute	contribution	of	invertebrates	and	a	major	role	of	fungi	thus	supporting	
our	hypothesis.	The	present	results	suggest	that	droughts	resulted	in	low	effects	on	the	rate	
of	leaf	decomposition.	Furthermore,	leaf	decomposition	did	not	seem	to	be	affected	by	the	
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poor	 diversity	 of	 decomposers,	 i.e.	 invertebrates	 and	 aquatic	 hyphomycetes.	 Overall,	 the	
principles	 of	 leaf	 decomposition	 control	 by	 factors	 like	 the	 quality	 of	 leaf	 litter	 and	 the	
balanced	 involvement	 of	 both	 decomposer	 types	 do	 not	 appear	 to	 be	 fully	 applicable	 to	
tropical	environments.	Finally,	 the	 findings	of	 this	 thesis	 suggest	 that	 the	consequences	of	
climatic	change	on	the	cycling	of	organic	carbon	in	the	aquatic	ecosystems	of	West	Africa,	i.e.	
a	 region	 predicted	 to	 be	 particularly	 affected,	 could	 be	 mitigated	 by	 the	 dominance	 of	
organisms	exhibiting	a	low	vulnerability.	
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1.	Macroinvertébrés	et	hyphomycètes	aquatiques	:	
composantes	structurelles	et	fonctionnelles	des	
écosystèmes	aquatiques	
Les	 eaux	 douces	 sont	 d’une	 importance	 capitale	 pour	 la	 vie	 et	 le	 fonctionnement	 des	
écosystèmes.		

Les	ruisseaux	sont	composés	d'une	mosaïque	d'habitats	qui	se	distinguent	par	leur	structure	
physique,	leur	composition	faunistique	et	leur	fonctionnement.	Ceux	sont	des	écosystèmes	
ouverts	présentant	un	fort	lien	avec	les	écosystèmes	adjacents.	Ils	ont	une	forme	linéaire	(lit	
du	cours	d'eau)	et	un	fonctionnement	unidirectionnel	principalement	de	l'amont	vers	l'aval.	
Les	cours	d’eau	sont	parmi	les	écosystèmes	les	plus	complexes	et	dynamiques	(Dynesius	et	
Nilsson,	1994)	et	 jouent	des	rôles	essentiels	dans	 la	conservation	de	la	biodiversité	dans	 le	
fonctionnement	des	organismes	et	 le	 cycle	de	 la	matière	organique.	 Les	macroinvertébrés	
forment	l’essentiel	du	peuplement	benthique	des	ruisseaux.	Ils	sont	en	général	composés	de	
larves	 d’insectes,	 crustacés,	 mollusques,	 némathelminthes	 et	 annélides	 et	 se	 trouvent	
principalement	 à	 proximité	 du	 sédiment.	 Leur	 abondance	 et	 leur	 diversité	 dépendent	 du	
contexte	environnemental.	En	effet,	les	facteurs	tels	que	la	vitesse	du	courant,	la	température	
et	 le	 substrat	peuvent	 réguler	 la	 répartition	des	macroinvertébrés	au	 sein	du	 ruisseau.	De	
même,	le	peuplement	faunistique	d’un	écosystème	aquatique	est	constamment	soumis	à	la	
variabilité	spatio-temporelle	de	l’environnement.	Il	en	résulte	que	les	espèces	présentes	sont	
celles	 arborant	 les	 caractéristiques	 biologiques	 et	 les	 préférendum	 écologiques	 les	 plus	
appropriés	 aux	 différents	 types	 d’habitats	 de	 la	 mosaïque	 fluviale	 (Townsend,	 1989	 ;	
Townsend	&	Hildrew,	1994	).	Comme	ils	sont	une	source	de	nourriture	pour	plusieurs	espèces	
de	poissons,	d’amphibiens	et	d’oiseaux,	les	invertébrés	constituent	un	important	maillon	de	
la	chaîne	alimentaire	des	milieux	aquatiques	(Lozano	et	al.	2001).		

La	composition	faunistique	des	ruisseaux	réagit	nettement	aux	perturbations.	La	perturbation	
des	 habitats	 et	 l'hétérogénéité	 qui	 en	 résulte	 sont	 donc	 les	 facteurs	 principaux	 de	
structuration	 des	 communautés.	 Les	 macroinvertébrés	 sont	 sensibles	 aux	 perturbations	
environnementales	 et	 les	 variations	 interspécifiques	 de	 cette	 sensibilité	 permettent	
l’observation	d’un	gradient	de	réponses	des	communautés	selon	 l’intensité	et	 la	nature	du	
stress	(Lewis	et	al.	2001).	De	ce	fait,	les	macroinvertébrés	constituent	d’excellents	indicateurs	
de	la	qualité	de	leur	milieu.	Outre	ce	rôle,	les	invertébrés	sont	des	acteurs	clés	des	processus	
écosystémiques.	 Ils	 sont	 connus	 comme	 étant	 capables	 de	 modifier	 la	 structure	 de	 leurs	
habitats	 par	 leur	mouvement	 (e.g.	 la	 bioturbation,	Monoury	 2013).	 Les	macroinvertébrés	
benthiques	sont	cruciaux	pour	le	fonctionnement	des	écosystèmes	aquatiques	du	fait	de	leur	
rôle	 dans	 le	 recyclage	 des	 nutriments	 et	 dans	 la	 production	 primaire	 (Wallace	&	Webster	
1996)	comme	cela	a	été	montré	dans	les	études	sur	la	décomposition	de	la	litière	(Wallace	&	
Webster,	 1996;	 Covich	 et	 al.	 1999;	Wallace	 et	 Hutchens,	 2000)	 indiquant	 la	 contribution	
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majeure	 des	 déchiqueteurs	 à	 la	 conversion	 de	 cette	 litière	 en	 particules	 plus	 fines	 et	 en	
biomasse	(Cuffney	et	al.	1990	;	Gessner	et	al.	1999	;	Graça,	2001).	

Dans	 les	 ruisseaux,	 en	 plus	 de	 ce	 compartiment	 macrobenthique,	 on	 observe	 d’autres	
compartiments	 constitués	 d’algues	 (diatomées)	 et	 de	 microorganismes	 (bactéries	 et	
champignons).	 De	 nombreuses	 études	 ont	 souligné	 l’importance	 de	 ce	 compartiment	
microbien	 dans	 le	 cycle	 des	 nutriments,	 la	 décomposition	 de	 la	 matière	 organique	 et	 le	
transfert	de	la	production	primaire	aux	niveaux	trophiques	supérieurs	(Bärlocher	et	Murdoch,	
1989	;	Pusch	et	al.	1998	).	En	ce	sens,	l’action	combinée	de	ces	deux	compartiments	dans	le	
processus	 de	 décomposition	 des	 litières,	 est	 la	 garantie	 du	 bon	 fonctionnement	 d’un	
écosystème	aquatique.	Les	relations	entre	biodiversité	et	fonction	des	écosystèmes	ont	fait	
l’objet	de	nombreuses	études	ces	trois	dernières	décennies	(e.g.	Jabiol,	2010).	Ces	études	ont	
montré	l’intérêt	d’une	intégration	des	mesures	fonctionnelles	de	la	biodiversité	par	l’examen	
de	processus	écosystémiques	tels	que	la	décomposition	des	litières.	

2.	Fonctionnement	des	cours	d’eau	d’ordre	inférieur	:	
importance	de	la	décomposition	des	litières	
La	 décomposition	 des	 litières	 est	 un	 processus	 fondamental	 dans	 le	 fonctionnement	 de	
l’écosystème	de	 cours	d’eau	 forestiers	du	 fait	 que	 la	matière	organique	allochtone	 (litière	
végétal	 en	 général)	 provenant	 principalement	 de	 la	 végétation	 riveraine	 représente	 la	
principale	source	énergétique	pour	ces	rivières.	La	décomposition	de	la	matière	végétale	est	
un	processus	complexe	qui	implique	des	bactéries,	des	champignons	et	des	invertébrés	ainsi	
que	des	processus	physiques.	Les	taux	de	dégradation	des	feuilles	dans	les	cours	d'eau	sont	
influencés	 par	 des	 facteurs	 externes	 comme	 la	 température	 (LiskI	 et	 al.	 2003),	 l'abrasion	
physique	 (Heard	 et	 al.	 1999),	 la	 vitesse	 du	 courant,	 le	 pH	 (Griffith	 &	 Perry,	 1993),	 la	
disponibilité	en	nutriments	(Suberkropp	&	Chauvet,	1995)	et	la	présence	de	consommateurs	
(Graça,	2011).	Les	caractéristiques	intrinsèques	des	litières	peuvent	aussi	être	utilisées	pour	
prédire	les	taux	de	décomposition.	Il	s'agit	notamment	de	la	teneur	en	éléments	nutritifs	des	
feuilles,	la	dureté	et	la	présence	de	composés	défensifs	(Canhoto	&	Graça,	1999	;	Goncalves	
et	al.	2007),	ces	dernières	étant	largement	dépendantes	des	conditions	environnementales	
locales	(Rier	et	al.	2002).	

Une	fois	dans	le	cours	d’eau,	les	litières	sont	décomposées	par	différents	organismes	incluant	
les	 bactéries,	 les	 hyphomycètes	 aquatiques	 et	 les	 macroinvertébrés	 décomposeurs	 et	
permettent	ainsi	l’installation	d’un	réseau	trophique	diversifié	(Cummins,	1974	;	Wallace	et	
al.	1997).	

Au	cours	de	cette	thèse,	je	n’ai	pas	considéré	la	contribution	des	bactéries	au	processus,	bien	
que	participant	de	manière	substantielle	à	la	décomposition	des	litières	(Hieber	&	Gessner,	
2002)	et	pouvant	affecter	l’activité	des	hyphomycètes	aquatiques	par	le	biais	d’interactions	
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antagonistes	 (Gulis	&	Suberkropp,	2003),	 la	biomasse	et	 l’implication	des	bactéries	dans	 la	
décomposition	des	 litières	 restent	mineures	 comparées	à	 celles	des	 champignons	 (Gulis	&	
Suberkropp,	2003)	et	seraient	associées	à	des	stades	avancés	de	la	décomposition	(Baldy	et	
al.	2002	;	Baldy	et	al.	1995).		

Plusieurs	 processus	 simultanés	 conduisent	 à	 la	 décomposition	 de	 la	 litière	 (Gessner	 et	 al.	
1999).	En	premier	lieu,	elles	sont	soumises	au	cours	des	premières	24	heures	d'immersion	à	
un	lessivage	intense	qui	entraîne	une	perte	de	composés	hydrosolubles	(p.	ex.	sucres,	acides	
aminés	 et	 composés	 phénoliques)	 (Chauvet,	 1987)	 suivi	 par	 une	 colonisation	 par	 les	
microorganismes	et	notamment	les	hyphomycètes	aquatiques	(constituent	63	à	>	99	%	de	la	
biomasse	microbienne	totale),	les	bactéries	étant	moins	impliquées	dans	le	processus	(Baldy	
et	al.	1995	;	Hieber	&	Gessner,	2002	;	Gulis	&	Suberkropp,	2003).	La	fragmentation	des	litières	
constituerait	 la	 dernière	 phase	 de	 la	 décomposition.	 Opérée	 à	 la	 fois	 par	 les	 facteurs	
abiotiques	 et	 par	 la	 digestion	 par	 les	 macroinvertébrés	 déchiqueteurs	 (mais	 aussi	 par	 la	
macération	enzymatique	par	les	microorganismes),	elle	résulterait	en	la	transformation	des	
litières	en	particules	fines	(MOPF)	et	en	matière	dissoute	(DOM)	(Cuffney	et	Wallace,	1990	;	
Wallace	&	Webster,	1996	;	Gessner	et	al.	1999	;	Graça,	2011)	et	en	CO2.	Cette	consommation	
de	feuilles	par	les	déchiqueteurs	peut	représenter	plus	de	50	%	de	la	perte	de	masse	foliaire	
(Hieber	 &	 Gessner,	 2002).	 Cette	 fragmentation	 peut	 être	 amplifiée	 par	 des	 phénomènes	
physiques	 (abrasion)	 notamment	 en	 milieu	 tropical	 où	 le	 lessivage	 semble	 être	 accéléré	
(Covich,	1988).	Toutefois,	les	taux	de	décomposition	d’une	espèce	de	feuille	donnée	varient	
entre	 les	 cours	 d’eau	 (Suberkropp	 &	 Chauvet,	 1995).	 Ces	 processus	 ont	 été	 intensément	
étudiés	en	zone	tempérée	et	le	manque	d’informations	suffisantes	sur	les	rivières	tropicales	
conduit	à	des	conclusions	souvent	contradictoires.	

Contribution	des	hyphomycètes	et	invertébrés	aquatiques	dans	les	cours	d’eau	
tropicaux		

Dans	une	étude	de	comparaison	globale,	Irons	et	al.	(1994)	travaillant	sur	des	cours	d’eau	le	
long	 d’un	 gradient	 de	 latitudes	 :	 tropical	 (Costa	 Rica),	 tempéré	 (Michigan)	 et	 subarctique	
(Alaska),	suggèrent	que,	l’activité	des	macroinvertébrés	dans	le	processus	de	décomposition	
des	 litières	 serait	plus	 importante	avec	 l’augmentation	de	 la	 latitude.	A	 l’opposé,	 l’activité	
microbienne	est	plus	accélérée	à	de	basses	latitudes,	favorisée	par	les	températures	élevées.	

Dans	un	cours	d’eau	de	basse	altitude	hawaïen	Larned	(2000)	a	étudié	la	décomposition	de	
deux	espèces	 introduites	de	 litières,	Hibiscus	 tiliaceus	 et	Psidium	guajava,	 et	 constate	une	
décomposition	rapide	de	ces	espèces	et	une	faible	abondance	des	déchiqueteurs.	Il	conclue	
que	les	microorganismes	(champignons	et	bactéries)	étaient	les	principaux	agents	impliqués	
dans	le	processus	dans	le	cours	d’eau	étudié.	

Mathuriau	 &	 Chauvet	 (2002),	 investiguant	 la	 décomposition	 de	 deux	 espèces	 de	 litières,	
Croton	gossypifolius	et	Clidemia	sp,	dans	un	cours	d’eau	en	Colombie	(Andes	au	sud-ouest)	en	
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utilisant	les	sacs	à	litière,	montrent	que	les	deux	espèces	se	décomposent	rapidement	dans	ce	
cours	d’eau.	Croton	gossypifolius	perdait	ainsi	95%	de	sa	masse	initiale	au	bout	de	4	semaines	
comparé	 à	 Clidemia	 sp.	 Toutefois,	 ils	 notèrent	 la	 faible	 diversité	 et	 abondance	 des	
macroinvertébrés	 déchiqueteurs.	 Ils	 attribuaient	 la	 rapide	 décomposition	 de	 leurs	 litières	
étudiées	à	la	température	modérément	élevée	prévalant	dans	leurs	cours	d’eau,	favorisant	
l’activité	biologique	notamment	celle	des	microorganismes	

Goncalves	et	al.	(2007)	ont	étudié	la	décomposition	de	Protium	bresiliense	dans	un	cours	d’eau	
tropical	au	Brésil	(Cerrado)	et	trouvent	que	les	taux	de	décomposition	de	P.	bresilense	étaient	
plus	 faibles	 que	 ceux	 reportés	 pour	 d’autres	 espèces	 de	 feuilles	 en	 cours	 d’eau	 tempéré	
(Ostrofsky,	1997)	et	tropical	d’Afrique	et	d’Amérique	(exemple	Mathuriau	&	Chauvet,	2002).	
Ces	taux	étaient	attribués	à	deux	facteurs	indépendants,	les	facteurs	environnementaux	et	les	
caractéristiques	 intrinsèques	 de	 P.	 bresilense	 notamment	 les	 concentrations	 en	 éléments	
nutritifs	 (N	 et	 P)	 et	 en	 composés	 réfractaires	 (lignine)	 et	 la	 dureté.	 Les	macroinvertébrés	
déchiqueteurs	étaient	rares	probablement	à	cause	de	la	ressource	de	faible	qualité.	Les	taux	
de	décomposition	observés	étaient	donc	dus	à	l’activité	des	microorganismes	en	particulier	
des	hyphomycètes	aquatiques	et	à	des	phénomènes	physiques.	

Le	cas	des	cours	d’eau	d’Afrique	tropicale	

Les	études	de	décomposition	des	litières	dans	les	rivières	en	Afrique	au	sud	du	Sahara	sont	
très	rares.	Les	seules	données	disponibles	sont	du	Kenya,	sur	la	rivière	Njoro	(0°	22’	S,	36°56’	
E,	2700	m.	altitude).	

Mathooko	 et	 al.	 (2000)	 ont	 étudié	 la	 décomposition	 des	 feuilles	 d’une	 espèce	 de	 plante	
commune,	Syzygium	cordatum,	et	trouvent	des	taux	de	décomposition	très	faibles.	Mais	ils	
ont	été	apparemment	contredits	par	une	seconde	étude	sur	la	même	rivière,	conduit	sur	les	
feuilles	d’une	autre	espèce	de	plante	riveraine	Dombeya	goetzenii,	lesquelles	montraient	des	
taux	 de	 décomposition	 élevés	 pour	 les	 feuilles	 en	 permanence	 submergées	 dans	 le	 lit	
(Mathooko	et	al.	2000).		

Une	étude	sur	la	décomposition	des	litières	dans	la	rivière	Njoro	(Kenya)	en	utilisant	les	sacs	
à	litière	a	été	conduite	par	Dobson	et	al.	(2003)	sur	les	feuilles	de	plantes	communes	de	la	
végétation	riveraine,	Dombeya	goetzeni,	Syzygium	Cordatum,	Pittosporum	viridiflorum,	Rhus	
natalensis	 et	 Vanguera	 madagascariensis.	 Ils	 constatent	 que	 les	 quatre	 espèces	 se	
décomposent	 rapidement	 dans	 le	 Njoro,	 démontrant	 une	 forte	 activité	 microbienne.	 Les	
invertébrés	déchiqueteurs	étaient	moins	abondants	et	leur	biomasse	était	faible.	Cependant,	
ils	concluent	que	la	faible	biomasse	des	invertébrés	dans	leur	étude	ne	s’expliquait	pas	par	la	
mauvaise	qualité	des	litières	utilisées.		

Mwanake	 (2010),	 étudiant	 la	 décomposition	 des	 feuilles	 de	 Syzygium	 cordatum,	 Rhus	
natalensis,	Dombeya	goetzenii	et	Vanguera	madagascariensis	dans	le	Njoro,	mentionne	des	
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taux	 élevés	 de	 décomposition	 de	 ces	 espèces	 selon	 les	 limites	 proposées	 par	 Petersen	 et	
Cummins	(1974).	Il	admet	qu’en	dépit	de	l’apparente	absence	de	déchiqueteurs	dans	la	rivière	
Njoro	(Mathooko	et	al.	2000	;	Dobson	et	al.	2002	;	Dobson	et	al.	2003),	la	décomposition	est	
assurée	par	les	microorganismes.	Toutefois,	il	insiste	sur	le	fait	que	la	rareté	des	déchiqueteurs	
dans	le	Njoro	ne	peut	être	expliquée	par	la	qualité	de	la	ressource	(litière).	

Il	 ressort	de	cette	 synthèse	bibliographique	que	 les	 informations	 sur	 la	décomposition	des	
litières	et	la	contribution	des	décomposeurs	en	particulier	les	invertébrés	dans	les	tropiques	
et	notamment	en	Afrique	sont	insuffisants	et	disparates,	ne	permettant	pas	une	quelconque	
généralisation.	Plus	d’études	 sont	encore	nécessaires	 à	 la	 compréhension	de	 ce	processus	
écosystémique	sous	les	tropiques.		

3.	Contexte,	objectifs	et	structure	de	la	thèse	
L’objet	général	de	ma	thèse	est	la	contribution	à	la	connaissance	des	organismes	aquatiques	
des	rivières	de	Guinée,	qui	reste	une	région	très	peu	explorée	d’Afrique	de	l’ouest.	Ce	travail	
vise	à	1)	évaluer,	dans	un	premier	temps,	la	diversité	des	communautés	de	macroinvertébrés	
benthiques	et	d’hyphomycètes	aquatiques	de	quelques	rivières	de	Haute-Guinée	et	de	Guinée	
Forestière	;	2)	dans	un	second	temps,	aborder	le	fonctionnement	de	ces	rivières	guinéennes	
à	travers	le	processus	de	décomposition	des	litières	;	et	3)	apprécier	la	contribution	relative	
de	ces	organismes	dans	le	processus.		

Ce	 travail	 apporte	 également	 des	 informations	 sur	 l’impact	 potentiel	 du	 changement	
climatique	sur	les	rivières	d’une	région	du	monde	très	peu	étudiée.	Les	effets	du	changement	
climatique	sur	la	biodiversité	à	l’échelle	du	globe	sont	maintenant	sans	équivoque.	Parmi	les	
écosystèmes	affectés,	les	cours	d’eau	sont	particulièrement	vulnérables	aux	fluctuations	du	
climat.	 Un	 nombre	 croissant	 d’études	 à	 long-terme	 témoigne	 ainsi	 du	 réchauffement	
significatif	 (i.e.	 réchauffements	 plus	 précoces,	 plus	 longs	 et	 maxima	 plus	 élevés)	 et	 de	 la	
saisonnalité	 exacerbée	 des	 régimes	 hydrauliques	 (i.e.	 crues	 et	 étiages	 plus	 fréquents)	 de	
nombreuses	 rivières	 dans	 le	monde,	 tendances	 qui	 se	 sont	 accentuées	 au	 cours	 des	 trois	
dernières	 décennies.	 Les	modifications	 de	 structure	 et	 de	 composition	 des	 communautés	
aquatiques	 constituent	 alors	 un	 signal	 intégrateur	 des	 réponses	 écologiques	 à	 ces	
changements	climatiques.	

L’étude	de	la	diversité	des	communautés	de	macroinvertébrés	benthiques	et	d’hyphomycètes	
aquatiques	ainsi	que	de	leur	implication	dans	le	fonctionnement	des	cours	d’eau	guinéens	a	
été	conduite	dans	deux	régions	très	contrastées,	 la	Guinée	Forestière	(au	sud)	et	 la	Haute-
Guinée	(Nord-est).	Ces	deux	régions	sont	très	représentatives	des	écorégions	dominantes	en	
Afrique	de	l’ouest.	En	effet,	la	région	forestière	guinéenne	est	le	domaine	de	la	forêt	dense	
humide	avec	un	climat	sub-	équatorial	guinéen	alors	que	le	nord-est	du	pays	(Haute	Guinée)	
est	une	région	de	transition	entre	les	régions	équatoriale	et	soudanienne.	Ainsi,	en	dépit	de	
leur	situation	dans	les	tropiques,	donc	bénéficiant	de	ce	climat	global	tropical	(alternance	de	
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deux	saisons),	on	doit	s’attendre	à	ce	que	les	effets	des	changements	climatiques	se	traduisent	
différemment	 dans	 ces	 régions.	 De	 même,	 les	 réponses	 des	 écosystèmes	 (structures	 des	
communautés	et	fonctions)	seraient	fortement	variables.	C’est	dans	ce	contexte	que	s’inscrit	
cette	thèse.	Il	s’agit	d’un	travail	pionnier,	tant	les	inventaires	de	la	faune	et	de	la	microflore	
aquatique	sont	absents	dans	cette	région	du	globe.	A	fortiori,	l’implication	de	ces	organismes	
dans	 le	fonctionnement	de	 l’écosystème	aquatique	est	 inconnue.	C’est	un	 important	enjeu	
dans	 la	 mesure	 où	 l’impact	 des	 changements	 globaux	 sur	 la	 perte	 de	 biodiversité	 et	 les	
modifications	 de	 l’environnement	 devrait	 différer	 fortement	 de	 ceux	 constatés	 ou	 prédits	
dans	les	régions	tempérées	et	d’autres	régions	tropicales.	

Il	a	par	exemple	été	suggéré	dans	le	cas	d’une	fonction	clé	des	écosystèmes	d’eau	courante,	
la	décomposition	de	la	litière,	qu’une	variation	de	la	qualité	de	celle-ci	le	long	d’un	gradient	
latitudinal	pouvait	influencer	le	processus	ainsi	que	les	organismes	décomposeurs	impliqués,	
microorganismes	et	invertébrés	(Jabiol	et	al.	2013).	

L’objet	général	de	ma	thèse	est	la	contribution	à	la	connaissance	de	ces	organismes	en	Guinée.	
Ce	travail	vise	à	1)	évaluer	la	diversité	des	communautés	de	macroinvertébrés	benthiques	et	
d’hyphomycètes	 aquatiques	 de	 quelques	 rivières	 de	 Haute	 et	 de	 Guinée	 Forestière	 ;	 2)	
aborder	le	fonctionnement	de	ces	rivières	guinéennes	à	travers	le	processus	de	décomposition	
des	litières	;	3)	apprécier	la	contribution	relative	de	ces	organismes	dans	le	processus.		

Le	but	de	cette	thèse	était	d’apporter	des	éléments	de	réponse	à	deux	questions	générales	:	

•	 Quelle	est	la	composition	de	la	macrofaune	benthique	et	des	communautés	fongiques	
de	nos	rivières	guinéennes	?	Sont-elles	différentes	entre	les	deux	régions	d’étude	?		

•	 Le	processus	de	décomposition	de	 la	 litière	est-il	 rapide	?	Quels	sont	 les	principaux	
agents	impliqués	et	les	facteurs	de	contrôle	?		

Les	différents	objectifs	évoqués	ainsi	que	les	questions	qui	en	découlent	permettront	de	tester	
les	hypothèses	suivantes	:		

1)	Nos	 rivières	guinéennes	hébergeraient	une	macrofaune	et	des	 communautés	 fongiques	
diversifiées.	Du	fait	du	contraste	éco-géographique	des	deux	régions	étudiées,	il	existerait	une	
différence	dans	la	composition	des	groupes	trophiques	d’invertébrés.	

2)	La	décomposition	serait	rapide	dans	nos	cours	d’eau	guinéens,	compte	tenu	des	espèces	
végétales,	et	essentiellement	réalisée	par	les	communautés	fongiques.	

	3)	 La	 faible	 contribution	des	 invertébrés	 au	 processus	 ne	 s’expliquerait	 par	 la	 qualité	 des	
litières	 mais	 probablement	 par	 d’autres	 facteurs	 tels	 que	 les	 caractéristiques	 des	 milieux	
récepteurs	(température	élevée,	intermittence	du	débit,	etc.).	

Ces	hypothèses	sont	abordées	dans	les	différents	chapitres	de	la	thèse.	Le	chapitre	I	présente	
le	milieu	d’étude,	les	sites	et	les	méthodes	utilisées	au	cours	de	cette	thèse.	Les	chapitre	II	et	
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III	exposent	les	résultats	d’une	étude	exploratoire	sur	la	diversité	taxonomique	et	trophique	
des	communautés	de	macroinvertébrés	benthiques	et	 sur	 la	composition	des	assemblages	
d’hyphomycètes	aquatiques	de	quelques	cours	d’eau	de	Guinée	forestière	et	Haute-Guinée.	
Les	chapitres	IV	et	V,	qui	représentent	la	majeure	partie	de	ce	travail	de	thèse,	présentent	les	
résultats	de	deux	expériences	de	décomposition	des	litières	conduites	in	situ	dans	les	cours	
d’eau	de	la	Guinée	forestière	et	de	Haute	Guinée.	Ces	deux	derniers	chapitres	ont	fait	l’objet	
d’articles,	l’un	publié	dans	Biotropica	(«	Tropical	Shift	in	Decomposers’	Relative	Contribution	
to	Leaf	Litter	Breakdown	in	Two	Guinean	Streams	»,	chapitre	IV),	le	deuxième	en	préparation	
pour	Inland	Waters	(«	Leaf	litter	decomposition	in	Guinean	savannah	streams	»,	chapitre	V),	
et	sont	en	annexe	1	et	2.	L’annexe	3	correspond	à	un	troisième	article	soumis	à	ISME	Journal	
dans	le	cadre	du	projet	de	collaboration	internationale	GLOFUN,	porté	par	Seena	Sahadevan	
(Univ.	Coimbra,	Portugal	;	«	Biodiversity	and	biogeography	of	stream	litter	fungi	and	bacteria	
across	the	globe	»)	ce	pourquoi	 il	ne	figure	pas	dans	ma	thèse	en	tant	que	chapitre	à	part	
entière.	 L’objectif	 de	 ce	 projet	 était	 d’explorer	 la	 diversité	 et	 la	 composition	 des	
microorganismes	(bactéries	et	champignons)	associés	à	la	litière	en	décomposition	dans	une	
étude	à	échelle	globale	le	long	d'un	gradient	latitudinal	qui	englobait	19	cours	d'eau	dans	18	
pays	 sur	 cinq	 continents.	 Enfin,	 l’annexe	 4	 regroupe	 les	 données	 d’inventaire	 de	
macroinvertébrés	et	hyphomycètes	aquatiques	des	différentes	stations	d’étude.	
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Chapitre	I.	Sites	et	Méthodes	
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Sites	d’étude	
Ce	travail	de	thèse	était	l’étude	de	la	diversité	des	macroinvertébrés	benthiques	et	
hyphomycètes	aquatiques	et	leur	implication	dans	le	fonctionnement	écosystémique	des	
cours	d’eau	de	Guinée	».	

La	République	de	Guinée	est	située	au	sud-ouest	de	l’Afrique	Occidentale	couvre	une	
superficie	de	245.857	km².	C’est	un	pays	côtier	avec	300	km	de	littoral	atlantique,	à	mi-
chemin	de	l’équateur	et	du	tropique	du	cancer	entre	7°05	et	12°51	de	latitude	Nord	et	7°30	
et	15°10	de	longitude	Ouest.	Elle	est	limitée	à	l’Ouest	par	l’Océan	Atlantique,	au	Sud	par	la	
Sierra	Leone	et	le	Liberia	;	à	l’Est	par	la	Côte	d’Ivoire	et	le	Mali	;	et	au	Nord	par	la	Guinée	
Bissau,	le	Sénégal	et	le	Mali.	

Elle	est	caractérisée	par	un	climat	à	deux	saisons	dont	la	durée	varie	selon	les	régions	de	3	
mois	(au	Nord),	à	9	mois	(au	sud),	une	pluviométrie	variant	entre	4	000	mm	(Région	côtière)	
et	1	300	mm	(Haute	Guinée),	une	hétérogénéité	des	sols	et	un	réseau	hydrographique	
abondant.	Les	nombreux	fleuves	et	cours	d’eau	qui	y	naissent	arrosent	tous	les	pays	voisins	
et	font	de	la	Guinée	le	château	d’eau	de	la	sous-région.		

La	 diversité	 des	 conditions	 écologiques	 permet	 de	 diviser	 le	 territoire	 guinéen	 en	 quatre	
Régions	naturelles	bien	distinctes.	Cette	division	est	toutefois	grossière,	car	à	l’intérieur	d’une	
même	Région,	l’altitude,	la	topographie,	l’hydrologie,	la	végétation,	la	température	et	les	sols	
varient	largement.	

Sur	 le	plan	de	 la	végétation,	 le	pays	a	six	grands	domaines	géographiques	(la	mangrove,	 la	
forêt	sèche,	la	forêt	dense	humide,	les	montagnes,	la	savane	et	les	zones	agricoles).	

La	 grande	 diversité	 des	 paysages	 résultant	 de	 la	 grande	 variété	 des	 reliefs	 contribue	 à	 la	
création	de	nombreux	climats	locaux	avec	leurs	écosystèmes	propres.	

La	Guinée	est	subdivisée	sur	le	plan	écologique	en	quatre	Régions	naturelles	:	la	Basse	Guinée,	
la	Moyenne	Guinée,	la	Haute-Guinée	et	la	Guinée	Forestière	

La	présente	étude	a	été	conduite	dans	deux	régions	contrastées	de	Guinée,	la	Haute-Guinée	
et	la	Guinée	Forestière.	
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Figure	I.	1.	Localisation	des	régions	d’étude	

Les	 cours	 d’eau	 qui	 rentrent	 dans	 le	 cadre	 de	 cette	 étude	 sont	 situés	 au	 pied	 du	massif	
montagneux	de	Ziama	(dans	la	forêt	classée	de	Ziama)	en	Guinée	Forestière	et	dans	le	bassin	
de	la	rivière	Milo	en	Haute	Guinée.	

1.	Forêt	classée	de	Ziama	

Le	Ziama	fait	partie	des	massifs	montagneux	les	plus	connus	de	l’Ouest	africain	qui	s’étendent	
de	façon	subcontinue	depuis	le	Nord	–	Ouest	de	la	Guinée	jusqu’à	la	Côte	d’Ivoire.	Le	nom	
Ziama	est	associé	au	massif	et	à	sa	forêt.	Située	dans	la	région	de	la	Guinée	Forestière,	entre	
8°03’	à	8°32’	de	latitude	Nord	et	entre	9°08’	à	9°32’	de	longitude	Ouest,	près	des	forêts	denses	
humides	du	Liberia	et	de	la	Côte	d’Ivoire,	la	forêt	de	Ziama	a	été	classée	en	1942	et	déclarée	
en	1981	comme	réserve	de	la	Biosphère	par	l’UNESCO.		
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Figure	I.2.	Localisation	de	la	forêt	classée	de	Ziama	

De	nombreux	ruisseaux	y	prennent	source.	La	forêt	est	essentiellement	arrosée	par	la	Vèrè	
(affluent	du	Diani)	et	ses	affluents	ainsi	que	la	partie	supérieure	de	la	Lofa.		

Le	relief	très	accidenté,	est	formé	d'un	ensemble	de	collines	à	fortes	pentes	séparées	par	des	
dépressions	d'importance	variable,	où	on	rencontre	des	bas-fonds	et	des	plaines	alluviales	le	
long	des	cours	d'eau.	L’altitude	de	cet	ensemble	varie	de	850	à	1300	m.	Dans	les	piémonts,	
elle	est	de	600	m	en	moyenne.	

Le	climat	est	du	type	équatorial	guinéen,	avec	deux	saisons	distinctes.	Une	saison	des	pluies	
qui	s’étend	d’avril	à	décembre	(9	mois)	et	une	saison	sèche	de	janvier	à	mars	(3	mois).	Les	
précipitations	y	sont	abondantes,	en	moyenne	2400	mm	par	an,	avec	270	à	280	de	jours	de	
pluies	par	an	 (Boulvert,	1992).	C’est	 la	zone	 la	plus	pluvieuse	de	 la	 région.	La	température	
moyenne	de	 l’air	 est	de	24°C.	 La	 zone	est	 aussi	 caractérisée	par	 la	présence	du	brouillard	
presque	toute	l’année	(320	sur	365	jours)	et	d’une	humidité	relative	de	81%	à	96%.	
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Figure	I.3.	Carte	climatique	de	la	Guinée	Forestière	

La	forêt	classée	de	Ziama	est	située	essentiellement	sur	un	socle	granitique	précambrien.	En	
effet,	le	socle	géologique	de	la	région	est	constitué	essentiellement	de	roches	magmatiques	
de	la	famille	des	granites	avec	des	intrusions	de	dolérites,	de	péridotites,	de	kimberlites	et	de	
roches	métamorphiques	(gneiss,	quartzites	et	schistes	micacé).	Les	blocs	de	pierres	de	granite	
qui	affleurent	à	la	surface	du	sol	et	les	produits	de	l’altération	de	ces	roches	rencontrés	dans	
les	cours	d’eau	sont	un	témoignage	éloquent	de	la	nature	des	espèces	pétrographiques	du	
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milieu.	Les	roches	le	long	du	lit	et	dans	le	lit	du	cours	d’eau	Facely	Mara	illustrent	mieux	les	
roches	granitiques	dominantes	de	la	zone	d’étude	

	

Figure	I.	4.	Géologie	

Dans	le	Ziama,	on	distingue	suivant	la	classification	des	sols	de	SENASOL	(1997)	deux	classes	
de	sol	:		

• La	classe	des	associations	de	sols	ferralitiques	et	alluviaux	;	
• La	classe	des	associations	de	sols	ferralitiques	divers	alluviaux	et	squelettiques.		

En	effet,	les	récentes	études	pédologiques	menées	par	l’IRAG	dans	le	bassin	versant	de	la	Vèrè	
dans	le	cadre	de	l’étude	sur	la	résilience	climatique	ont	montré	que	les	sols	de	la	zone	d’étude	
sont	des	sols	ferralitiques	brun	forestiers	dont	la	coloration	et	la	richesse	en	éléments	nutritifs	
sont	 dues	 essentiellement	 à	 l’importance	du	 couvert	 végétal	 et	 à	 une	 intense	 activité	 des	
microorganismes.	Ces	sols	ferralitiques	bruns	forestiers,	suivant	leur	position	topographique	
le	long	d’une	toposéquence	donnée,	le	degré	du	couvert	végétal,	la	profondeur	à	laquelle	se	
trouvent	les	roches	mères,	présentent	plusieurs	types	de	profils	pédologiques	en	fonction	du	
nombre	d’horizon	:	des	sols	hydromorphes	dans	les	bas-fonds,	qui	peuvent	être	selon	le	cas	
sablonneux,	 tourbeux	 ou	 argileux	 et	 des	 sols	 peu	 évolués	 hydromorphes	 dans	 les	 plaines	
alluviales	inondables	mais	parcourues	par	des	cours	d’eau	incisés	(Zoumanigui	et	Konomou,	
2000).	La	forêt	est	de	type	dense	sempervirent	ou	semi-caducifolié.	Il	existe	deux	étages	de	
végétation	en	Guinée	forestière	:	étage	inférieur	et	étage	montagnard.	Le	premier	englobe	à	
Ziama	les	groupements	végétaux	des	plaines,	situés	au	pied	des	montagnes	ainsi	que	sur	les	
versants	 jusqu’à	 une	 altitude	 de	 950-1000	 m.	 La	 végétation	 des	 basses	 altitudes	 passe	
graduellement	 à	 celle	 de	 l’étage	 supérieur	 (Progesfor,	 1995).	 Les	 différentes	 formations	
végétales	de	la	zone	d’étude	sont	formées	essentiellement	de	forêt	dense	humide,	de	recrus	
arbustifs	post-forestiers,	des	agro-forêts,	des	forêts	secondaires	et	des	jachères	dont	la	state	
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supérieure	est	dominée	par	les	palmiers	à	huile.	La	forêt	dense	humide	favorise	la	formation	
et	la	conservation	de	sols	relativement	épais,	mais	très	sensibles	à	l'érosion	à	cause	du	relief.	

2.	Bassin	du	Milo	

Le	Milo	est	une	 rivière	 guinéenne,	 affluent	 rive	droite	du	 fleuve	Niger.	D'une	 longueur	de	
330	km,	 son	bassin	 versant	 couvre	une	 superficie	d'environ	13	500	km2.	 Le	Milo	prend	 sa	
source	dans	la	dorsale	guinéenne,	au	sud	de	la	Guinée	dans	la	Préfecture	de	Kérouané,	coule	
ensuite	vers	le	nord,	à	travers	la	région	de	Kankan,	dont	elle	traverse	la	ville	chef-lieu	avant	de	
rejoindre	le	fleuve	Niger	à	proximité	du	village	de	Niandankoro,	une	dizaine	de	kilomètres	en	
amont	de	Siguiri.	C'est	une	rivière	à	régime	pluvial,	dont	le	débit	varie	substantiellement	en	
fonction	des	saisons.	 	

	

Figure	I.	5.	Localisation	du	Milo	dans	le	bassin	du	Niger	

Le	relief	est	caractéristique	de	la	région	et	généralement	monotone	constitué	essentiellement	
de	vastes	étendus	de	plaines	et	de	plateaux,	ayant	une	altitude	moyenne	de	400	m.	Les	plaines	
sédimentaires	bordent	les	cours	d'eau	et	occupent	de	vastes	superficies.		

Le	paysage	pédologique	est	en	général	caractéristique	de	la	Haute-Guinée,	et	est	constitué	
par	 des	 associations	 de	 sols,	 notamment	 squelettiques	 et	 ferralitiques,	 squelettiques	 et	
hydromorphes,	ferralitiques	et	hydromorphes,	ferralitiques	divers	hydromorphes	et	alluviaux.	
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Les	 sols	 hydromorphes,	 alluvio-fluviaux	 dans	 les	 bas-fonds,	 les	 marécages	 et	 les	 plaines	
reçoivent	les	matériaux	d’alluvions.	

Le	 climat	 est	 de	 type	 soudanien,	 à	 deux	 saisons	 distinctes	 comme	 la	 zone	 forestière	 à	 la	
différence	que	la	saison	sèche	est	plus	longue	(environ	7	mois)	qui	s’étend	novembre	à	juin.	
Ce	 climat	 est	 influencé	 par	 l’harmatan,	 un	 vent	 chaud	 et	 sec	 qui	 souffle	 du	 nord-est	 vers	
l’intérieur	du	pays.	Les	précipitations	sont	faibles	avec	en	moyenne	1500	mm	de	pluies	par	an.	
Les	températures	sont	plus	élevées,	32°C	en	moyenne.	C’est	la	région	la	plus	aride	du	pays.	La	
végétation	 est	 du	 type	 savane	 arbustive	 et	 herbeuse.	 De	 très	 minces	 galeries	 forestières	
jalonnent	les	cours	d’eau.	

Perturbations	anthropiques.	

Pour	 satisfaire	 ses	 besoins	 vitaux,	 l’homme	 agit	 directement	 ou	 indirectement	 sur	 les	
écosystèmes	par	l’exploitation	des	ressources.	

Les	écosystèmes	aquatiques	sont	parmi	les	plus	menacés	par	les	changements	climatiques	et	
les	 activités	 anthropiques	 (utilisation	 des	 terres,	 pollution,	 surexploitation).	 Les	 influences	
humaines	sur	les	biocénoses	aquatiques	sont	très	diverses.	En	effet,	les	modifications	de	la	
morphologie	des	cours	d’eau,	leurs	usages	et	leurs	propriétés	physico-chimiques	auront	des	
conséquences	 sur	 la	 qualité	 et	 la	 quantité	 de	 l’eau.	 La	 dégradation	 des	 habitats	 et	 leur	
fragmentation	peuvent	causer	des	graves	problèmes	sur	les	populations	aquatiques.		

Les	stations	de	la	Guinée	Forestière,	compte	tenu	de	leur	situation	en	zone	de	forêt	classée	
(Ziama)	 et	 en	 raison	 de	 leur	 parcours	 sur	 terrains	 très	 accidentés	 devraient	 être	 moins	
impactées	par	les	activités	humaines.	Cependant,	des	activités	comme	l’agriculture	s’exercent	
au	niveau	des	bas-fonds	(cas	des	stations	VRE	et	BT).	Les	cours	d’eau	sont	en	général	de	petite	
taille,	 ce	 qui	 les	 rend	 moins	 importants	 pour	 des	 activités	 de	 pêche.	 Des	 cas	 de	 coupe	
clandestine	de	bois	ne	sont	pas	à	exclure	totalement.	

Les	 cours	 d’eau	 de	 plaine	 sont	 plus	 larges	 et	 profonds,	 favorisés	 par	 le	 relief	 qui	 est	
globalement	plat.	Ils	constituent	des	points	d’approvisionnement	en	eau	pour	bon	nombre	de	
populations	riveraines.	De	ce	fait,	ces	écosystèmes	sont	soumis	aux	pressions	anthropiques	
diverses	que	sont	la	destruction	des	berges	par	la	coupe	des	bois	(bois	de	chauffe	et	charbon	
de	bois)	comme	source	d’énergie	favorisant	l’érosion	des	terres	adjacentes,	la	dégradation	et	
modification	des	habitas	par	l’extraction	du	sable,	le	retrait	d’eau	pour	des	fins	de	maraichage,	
le	piétinement	par	 les	animaux	domestiques,	pouvant	causer	des	graves	problèmes	sur	 les	
populations	aquatiques,	la	culture	itinérante	sur	brûlis,	le	défrichement.	
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Figure	I.6.	Perturbation	anthropique	du	Milo	

3.	Stations	d’échantillonnage	et	d’expérimentation	

Les	travaux	de	thèse	sur	la	diversité	des	macroinvertébrés	benthiques	et	les	hyphomycètes	
aquatiques	ainsi	que	l’implication	de	ces	organismes	dans	le	fonctionnement	des	cours	d’eau	
(à	 travers	 le	processus	de	décomposition	des	 litières)	ont	porté	 sur	un	ensemble	de	cours	
d’eau	de	Guinée	Forestière	et	de	Haute-Guinée.		

Le	réseau	hydrographique	de	la	Guinée	Forestière	est	très	dense.	Les	principaux	cours	d'eau	
prennent	 leur	 source	 au	 niveau	 de	 la	 dorsale	 guinéenne.	 A	 partir	 de	 cette	 dorsale,	 il	 y	 a	
principalement	deux	sens	d'écoulement	des	cours	d’eau,	l’un	vers	le	sud	et	l’autre	vers	le	Nord	
pour	alimenter	les	bassins	versants	des	cours	d’eau	de	la	Haute	Guinée.	Les	principaux	sont	le	
Diani,	la	Makona,	le	Bafing,	la	Lofa,	le	Niandan,	la	Cavally,	la	Boya	et	la	Oulé.		

La	Haute-Guinée	est	la	zone	ayant	le	réseau	hydrographique	le	plus	dense	du	pays.	Le	Niger	
et	ses	principaux	affluents,	le	Niandan,	le	Milo	et	le	Tinkisso,	y	forment	un	vaste	éventail	de	
cours	d’eau	et	constituent	le	bassin	du	Haut-Niger.	

Notre	 intérêt	 a	 porté	 sur	 la	Vèrè	 et	 ses	 affluents	 ainsi	 que	 la	 partie	 supérieure	de	 la	 Lofa	
(Guinée	 Forestière)	 et	 les	 principaux	 affluents	 du	Milo	 (Haute-Guinée).	 Au	 total,	 14	 cours	
d’eau	ont	été	retenus	 (6	en	Guinée	Forestière	et	8	en	Haute-Guinée)	avec	une	station	par	
cours	d’eau	choisie.	Le	choix	des	stations	est	fait	en	fonction	des	critères	comme	le	couvert	
végétal,	la	nature	du	substrat,	les	actions	anthropiques,	le	tout	conditionné	par	l’accessibilité.	
Ainsi	en	GF,	nous	avons	les	stations	NL,	sur	le	cours	d’eau	Noulava,	FAM	sur	Facely	mara,	WH	
sur	Woho,	BT	sur	Botadjié,	KOM,	sur	Koilomonda	et	VRE,	sur	la	Vèrè.	En	HG	:	DJS	sur	le	Djessé,	
DN	sur	Diaman,	KON,	sur	Kounankoro,	WN,	sur	le	Wan,	SBR,	sur	le	Sibiri,	LMB	sur	le	Limbo,	
GBT	sur	Boutroun	et	DJD,	sur	Djodon.		
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Les	cours	d’eau	du	Ziama	sont	caractérisés	en	général	par	un	régime	plus	régulier	que	ceux	de	
la	HG	en	raison	de	la	pluviosité	et	 la	courte	durée	de	la	saison	sèche,	par	 la	fréquence	des	
rapides	 et	 des	 chutes	 alternant	 avec	 des	 biefs	 à	 pente	 très	 faible	 ainsi	 que	 par	 une	
granulométrie	 particulière	 des	 alluvions	 essentiellement	 constituée	 de	 sable,	 gravier	 et	
rarement	d’argile	et	enfin	la	présence	d’un	couvert	végétal	dense.	Ceux	du	bassin	du	Milo,	
comme	 la	majorité	des	 cours	d’eau	de	 la	 région,	ont	un	 régime	saisonnier	pluvial.	 Ils	 sont	
souvent	victimes	d’assèchement,	conséquence	d’une	faible	pluviosité	et	d’une	durée	de	pluie	
plus	courte	et	des	températures	plus	élevées.	Les	assèchements	peuvent	selon	la	largeur	du	
lit	 et	 la	 topographie	 du	 terrain	 traversé,	 durer	 plusieurs	mois	 et	 affecter	 près	 de	 40%	 du	
linéaire.	La	granulométrie	est	plus	fine,	constituée	de	sable,	de	limon	et	d’argile	par	endroit,	
et	de	la	boue	et	quelque	fois	du	gravier.	Les	stations	étudiées	sont	situées	entre	373	et	407m	
d’altitude	(bassin	du	Milo)	et	entre	522	et	640	m	d’altitude	dans	le	Ziama.		

	

Figure	I.	7.	Localisation	des	stations	de	Ziama	
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Figure	I.8.	Localisation	des	stations	d’étude	dans	le	bassin	du	Milo	

Le	couvert	végétal	est	un	 facteur	écologique	très	 important	qui	 influe	sur	 les	écoulements	
superficiels.	La	résistance	à	l’écoulement	est	d’autant	plus	grande	que	le	couvert	végétal	est	
plus	 dense.	 La	 grande	 diversité	 des	 paysages	 résultant	 de	 la	 grande	 variété	 des	 reliefs	
contribue	 à	 la	 création	 des	 climats	 locaux,	 avec	 leurs	 écosystèmes	 propres.	 De	 par	 leur	
situation	 en	 forêt	 dense	 humide,	 nos	 stations	 du	 Ziama	 ont	 globalement	 une	 végétation	
riveraine	très	dense	et	diversifiée,	essentiellement	formée	par	des	ligneux.	L’exception	est	la	
station	BT,	située	au	cœur	d’un	bas-fond	cultivable	dont	la	couverture	végétale	est	dominée	
par	les	herbacées.	Quant	à	la	végétation	aquatique	(de	pleine	eau),	elle	est	presque	absente.	

La	Haute-Guinée	est	le	domaine	de	la	savane	arborée	et	herbeuse.	Le	relief,	le	climat	et	les	
pressions	anthropiques	 (par	exemple,	 la	coupe	abusive	de	bois	et	 les	 feux	de	brousse)	ont	
imprimé	à	la	végétation	un	caractère	très	morcelé.	Ainsi,	au	niveau	des	cours	d’eau,	le	couvert	
végétal	est	constitué	d’arbres	caducifoliés	(comme	une	résistance	à	la	sècheresse)	parsemés	
d’arbustes	et	surtout	d’herbes.	On	note	la	bonne	présence	d’une	végétation	de	pleine	eau,	
constituée	de	macrophytes	(Nymphéacées)	et	d’algues.	
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Figure	I.9	Caractéristiques	des	rivières	étudiées	(à	gauche	station	(HG),	à	droite,	(GF)	

	

	

Figure	I.10.Végétation	riveraine	d’une	station	de	GF	

	

Figure	I.11.	Végétation	d’une	station	du	bassin	du	Milo	
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Matériels	et	méthodes	

1.	Mesure	des	paramètres	physico-chimiques	

Au	cours	de	notre	étude,	les	paramètres	comme	le	pH,	la	conductivité	et	l’oxygène	dissous	
ont	 été	 mesurés	 sur	 le	 terrain	 à	 l’aide	 de	 sondes	 multi	 WTW	 au	 début	 et	 à	 la	 fin	 de	
l’expérience.	 La	 température	a	été	 relevée	pendant	 toute	 la	période	d’étude	à	 l’aide	d’un	
dispositif	(Logger	de	T°	HOBO)	placé	dans	le	courant	d’eau.	Ce	dispositif	est	efficace	et	a	la	
possibilité	de	repérer	la	température	toutes	les	30	minutes.	Le	dosage	de	nutriments	:	nitrates	
et	phosphates	fut	réalisé	par	la	méthode	de	spectrophotométrie	laser	au	laboratoire	(AL800,	
Aqualytic,	Dortmund,	Allemagne).	

2.	Inventaire	des	macroinvertébrés	benthiques.	

Nous	avons	utilisé	les	méthodes	proposées	par	De	Pauw,	N.	et	Vanhooren	(1983)	et	celle	de	
Verneaux	et	Tuffery	(1967).	Les	prélèvements	ont	été	réalisés	dans	des	endroits	susceptibles	
d’abriter	des	 invertébrés	que	nous	 appelons	micro-habitats	 (feuilles	mortes,	macrophytes,	
vase,	cailloux)	à	l’aide	d’un	filet	de	type	Surber	de	500µm	de	maille	(pour	les	habitats	lotiques)	
et	d’un	filet	troubleau	(habitats	lentiques).	Pour	chaque	prélèvement,	la	base	du	filet	est	posée	
de	façon	à	encadrer	l’habitat	à	échantillonner,	l’ouverture	du	filet	étant	face	au	courant.	Un	
tri	préliminaire	est	effectué	sur	le	terrain.	Les	individus	triés	sont	mis	dans	des	petits	flacons	
contenant	de	l’éthanol	à	70%	(Vondel,	v.	B.	&	Dettner,	1997),	le	reste	est	conditionné	dans	les	
bocaux	puis	transporté	au	laboratoire.	Au	laboratoire,	les	invertébrés	sont	systématiquement	
triés	 à	 l’aide	 de	 pinceaux	 souples	 sous	 une	 loupe	 binoculaire,	 identifiés	 et	 assignés	 à	 des	
groupes	 fonctionnels	 trophiques	 (Cummins	 &	 Klug,	 1979)	 sur	 la	 base	 de	 la	 littérature.	
L’identification	a	été	faite	au	genre	pour	la	plupart	par	utilisation	des	ouvrages	proposés	par	
Durand	et	Lévêque	(1980,	1981)	et	Tachet	et	al.	(2006).	Pour	chaque	station	étudiée,	une	liste	
faunistique	a	été	dressée.		

3.	Inventaire	des	hyphomycètes	aquatiques	

Dans	les	études	de	diversité-distribution	des	hyphomycètes	aquatiques,	deux	approches	sont	
actuellement	utilisées	:	l’une,	traditionnelle	et	l’autre,	moléculaire.	

Au	 cours	 de	 cette	 thèse,	 l’approche	 traditionnelle	 a	 été	 utilisée	 pour	 l’identification	 des	
différentes	espèces	d’hyphomycètes	aquatiques	dans	les	cours	d’eau	étudiés.	Classiquement,	
les	études	de	diversité	des	hyphomycètes	aquatiques	sont	basées	sur	 (1)	 les	prélèvements	
d’écume	qui	s’accumulent	à	la	surface	de	l’eau	dans	les	cours	d’eau	(2)	la	collecte	de	substrats	
naturels	(feuilles	mortes)	présents	dans	le	cours	d’eau	ou	par	exposition	des	feuilles	de	litières	
dans	les	sacs,	lesquels	sont	périodiquement	retirés	et	incubés	pour	la	formation	et	libération	
des	conidies	(sporulation),	et	aussi	(3)	par	filtration	sur	des	membranes		
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filtres,	d’un	volume	constant	de	l’eau	de	rivière	;	les	conidies	sont	ainsi	retenues	sur	les	filtres,	
identifiées	et	comptées	sous	microscope	(Iqbal	and	Webster	1973).	

Les	 hyphomycètes	 aquatiques	 se	 développant	 sur	 les	 feuilles	mortes	 dans	 les	 cours	 d’eau	
produisent	un	grand	nombre	de	conidies	 (Bärlocher,	1982)	 lesquelles	sont	 libérées	dans	 la	
colonne	d’eau.	Elles	sont	souvent	maintenues	à	la	surface	des	bulles	d’air	par	des	phénomènes	
de	 tension	 superficielle	 et	 s’accumulent	 dans	 les	 écumes	 à	 la	 surface	 de	 l’eau	 (Iqbal	 &	
Webster,	 1973;	 Ingold,	 1975).	 Les	 écumes	 constituent	 un	 piège	 pour	 les	 hyphomycètes	
aquatiques	qui	y	restent	viables	pendant	un	certain	nombre	de	jours.		

Au	cours	de	cette	thèse,	nous	avons	procédé	au	prélèvement	d’écumes	dans	certains	cours	
d’eau.	 Sur	 le	 terrain,	 les	 écumes	 sont	 recueillies	 dans	 des	 petits	 flacons	 avec	 ajout	 d’une	
solution	de	F.A.A	(Formol	à	37	%	,	Acide	acétique	concentré,	Alcool	éthylique	à	70%)	(Gessner	
et	 al.	 2003).	 Au	 laboratoire,	 les	 échantillons	 d’écume	 sont	 traités	 et	 une	 goutte	 d’écume	
condensée	et	fixée	est	placée	entre	lame	et	lamelle	;	les	spores	contenues	sont	identifiées	et	
comptées	sous	microscope.	De	plus,	un	volume	de	300	ml	d’eau	a	été	prélevé	dans	la	colonne	
d’eau	par	site,	et	filtré	sur	des	membranes	filtres	en	nitrate	de	cellulose	(25	mm	de	diamètre	
et	5,0	µm	de	porosité).	Sur	le	terrain,	les	filtres	sont	placés	dans	des	boites	de	Pétri	et	fixés	au	
bleu	 Trypan	 (0,1%	 dans	 l’acide	 lactique	 à	 60%)	 et	 transportés	 au	 laboratoire	 pour	
identification.	Ces	 filtres	sont	ainsi	placés	entre	 lame	et	 lamelle,	au	 laboratoire,	avec	ajout	
d’une	 solution	 d’acide	 lactique,	 et	 observés	 au	microscope.	 Les	 spores	 sont	 identifiées	 et	
comptées	 (X200).	 L’identification	 des	 espèces	 d’hyphomycètes	 aquatiques	 basée	 sur	 la	
morphologie	de	leurs	spores	(Ingold,	1975	;	Webster,	1992	;	Marvanová,	1997)	a	été	faite	au	
niveau	spécifique	pour	la	plupart	à	l’aide	des	clés	(Chauvet,	1990	;	Gulis	et	al.	2005).	Une	liste	
des	différentes	espèces	d’hyphomycètes	aquatiques	identifiées	est	présentée	accompagnée	
d’illustrations	des	conidies.	

4.	Décomposition	des	litières	

La	litière	est	une	composante	dominante	de	la	matière	organique	particulaire	grossière	dans	
les	cours	d'eau.	La	décomposition	de	la	litière	a	reçu	une	attention	considérable	(Allan	,	1995;	
Gessner	 et	 al.	 1999b	 ;	Webster	&	Benfield,	 1986)	 et	 est	 proposée	pour	 évaluer	 l’intégrité	
fonctionnelle	 des	 rivières	 (Gessner	 &	 Chauvet,	 2002).	 La	 détermination	 du	 taux	 de	
décomposition	s’appuie	sur	la	méthode	éprouvée	des	sacs	de	litière.	Un	sac	de	litière	consiste	
en	une	poche	formée	de	grillage	plastique	contenant	une	masse	connue	de	litières	terrestres.	
Ce	dispositif	représente	également	un	moyen	efficace	pour	l’échantillonnage	des	assemblages	
de	champignons	et	d’invertébrés	colonisant	les	débris	organiques	grossiers	submergés,	en	vue	
de	les	utiliser	pour	l’évaluation	de	l’état	écologique	des	ruisseaux	(Lecerf	&	Chauvet	2008).	Le	
processus	de	décomposition	étant	 le	 résultat	de	phénomènes	physiques	et	de	 l’activité	de	
consommateurs	 représentatifs	 d’un	 large	 spectre	 de	 taille	 (de	 la	 bactérie	 jusqu’aux	
macroinvertébrés	(	Gessner	et	al.	1999),	nous	avons	utilisé	les	sacs	de	mailles	différentes	les	
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sacs	à	fine	maille	(FM)	dont	l’accès	est	limité	aux	organismes	microbiens	et	les	sacs	à	maille	
grossière	(GM)	accessibles	à	la	plupart	des	organismes	dont	les	invertébrés.	

	

Figure	I.	12.	Les	sacs	à	litière	:	à	gauche,	FM,	à	droite	les	GM	

4.1.	Collecte	de	la	litière	

Les	feuilles	fraichement	détachées	des	branches	ont	été	collectées	sur	le	sol	et	aussi	dans	un	
filet	tendu	sous	la	canopée.	Une	masse	importante	de	litière	des	essences	a	été	collectée	et	
mise	dans	des	gros	sacs	en	plastique.	Au	laboratoire,	les	feuilles	sont	triées	et	séchées	à	l’air	
dans	une	salle	bien	aérée	pendant	deux	à	trois	semaines	jusqu’à	ce	qu’elles	ne	contiennent	
plus	d’eau.	

Albizia	zygia	(Mimosaceae)

Millettia	zechiana	(Fabaceae)

Pterocarpus	santalinoides	(Fabaceae)

Alchornea	cordifolia	(Euphorbiaceae)
	

Figure	I.	13.	Espèces	de	feuilles	utilisées	durant	l’étude	
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4.2.	Préparation	des	litières	

Une	 masse	 prédéterminée	 de	 ces	 feuilles	 a	 été	 conditionnée	 dans	 des	 sacs	 à	 litières	
(Bärlocher,	 2005b).	 A	 l’aide	 d’une	 balance	 (0,01g	 de	 précision),	 des	 lots	 de	 5	 g	 ont	 été	
constitués	et	placées	dans	les	barquettes	en	plastique.	Au	total,	48	lots	de	5	g	par	espèce	de	
litières	furent	conditionnés.	Environ	une	heure	avant	l’introduction	des	lots	de	litière	dans	les	
sacs,	on	a	aspergé	avec	l’eau	de	robinet	 les	 litières	contenues	dans	les	barquettes	pour	les	
assouplir	afin	d’éviter	leur	fragmentation.	

4.3.	Installation	des	sacs	

Les	sacs	de	litières	conditionnées	(sauf	les	sacs	supplémentaires	utilisés	pour	calculer	la	masse	
de	litière	initiale)	ont	été	placés	dans	le	lit	des	cours	d’eau	sur	des	faciès	à	courant	modéré	
près	des	berges	dans	trois	zones	d’implantation	ou	blocs.	Donc	par	station,	nous	avons	formé	
trois	blocs.	Chaque	sac	de	litière	(GM	et	FM)	est	fixé	à	une	barre	de	fer	à	l’aide	de	ficelle	souple	
de	40	cm	de	long.	Les	barres	de	fer	sont	implantées	par	une	massette	et	les	sacs	reposés	sur	
le	fond.	Nous	avons	ajouté	des	grosses	pierres	sur	chaque	sac	pour	les	stabiliser.	A	chaque	
barre	de	fer	sont	accrochés	quatre	sacs	de	litière	:	deux	GM	et	deux	FM	contenant	les	deux	
espèces	de	litière.	Quatre	barres	de	fer	sur	chaque	bloc	ont	été	implantées.	Ces	quatre	barres	
correspondent	aux	quatre	dates	de	retrait	des	sacs.	

4.4.	Retrait	des	sacs	de	litières	

Quatre	dates	en	jour	ont	caractérisé	le	retrait	des	sacs	de	litière	notées	T14,	T28,	T42	et	T56.	
A	chaque	date,	une	barre	de	fer	par	bloc	est	enlevée	à	laquelle	étaient	accrochés	quatre	sacs	
de	 litière.	 Les	 ficelles	 qui	 reliaient	 les	 sacs	 à	 la	 barre	 sont	 coupées	 de	manière	 discrète	 ;	
l’utilisation	du	filet	troubleau	lors	du	retrait	des	sacs	a	limité	les	risques	de	perte	d’invertébrés	
associés	aux	litières	dans	les	sacs.	Chaque	sac	est	transféré	dans	un	sachet	plastique	zip	avec	
ajout	 d’un	 certain	 volume	 d’eau	 de	 rivière	 pour	 empêcher	 un	 séchage	 au	 moment	 du	
transport.	 Les	 sacs	 sont	 placés	 dans	 les	 glacières	 et	 transportés	 au	 laboratoire	 pour	
traitement.	

4.5.	Traitement	des	échantillons	

Au	laboratoire,	les	échantillons	ont	été	traités	dans	les	deux	heures	suivant	le	retrait	des	sacs.	
Les	sacs	sont	vidés	individuellement.	Les	litières	contenues	dans	les	GM	sont	nettoyées	sous	
robinet	dans	un	tamis	;	les	invertébrés	associés	à	ces	litières	sont	triés	et	conservés	dans	les	
bocaux	dans	une	solution	d’alcool	éthylique	de	concentration	finale	70°	pour	être	identifiés	
plus	tard	sous	loupe.	

Les	 litières	contenues	dans	 les	 sacs	FM	sont	aussi	nettoyées	et	débarrassées	de	sédiment.	
Dans	chaque	sac	FM,	nous	avons	pris	au	hasard,	des	 feuilles	 sur	 lesquelles	des	disques	de	
feuilles	au	nombre	de	dix	ont	été	coupés	à	l’aide	d’un	emporte-pièce	de	12	mm	de	diamètre.	
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Des	dix	disques	de	feuilles,	cinq	ont	servi	à	la	détermination	des	assemblages	d’hyphomycètes	
aquatiques	 (sporulation)	et	 les	 cinq	autres	à	 l’estimation	de	 la	biomasse	 fongique	 (dosage	
d’ergostérol).	

4.6.	Estimation	de	la	masse	de	litière	restante	et	des	taux	de	décomposition	

Les	litières	restantes	ont	été	séchées	à	l’étuve	pendant	48	h	à	105°C	puis	pesées	à	température	
ambiante	 à	 0,01	 g	 près	 après	 refroidissement	 dans	 un	 dessiccateur	 afin	 de	 déterminer	 la	
masse	sèche	(MS).	Elles	sont	ensuite	broyées	à	l’aide	d’un	microbroyeur	(Culatti).	Un	sous-
échantillon	de	250	mg	de	chaque	a	été	brulé	au	four	à	moufle	pendant	3	h	à	550°C	à	fin	de	
déterminer	la	teneur	en	matière	organique	(Benfield,	1996),	à	partir	de	laquelle	nous	avons	
calculé	la	masse	sèche	sans	cendre	restante	(AFDM	:	ash–free	dry-mass).	Cette	opération	a	
concerné	aussi	 les	contrôles.	La	masse	de	litière	restant	(ou	la	matière	organique)	dans	 les	
sacs	après	exposition	dans	la	rivière	(MS	ou	AFDM)	est	divisée	par	la	masse	sèche	initiale	afin	
de	déterminer	 la	proportion	de	 la	 litière	non	décomposée	 (0	<R	<1).	Nous	avons	utilisé	La	
classification	de	Petersen	&	Cummins	(1974)	pour	caractériser	nos	espèces	de	feuilles	sur	la	
base	de	leur	taux	de	décomposition	moyen	(k).	

4.7.	Macroinvertébrés	associés	aux	litières	

A	chaque	retrait	des	sacs,	les	macroinvertébrés	rencontrés	dans	chacun	des	sacs	GM	sont	triés	
dans	un	tamis	et	placés	dans	des	flacons	contenant	de	l’éthanol	70%	puis	identifiés	sous	une	
loupe	 binoculaire	 (20X).	 Les	 identifications	 et	 les	 attributions	 aux	 groupes	 fonctionnels	
trophiques	(Cummins	&	Klug,	1979)	ont	été	réalisées	à	l’aide	des	ouvrages	suivant	:	Durand	et	
Lévêque	 (1980,	 1981),	 Tachet	 et	 al.	 (2010)	 et	 d’autres	 travaux	 issus	 de	 la	 littérature.	 Les	
macroinvertébrés	sont	ensuite	pesés	au	milligramme	près	après	séchage	à	l’étuve	pendant	24	
heures	 à	 105°C	 afin	 d’obtenir	 une	mesure	 de	 la	 biomasse	 d’invertébrés	 au	moment	 de	 la	
récolte	 des	 filets.	 Aussi,	 les	 abondances	 des	 différents	 taxons	 de	macroinvertébrés	 et	 des	
groupes	trophiques	ont	été	déterminées.	

4.8.	Hyphomycètes	aquatiques	

a.	Sporulation		
La	 sporulation	 est	 une	 forme	 de	multiplication	 asexuée	 rencontrée	 chez	 les	 champignons	
aquatiques.	Elle	consiste	à	la	production	de	cellules	asexuées	ou	conidies	qui	sont	libérés	dans	
la	colonne	d’eau	après	destruction	de	la	matrice	foliaire	par	le	développement	du	mycélium.	
Elle	est	utilisée	au	laboratoire	pour	décrire	les	communautés	d’hyphomycètes	colonisant	les	
litières	dans	les	rivières.	Au	cours	de	mes	travaux,	j’ai	fait	une	expérience	de	sporulation	sur	
les	disques	de	feuille	de	litière	provenant	des	sacs	FM.	Cinq	des	dix	disques	de	feuille	sont	
placés	 dans	 les	 boites	 de	 Pétri	 dans	 un	 volume	 d’eau	 distillée	 de	 20	ml.	 Les	 échantillons	
contenus	dans	les	boites	de	Pétri	sont	ainsi	soumis	sous	agitation	légère	pendant	48	h	dans	
une	salle	aérée	et	propre	d’une	température	moyenne	de	24	-26°C.	Après	les	48	h,	les	disques	
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de	 feuilles	de	sporulation	sont	 retirés	de	 la	boite	de	Pétri	et	 séchés	 ;	un	volume	de	10	ml	
(aliquote)	de	chaque	a	été	filtré	sur	une	membrane	filtre	Whatman	en	nitrate	de	cellulose	(20	
mm	de	diamètre	et	5	µm	de	porosité)	et	fixés	au	bleu	Trypan	(0,1%,	60%	d’acide	lactique).	Les	
filtres	sont	ensuite	mis	entre	lames	et	lamelles	et	observés	au	microscope	au	grossissement	X	
200	(voir	(Bärlocher,	2005b).	La	surface	du	filtre	est	alors	divisée	en	champs	(12).	Les	conidies	
d’hyphomycètes	 ont	 été	 comptées	 et	 identifiées	 au	 niveau	 spécifique.	 La	 structure	 des	
communautés	 d’hyphomycètes	 aquatique,	 leurs	 taux	 de	 sporulation	 et	 leur	 abondance	
relative	sont	déterminés.	Les	disques	de	feuilles	retirés	de	la	suspension	ont	été	séchés	à	105°	
pendant	48h	et	pesés.	Ils	serviront	à	la	détermination	de	la	perte	de	masse	foliaire	(taux	de	
décomposition).	

b.	Biomasse	fongique	:	dosage	de	l’ergostérol	

Les	biomasses	d’hyphomycètes	aquatiques	se	développant	sur	les	litières	ont	été	déterminées	
par	dosage	de	l’ergostérol	(Gessner	et	al.	2003).		

Au	cours	de	notre	étude,	la	méthode	décrite	par	Gessner	&	Schmitt	(1996)	a	été	légèrement	
modifiée.	Les	disques	de	feuilles	fraichement	coupés	ont	été	placés	dans	des	fioles	contenant	
chacune	5	ml	de	mélange	Méthanol-	Hydroxyde	de	Potassium	(MeOH-KOH)	sans	passer	par	le	
congélateur	et	le	lyophilisateur.	L’extraction	s’est	effectuée	dans	ce	mélange	pendant	30	mn	
à	80°C	(au	bain-marie)	et	30	mn	à	4°C	(réfrigérateur).	La	solution	est	ensuite	acidifiée	(1	ml	
HCl	0,65N)	et	un	aliquote	de	3	ml	est	purifié	par	gravitation	sur	des	cartouches	SPE	(Waters	
Oasis	HLB	60	mg	3cc).	Après	séchage	des	colonnes,	l’ergostérol	est	récupéré	par	ajout	de	1,4	
ml	d’isopropanol.	Enfin,	la	teneur	en	ergostérol	de	l’extrait	est	dosée	par	HPLC	(injection	:	10	
µl	;	détection	:	282	nm	;	flux	:	1,4	ml/min	;	température	:	33°C).	L’ergostérol	récupéré	dans	
l’isopropanol	 est	 dosé	en	phase	 liquide	par	HPLC	 (Gessner	 et	 Schmitt,	 1996).	 La	biomasse	
mycélienne	colonisant	les	litières	a	été	exprimée	en	masse	d’ergostérol	par	gramme	de	litière	
(AFDM).	Les	disques	de	feuilles	ont	été	séchés	à	105°	pendant	24	h	et	pesés.	Ces	masses	seront	
ajoutées	à	celles	des	feuilles	restantes	pour	le	calcul	de	la	masse	sèche	finale.	

4.9.	Détermination	des	caractéristiques	chimiques	des	litières	

Parmi	les	facteurs	conditionnant	la	décomposition	de	la	litière	végétale	dans	les	rivières,	 la	
nature	du	matériel	végétal	a	particulièrement	retenu	l’attention	des	écologistes.	Des	études	
ont	montré	que	les	différences	constatées	dans	les	vitesses	de	décomposition	de	différentes	
essences	seraient	attribuées	à	 leur	composition	chimique,	en	général	 leur	 teneur	en	azote	
(Kaushik	&	Hynes,	1971),	en	lignine	(Paul	et	al.	1983)	;	(Suberkropp	et	al.	1976)	;	(Gessner	&	
Chauvet,	1994)	et	leur	rapport	C/N	(Triska	et	al.	1975).	Nous	avons	déterminé	dans	la	présente	
étude,	les	teneurs	en	N,	P,	Mg,	et	Ca	;	lignine	et	cellulose,	et	les	rapports	C/N.		

N	et	P	sont	les	deux	éléments	nutritifs	les	plus	limitants	des	plantes	(Reich	&	Oleksyn,	2004)	;	
Mg	est	une	composante	importante	du	régime	alimentaire	des	invertébrés	et	sa	concentration	
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dans	la	litière	peut	affecter	la	décomposition	dans	les	écosystèmes	terrestres	et	aquatiques	
(Makkonen	et	al.	2012	;	Garcia-Palacios	et	al.	2016).		

Le	carbone	et	l’azote	contenus	dans	les	feuilles	ont	été	déterminés	sur	des	sous-échantillons	
de	50	mg	de	broyat	provenant	des	sacs	GM	et	FM,	ainsi	que	sur	les	litières	supplémentaires	
(T0),	en	utilisant	la	technique	d’analyseur	élémentaire	CHN	dans	un	Flash	2000	Thermo	Fisher	
Scientific	(Waltham,	MA,	USA.	NF	ISO	10694	;	NF	ISO	13878	;	NF	EN	13137).		

Le	phosphore(P)	est	déterminé	par	la	méthode	spectrométrique	au	molybdate	d’ammonium	
(NF	EN	6878	adaptée)	dans	un	spectrophotomètre	(Uvi	Light	XT5	SECOMAM),	après	un	pré-
traitement	des	échantillons	à	l’oxydation	au	persulfate	en	milieu	acide.	

Les	déterminations	de	Mg	et	de	Ca	ont	été	obtenues	à	partir	de	cinq	aliquotes	de	100	mg	de	
litière	broyée	dans	des	tubes	en	polypropylène	(Digitubes	SCP	Science	France,	Courtabœuf)	
et	auxquelles	on	a	ajouté	4	ml	de	HNO3	ultra	pure	(65-67%	de	Sigma	Aldrich	et	qui,	ensuite	
ont	été	chauffés	sur	une	plaque	chauffante	à	90	°C	pendant	une	nuit.	Les	solutions	digérées	
ont	été	diluées	à	30	ml	en	utilisant	de	l'eau	ultra	pure	(système	mQ	-	Millipore)	avant	que	les	
concentrations	de	Mg	et	de	Ca	ne	soient	déterminées	en	utilisant	un	ICP-OES	IRIS	Intrepid	II	
de	Thermo	Electron.	Les	blancs	étaient	négligeables	et	des	matériaux	de	référence	(NIST	1515	
Apple	Leaves	et	WEPAL-IPE-176	-	Reed	/	Phragmites	communis)	ont	été	utilisés	pour	assurer	
une	bonne	interprétation	des	résultats.	

La	 lignine	 et	 la	 cellulose	 sont	 des	 constituants	 structuraux	 des	 plantes	 vasculaires	 qui	
représentent	 une	 part	 importante	 de	 la	 masse	 sèche	 de	 la	 litière.	 Les	 deux	 composés	
confèrent	 une	 ténacité	 aux	 feuilles,	 les	 protégeant	 contre	 l'herbivorie,	 des	 infections	
microbiennes	et	fournissant	des	propriétés	d'imperméabilité	aux	parois	cellulaires	des	plantes	
;	 la	 lignine	 est	 particulièrement	 difficilement	 biodégradable.	 Les	 litières	 riches	 en	 ces	
composés	tendent	à	être	très	réfractaires	(	Gessner	&	Chauvet,	1994	;	Gessner	et	al.	2010).	
Lignine	et	cellulose	ont	été	approximées	par	gravimétrie	suivant	 la	méthode	proposée	par	
Goering	&	Van	Soest	 (1970)	 (Gessner,	2005).	L’analyse	a	été	réalisée	sur	cinq	répliques	de	
chaque	essence.	Cette	méthode	consiste	en	une	succession	d’attaques	visant	à	éliminer	les	
différents	 composés	 de	 la	 feuille	 par	 étapes.	 Les	 feuilles	 sont	 séchées	 à	 l’étuve	 à	 105°C	
pendant	48	h,	pesées	et	broyées.	Pour	chaque	espèce	de	feuilles,	des	sous-échantillons	de	250	
mg	sont	pris	et	placés	dans	 les	creusets	poreux.	 Les	échantillons	 sont	maintenus	dans	des	
creusets	 poreux,	 de	manière	 à	 retenir	 les	 fibres	 alors	 que	 les	 autres	 composés	 passent	 à	
travers	les	pores	des	creusets	et	sont	ainsi	éliminés.	L’analyse	comporte	les	étapes	suivantes	:	
1)	dilution	à	l’acide	et	au	détergent	(20	ml	de	Cetyltrimethylammonium	bromide	à	20	g/l	dans	
de	 l’acide	 sulfurique	 à	 0,5	 M	 et	 0,4mL	 de	 Decahydronaphtalene),	 cette	 étape	 permet	
d’éliminer	tous	les	composés	non	fibreux	(oligosaccharides,	polyphénols).	La	teneur	en	fibres	
est	donc	égale	à	:	
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Où:	W0	=	poids	du	creuset	sec,	y	compris	la	fibre	après	lavage	au	détergent	acide,	Wt	=	poids	
taré	du	creuset	séché	au	four,		

WS	=	poids	initial	de	l'échantillon	séché	à	l’étuve.	

2)	Digestion	à	l’acide	sulfurique	concentré	(H2SO4	à	72%),	cette	étape	a	pour	but	d’éliminer	la	
cellulose	et	de	ne	laisser	dans	les	creusets	que	la	lignine.	On	ajoute	de	l’acide	concentré	(H2SO4	
à	72%)	dans	les	creusets	contenant	les	fibres	et	on	remue	à	intervalles	d'une	heure	pour	que	
l'acide	 s'écoule	 nous	 avons	 faits	 trois	 additions	 de	 manière	 à	 couvrir	 continuellement	 le	
contenu	(fibre)	sans	que	le	creuset	ne	soit	rempli,	pendant	3	h.	Les	contenus	sont	lavés	avec	
de	 l’acétone	puis	abondamment	avec	de	 l’eau	 chaude	 jusqu’à	 ce	qu’ils	 soient	débarrassés	
d'acide.	Les	creusets	sont	séchés	à	l’étuve	à	105°C	pendant	une	nuit,	puis	pesés.	

La	cellulose	est	donc	déterminée	par	digestion	acide	comme-suit	:	

&'
!% . )"" =	CDA	

Où	:	La	=	perte	due	au	traitement	à	H2SO4	à	72%,		

3)	 Combustion	 complète	 de	 la	 matière	 organique	 par	 passage	 au	 four	 à	 moufle	 à	 550°C	
pendant	3	heures,	afin	de	déterminer	la	masse	de	matière	minérale	restant	dans	l’échantillon.	
Les	échantillons	sont	placés	dans	un	dessiccateur	pendant	1	h	puis	pesés.	La	lignine	est	alors	
déterminée	comme	la	masse	restante	après	la	digestion	au	détergent	et	à	l’acide	

+,
-. . )"" =	LAD	

Où	:	Li	=	perte	après	combustion	de	la	matière	organique	traitée	à	H2SO4	à	72%		

5.	Analyses	statistiques	

A	 l’aide	 du	 logiciel	 Excel,	 les	 données	 d’inventaire	 ont	 été	 traitées.	 Pour	 chaque	 station	
étudiée,	 une	 liste	 faunistique,	 avec	 les	 abondances	 des	 différents	 taxons	 a	 été	 présentée.	
L’analyse	de	la	structure	de	la	faune	benthique	est	aussi	réalisée.	Pour	les	macroinvertébrés	
benthiques,	deux	descripteurs	de	diversité	ont	été	utilisés	:	l’indice	de	diversité	de	Shannon-
Weaver	(1949)	et	l’indice	de	régularité	ou	d’équitabilité	de	Piélou	(Piélou,	1966).		

Indices	de	diversité		

Shannon-Weaver	

De	 tous	 les	 indices,	 l’indice	 de	 diversité	 de	 Shannon	 est	 probablement	 le	 plus	 utilisé.	 Il	 a	
l’avantage	de	faire	intervenir	l’abondance	des	différentes	espèces	(Dajoz,	1985)	et	de	n’être	
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subordonné	à	aucune	hypothèse	préalable	sur	la	distribution	des	espèces	et	des	individus	(	
Blondel,	1979	;	Barbault,	1981).		

Selon	 Ramade	 (2008),	 l’indice	 de	 diversité	 de	 Shannon-Weaver	 est	 calculé	 par	 la	 formule	
suivante	:	

H’=	- 	(12	×4567	12)		
i	=	1		

Pi	=	abondance	proportionnelle	ou	pourcentage	d'importance	de	l'espèce	:		

Pi	=	ni	/N	;	S,	nombre	total	d’espèces	(ici	taxons)	;		

ni,	 le	nombre	d'individus	d'une	espèce	dans	l'échantillon	et	N	 ,	nombre	total	d'individus	de	
toutes	les	espèces	dans	l'échantillon.	

Equitabilité	de	Piélou	(Piélou,	1966)	

Il	 représente	 le	 rapport	 de	 l’indice	 de	 Shannon	 H’	 sur	 l’indice	maximal	 théorique	 dans	 le	
peuplement	(Hmax)	

E	=	H’/Hmax	

Hmax	=	log2	(S),	où	Log2(S)	=	Ln(S)/Ln	(2);		

Hmax,	le	logarithme	du	nombre	total	d’espèce	ou	taxons	(S)	dans	l’échantillon	;	

	S=	nombre	total	d’espèces	(ici	taxons).	

L’équitabilité	 varie	 entre	 0	 et	 1.	 Elle	 tend	 vers	 0	 quand	 la	 quasi-totalité	 des	 effectifs	 est	
concentrée	sur	une	seule	espèce	ou	sur	deux	espèces.	Elle	se	rapproche	de	1	lorsque	toutes	
les	espèces	ont	une	même	abondance	(Barbault,	1981)	

D’une	manière	générale,	H’	et	E	augmentent,	d’une	part	avec	le	nombre	d’espèces	et,	d’autre	
part,	avec	la	régularité	de	leur	distribution	d’abondance	;	Autrement	dit	un	faible	indice	est	la	
conséquence	d’un	faible	nombre	de	taxons	et/ou	de	la	dominance	de	quelques	espèces.	

Les	taux	de	décomposition	(k)	ont	été	déterminés	à	partir	d'un	modèle	exponentiel	:		

Mt	=	M0	e	–k	t	(Wieder	&	Lang	1982),	avec	Mt	la	masse	restante	à	un	temps	t	(en	jours)	et	M0	la	
masse	initiale.	L’obtention	du	coefficient	k	se	fait	à	l’aide	de	la	méthode	des	moindres	carrés	
par	régression	non-linéaire.	Le	temps	t	peut	être	remplacé	par	les	degrés	jour	(températures	
journalières	moyennes	cumulées	sur	la	durée	de	l’expérimentation)	pour	corriger	le	k	par	la	
température.	
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Une	ANCOVA	(analyse	de	covariance)	a	été	utilisée	pour	comparer	le	taux	de	décomposition	
entre	espèces,	le	test-t	a	été	utilisé	pour	comparer	les	teneurs	en	ergostérol.	Ces	tests	sont	
effectués	dans	le	logiciel	XLSTAT	2015.2.02.	
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Chapitre	II.	Diversité	des	macroinvertébrés	
benthiques	de	Guinée	:	cas	des	rivières	de	
Ziama	et	du	bassin	du	Milo	
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Introduction		
Les	cours	d’eau	sont	parmi	les	écosystèmes	les	plus	complexes	et	dynamiques	(Dynesius	et	
Nilson	1994).	 Ils	 jouent	des	rôles	essentiels	dans	 la	conservation	de	 la	biodiversité,	dans	 le	
fonctionnement	des	organismes	et	dans	le	cycle	de	matière	organique.	Ce	sont	des	milieux	
très	 productifs	 qui	 hébergent	 plusieurs	 formes	 de	 vie	 (invertébrés,	 poissons,	 amphibiens,	
oiseaux,	mammifères,	reptiles,	algues,	macrophytes).		

Le	benthos	est	l’ensemble	des	organismes	vivant	au	fond	des	eaux,	stagnantes	ou	courantes.	
Il	est	en	majorité	constitué	par	les	macroinvertébrés,	les	champignons,	les	bactéries	et	algues.		

Les	macroinvertébrés	benthiques	sont	des	organismes	animaux	visibles	à	l’œil	nu	tels	que	les	
insectes,	les	mollusques,	les	crustacés	et	les	vers	qui	habitent	le	fond	des	cours	d’eau	et	des	
lacs	ou	des	mousses	et	algues	qui	le	tapissent	(Tachet	et	al.	2006).	Cummins	(1975)	considère	
que	les	macroinvertébrés	ont	au	moins	3-5	mm	au	dernier	stade	de	leur	développement,	ce	
qui	implique	un	recouvrement	des	tailles	entre	les	stades	jeunes	de	macroinvertébrés	et	les	
derniers	stades	de	microinvertébrés.	Ces	petits	animaux	forment	des	maillons	importants	de	
la	chaîne	alimentaire	et	sont	d’excellents	bioindicateurs.		

1.	Importance	alimentaire	et	médicale	des	invertébrés	aquatiques	

Dans	ses	relations	avec	la	nature,	l’homme	est	intéressé	par	ce	qui	le	concerne	directement	:	
en	 général	 dans	 le	 domaine	 des	 eaux	 douces,	 les	 poissons	 et	 la	 pollution.	 De	 ce	 fait,	 les	
macroinvertébrés,	 ou	 tout	 court	 les	 invertébrés,	 comme	 bien	 d’autres	 animaux,	 sont	mal	
connus	 ou	 ignorés.	 Certaines	 espèces	 d’invertébrés	 sont	 comestibles	 pour	 l’Homme	
(crustacés,	moules	etc.)	ou	utilisées	comme	appât	dans	 la	pêche.	Par	ailleurs,	bon	nombre	
d’invertébrés	sont	des	agents	vecteurs	ou	hôtes	intermédiaires	de	parasites	responsables	de	
maladies	qui	constituent	de	nos	jours	des	préoccupations	de	santé	publique.	

Les	glossines	ou	mouches	Tsé-	Tsé	sont	vecteurs	du	trypanosome	gambiens,	agent	pathogène	
de	 la	 trypanosomiase	 africaine	 ou	 maladie	 du	 sommeil	 qui	 sévit	 en	 Afrique	 tropicale	 ;	
L’Onchocercose	 est	 une	 maladie	 parasitaire	 causée	 par	 la	 filaire	 Onchocerca	 volvulus	
transmise	par	des	 insectes	de	 la	 famille	des	Simulidae	appartenant	au	 complexe	Simulium	
damnosum	en	Afrique	de	l’ouest	(Philippon,	1981).	Certains	mollusques	Planorbidae	(genre	
Bulinus)	sont	hôtes	 intermédiaires	des	Schistosomes	responsables	des	bilharzioses	chez	 les	
vertébrés	et	l’homme	(Durand	et	Lévêque,	1980	;	Sarr	et	al.	2011).	

En	Afrique	Occidentale	et	en	particulier	dans	les	régions	de	savane,	les	simulies	manifestent	
partout	une	vive	agressivité	vis-à-vis	de	l’homme	par	la	nuisance	que	causent	leurs	piqures.	
Outre	 la	 gêne	 très	 importante,	 cette	 nuisance	 est	 dans	 certains	 cas	 incompatible	 avec	
l’exploitation	des	terres.	Le	seuil	de	nuisance	simulidienne	correspond	à	100	piqures	par	jour	
par	personne	(Phillippon	,	1978).	
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En	Guinée,	principalement	en	Haute	Guinée,	la	pullulation	des	Simulidae,	par	les	nuisances	
qu’elle	apporte	a	provoqué	le	déplacement	des	populations	riveraines	abandonnant	ainsi	des	
terres	 fertiles	 vers	 les	 milieux	 très	 éloignés	 des	 cours	 d’eau	 donc	 peu	 productifs,	 ce	 qui	
constitue	 l’ultime	 défense	 des	 populations	 contre	 la	 maladie	 (FOFANA.	 I.,	 données	 non	
publiées).	

Les	 invertébrés	 aquatiques	 constituent	 un	 groupe	 essentiel	 notamment	 aux	 trois	 points	
suivants	 :	 la	 nourriture	 des	 poissons,	 l’évaluation	 de	 la	 qualité	 des	 eaux	 de	 surface	 et	 la	
transformation	de	la	matière	organique.		

2.	Importance	des	invertébrés	dans	l’alimentation	des	poissons	

Dans	 les	 écosystèmes,	 qu’ils	 soient	 terrestres	 ou	 aquatiques,	 les	 végétaux	 constituent	 les	
producteurs	primaires	;	les	invertébrés	peuvent	constituer	des	consommateurs	d’ordre	I	et	II.	
Ces	 invertébrés	sont	consommés	à	 leur	 tour	par	des	poissons	 (consommateurs	 III),	 ceux-ci	
sont	utilisés	par	des	poissons	carnivores	(Cummins,	1975	;	Déjoux,	1981	;	Diomandé,	2001	;	
Kouamé	et	al.	2006	;	Gnohossou	et	al.	2009)	servant	de	nourriture	aux	oiseaux	d’eau	qui	sont	
à	 leur	 tour	 des	 bioindicateurs	 des	 différents	 changements	 environnementaux	 (Wangari,	
1986)	:	c’est	le	réseau	trophique.		

3.	Les	invertébrés	d’eau	douce	comme	bioindicateurs	de	pollution	

Pour	 une	 gestion	 durable	 des	 perturbations	 des	 milieux	 aquatiques,	 des	 systèmes	 de	
surveillance	de	l’état	d’intégrité	sont	élaborés	à	l’aide	des	organismes	aquatiques	(Hart	et	al.	
1999).	La	bioindication	au	sens	large	se	réfère	à	la	capacité	d’organismes	ou	d’un	ensemble	
d’organismes	à	révéler	les	caractéristiques	et	l’évolution	d’un	milieu	par	leur	présence,	leur	
absence	ou	leur	comportement	démographique	(Blandin,	1986).	Ces	êtres	vivants	sont	alors	
qualifiés	 de	 bioindicateurs.	 En	 comparaison	 avec	 les	 données	 chimiques,	 le	 contrôle	
biologique	 offre	 un	 moyen	 relativement	 abordable	 de	 mesure	 environnementale	 pour	
l’évaluation	de	la	dégradation	des	habitats	aquatiques	et	de	la	perte	de	la	diversité	biologique	
induite	 par	 les	 perturbations	 anthropique	 (Hynes,	 1960	 ;	 Hawkes,	 1979	 ;	 Karr,	 1991).	 Les	
macroinvertébrés	constituent	un	groupe	taxonomique	très	hétérogène	regroupant	plusieurs	
phylums.	 Cette	 grande	 diversité	 de	 formes	 confère	 à	 ce	 groupe	 une	 grande	 diversité	 de	
réponses	potentielles	aux	perturbations,	et	de	ce	fait,	de	bons	candidats	pour	la	bioévalution	
(Rosenberg	&	Resh,	1993)	 .	Les	macroinvertébrés	benthiques	sont	à	 l’origine	de	nombreux	
indices	biotiques	pour	la	plupart	basés	sur	l’abondance	ou	la	richesse	d’un	certain	nombre	de	
groupes	 taxonomiques	 indicateurs	 (Rosenberg	 &	 Resh,	 1993	 ;	 Tachet	 et	 al.	 2006).	 Ils	
permettent	d’obtenir	un	portrait	beaucoup	plus	précis	de	l’intégrité	d’un	écosystème	(Yoder	
&	 Rankin,	 1995).	 La	 surveillance	 biologique	 des	 communautés	 benthiques	 est	 aujourd’hui	
l’outil	 le	 plus	 sensible	 pour	 détecter	 de	 façon	 rapide	 et	 précise	 les	 perturbations	 dans	 les	
biocénoses	aquatiques	(Cairns	&	Pratt	1993).	
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4.	Macroinvertébrés	et	transformation	de	la	matière	organique		

Dans	les	écosystèmes	les	végétaux	constituent	les	producteurs	primaires.	Une	part	importante	
des	 feuilles	 des	 arbres	 tombe	 ou	 est	 entrainée	 par	 le	 vent	 dans	 les	 eaux	 stagnantes	 ou	
courantes.	Les	macroinvertébrés	déchiqueteurs	sont	connus	pour	être	capables	d’augmenter	
le	 taux	de	dégradation	de	 la	 litière	 (Anderson	&	Sedell,	1979	 ;	Webster	&	Benfield,	1986	 ;	
Graça,	 2011).	 Par	 leur	 activité	 de	 consommation,	 ils	 transforment	 la	 matière	 organique	
particulaire	grossière	 (MOPG)	en	matière	organique	particulaire	 fine	 (MOPF),	utilisable	par	
d’autres	 groupes	 d’invertébrés	 (les	 collecteurs).	 Les	macroinvertébrés	 jouent	 ainsi	 un	 rôle	
fondamental	 dans	 la	 transformation	 organique	 et	 la	 distribution	 du	 carbone	 au	 sein	 des	
différents	 maillons	 du	 réseau	 trophique	 (Webster	 &	 Benfield,	 1986	 ;	 Suberkropp,	 1998	 ;	
Gessner	 et	 al.	 1999).	 Dans	 ce	 dernier	 cas,	 pour	 comprendre	 le	 rôle	 que	 joueraient	 les	
macroinvertébrés	benthiques	dans	les	processus	écosystémiques	tel	la	transformation	de	la	
matière	 organique	 dans	 les	 cours	 d’eau,	 il	 est	 nécessaire	 de	 les	 assigner	 à	 des	 groupes	
fonctionnels	trophiques	(Cummins,	1973	;	Cummins	&	Klug,	1979).		

De	 toutes	 les	 fonctions	 énumérées,	 notre	 attention	 a	 porté	 particulièrement	 sur	 la	
transformation	de	la	matière	organique,	sujet	qui	sera	développé	tout	au	long	de	ce	travail	et	
qui	constitue	d’ailleurs	l’essentiel	de	cette	thèse.		

5.	Etat	des	connaissances	en	Guinée	

Il	existe	très	peu	de	travaux	généraux	sur	les	rivières	tropicales	africaines	(Lévêque	et	al.	1983).	
En	Guinée,	les	premiers	travaux	existants	sur	les	macroinvertébrés	aquatiques	du	Milo	(Haut	
Niger)	datent	des	années	1990,	avec	le	programme	régional	de	lutte	contre	l'onchocercose	
humaine	 dont	 le	 vecteur,	 Simulium	 damnosum,	 vit	 dans	 les	 eaux	 courantes.	 Ensuite	 des	
données	 fragmentaires	 existent	 sur	 des	 groupes	 d’invertébrés	 telles	 que	 Cumberlidge	 &	
Huguet	(2003,	2006)	sur	les	crustacés	des	eaux	douces	de	Boké	(Basse-Guinée)	et	du	Nimba	
et	de	ses	régions	(Guinée	Forestière).	

Selon	le	centre	d’échange	de	Guinée	sur	la	diversité	biologique	(avril	2004),	sont	inventoriés	
les	mollusques	gastéropodes,	les	arachnides,	les	crustacés	(15	espèces,	7	familles),	les	insectes	
(53	espèces	ont	été	identifiées	sur	le	Cavally,	au	Mont	Nimba,	comme	insectes	vivant	en	eau	
douce).	

Le	 phénomène	 de	 dégradation	 des	 habitats	 dû	 aux	 activités	 anthropiques	 est	 une	 réalité	
indéniable	notamment	dans	les	pays	en	voie	de	développement.		

En	Guinée,	d’une	manière	générale,	ces	organismes	aquatiques	sont	très	mal	connus	et	les	
données	 presqu’inexistantes.	 Or,	 la	 gestion	 de	 tout	 écosystème	 qu’il	 soit	 terrestre	 ou	
aquatique	 passe	 par	 la	 connaissance	 de	 sa	 biologie	 et	 de	 son	 écologie,	 donc	 de	 son	
fonctionnement.	De	même,	l’utilisation	de	toute	communauté	biologique	dans	les	systèmes	
de	conservation	et/ou	de	surveillance	des	eaux	nécessite	la	caractérisation	de	sa	diversité	et	



	

54	
	

de	sa	structure	(Allan	&	Johnson,	1997).	C’est	pourquoi	il	est	utile	d’orienter	les	recherches	
vers	 ce	 domaine	 jusque-là	 presque	 vierge.	 L’objectif	 de	 cette	 partie	 de	 ma	 thèse	 est	 de	
contribuer	à	la	connaissance	des	macroinvertébrés	benthiques	de	Guinée.	Au	cours	de	mes	
travaux,	j’ai	abordé	l’étude	de	la	diversité	taxonomique	et	fonctionnelle	des	communautés	de	
macroinvertébrés	benthiques	de	quelques	 rivières	de	 la	Guinée	 forestière	 (Ziama)	et	de	 la	
Haute-Guinée	(bassin	du	Milo).		

Sites		
Notre	étude	sur	les	macroinvertébrés	benthiques	a	été	conduite	dans	les	cours	d’eau	de	la	
forêt	classée	de	Ziama	(en	Guinée	Forestière)	et	du	bassin	de	la	rivière	Milo	(en	Haute-Guinée).	
Six	 cours	 d’eau	 par	 région	 furent	 retenus.	 Sur	 chacun	 des	 cours	 d’eau,	 une	 station	 a	 été	
choisie.	Ce	sont	:	NL	(8°40’	N	;	-9°32’	W,	620),	FAM	(8°38’	N,	-9°30’	W),	WH	(8°38’	N,	-9°29’	
W),	BT	(8°34’	N,	-9°22’	W),	VRE	(8°34’	N,	-9°29’	W)	et	KOM	(8°31’	N,	-9°20’)	localisées	dans	le	
bassin	de	la	Vèrè	(forêt	classée	de	Ziama)	;	DJS	(10°48’	N,	-9°05’	W),	DN	(9°97’	N,	-9°13’	W),	
SBR	(9°75’	N,	-9°43’	W),	LMB	(10°36’	N,	-9°37’	W	),	KON	(10°36’,	N,	-9°37’	W),	WN	(9°87’	N,	-
9°54’	W	),	dans	le	bassin	de	la	rivière	Milo	(Haute-Guinée).	Pour	la	localisation	des	stations,	
voir	chapitre	I.	

Méthodes	

1.	Paramètres	physico-chimiques	de	l’eau		

Dans	 l’ensemble,	 la	 température,	 le	 pH,	 la	 conductivité	 et	 l’oxygénation	 (mg/L	 et	 %	 de	
saturation)	de	l’eau	ont	été	mesurés	in	situ	dans	la	colonne	d’eau	à	l’aide	d’une	sonde	multi-
paramètres	(WTW).	Pour	des	raisons	techniques,	les	mesures	ont	été	réalisées	une	seule	fois	
(juillet	2013	en	HG	et	juillet,	2014	en	GF)	et	toutes	les	stations	n’ont	pas	pu	être	explorées.	De	
ce	 fait,	 les	 résultats	 seront	 présentés	 à	 titre	 indicatif	 et	 ne	 seront	 pris	 en	 compte	 dans	 le	
traitement	et	l’analyse	des	résultats	de	la	faune.	

2.	Techniques	de	prélèvement	

Ce	travail	a	été	réalisé	entre	juin	et	juillet	2013	dans	le	bassin	du	Milo	et	mai	et	juin	2014	dans	
les	cours	d’eau	de	Ziama,	lors	d’une	seule	campagne	de	prélèvement.	La	méthode	proposée	
par	Verneaux	et	Tuffery	(1967)	et	De	Pauw	et	Vanhooren	(1983)	a	été	utilisée.	Sur	chaque	
station,	douze	prélèvements	représentatifs	des	principaux	habitats	(couple	substrat/vitesse	
du	courant)	repérés	sur	la	station	ont	été	réalisés	à	l’aide	d’un	filet	Surber	(vide	de	maille	de	
500	 µm)	 pour	 les	 habitats	 lotiques	 et	 d’un	 filet	 troubleau	 pour	 les	 habitats	 lentiques,	 au	
prorata	 des	 surfaces	 de	 recouvrement	 relatives	 des	 différents	 habitats.	 L’effort	
d’échantillonnage	a	été	le	même	à	toutes	les	stations.	Une	fois	prélevés,	les	échantillons	ont	
été	placés	dans	les	bocaux	et	transportés	au	laboratoire	pour	le	tri.	
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3.	Tri	et	détermination		

Au	laboratoire,	les	échantillons	récoltés	sont	nettoyés	et	triés	sous	tamis	de	mailles	différentes	
et	conservés	dans	de	l’alcool	(éthanol	à	70%	en	concentration	finale)	(Vondel,	v.	B.	&	Dettner,	
1997)	en	vue	de	leur	détermination.	L’identification	des	macroinvertébrés	benthiques	a	été	
faite	 sous	une	 loupe	binoculaire.	 Les	macroinvertébrés	 sont	 identifiés	pour	 la	plus	part	au	
genre	 (sauf	pour	 les	Annélides	 :	 famille)	à	 l’aide	des	clés	de	déterminations	proposées	par	
Durand	et	Lévêque	(1980,	1981)	et	Tachet	et	al.	(2006).	

4.	Analyse	de	la	faune		

Les	 grands	 groupes	 taxonomiques	 de	macroinvertébrés	 benthiques	 identifiés	 au	 cours	 de	
l’étude	ont	été	décrits.	Pour	chaque	station,	une	liste	des	taxons	de	macroinvertébrés	a	été	
faite	en	indiquant	leurs	abondances	relatives.	

	5.	Groupes	fonctionnels	trophiques	

Les	 différents	 taxons	 de	 macroinvertébrés	 benthiques	 identifiés	 ont	 été	 assignés	 à	 des	
groupes	 fonctionnels	 trophiques	 (Cummins,	 1973	 ;	 Cummins	 &	 Klug,	 1979)	 à	 partir	 des	
données	de	la	littérature	issues	des	travaux	de	Durand	et	Lévêque	(1980,	1981),	Merritt	et	al.	
(2008),	Tachet	et	al.	(2006)	et	aussi	des	résultats	de	certains	travaux	réalisés	en	zone	tropicale	
(par	exemple	:	.	

6.	Traitement	des	données	

Les	données	d’inventaires	 faunistiques	ont	été	 traitées	à	 l’aide	des	 indices	de	diversité	de	
Shannon	et	d’équitabilité	de	Piélou.	Un	test-t	a	été	utilisé	pour	la	comparaison	des	deux	zones	
d’étude,	avec	l’aide	du	logiciel	XLSTAT	2015.06.36746.	

Résultats		

1.	Paramètres	physico-chimiques	de	l’eau	

Les	analyses	des	paramètres	physico-chimiques	de	l’eau	ont	été	effectuées	parallèlement	avec	
les	prélèvements	de	la	faune	benthique.	Les	résultats	sont	regroupés	dans	le	tableau	1.	

La	 température	 de	 l’eau	 variait	 en	 fonction	 de	 celle	 de	 l’air.	 Les	 stations	 situées	 en	 zone	
forestière	 dans	 le	 Ziama	 (température	 moyenne	 de	 l’air	 :	 23°C)	 avaient	 des	 valeurs	 de	
température	 comprises	 entre	 22	 et	 24°C	 tandis	 que	 celles	 du	 bassin	 du	 Milo	 (avec	 une	
température	de	l’air	de	28-32°C)	se	situaient	entre	26	et	28°C.		

La	conductivité	était	très	faible	et	variait	de	15	à	31	µs/cm	dans	les	stations	pour	lesquelles	les	
données	 sont	 disponibles.	 L’oxygène	 dissous	 était	 proche	 de	 la	 saturation	 pour	 certaines	
stations	(7-	8	mg/L)	et	faible	pour	d’autres	(4-5	mg/L).	La	plus	faible	concentration	en	O2	a	été	
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enregistrée	dans	le	bassin	du	Milo.	Le	pH	était	en	général	près	de	la	neutralité	pour	toutes	les	
stations	(6,03	–	7,5).		

Tableau	II.	1.	Paramètres	physico-chimiques	mesurés	dans	les	stations	(N	:	non	déterminé)	

Paramètres	 NL	 FAM	 KOM	 BT	 WH	 VRE	 DJS	 DN	 LMB	 SBR	 KON	 WN	

pH	 7,2	 7,5	 6,5	 6,03	 7,2	 6,8	 6,85	 6,91	 6,35	 6,83	 6,22	 6,15	

Oxygène	(mg/L)	 7,9	 7,9	 6,9	 4,3	 8	 7,8	 7,02	 	N		 6,04	 6,08	 4,16	 N		

Conductivité	(µS/cm)	 30	 31	 15	 16	 33	 25	 	N		 	N		 	N		 	N		 	N		 N		

Température	(°	C)	 22	 22,6	 24	 25,8	 22,5	 24,3	 25	 25,8	
26,	
7	 26	 27	 26,4	

	

Analyse	globale	de	la	faune	

L’étude	du	benthos	permet	d’apprécier,	la	structure	ainsi	que	la	distribution	dans	le	temps	et	
dans	l’espace	des	macroinvertébrés	en	place	(Céréghino,	1992).	Les	invertébrés	vivant	au	fond	
des	 cours	 d’eau	 se	 répartissent	 de	 manière	 hétérogène.	 Leur	 distribution	 dépend	 des	
conditions	environnementales	(nature	du	substrat,	vitesse	du	courant,	couverture	végétale,	
etc.).	

La	présente	étude	faunistique,	effectuée	au	cours	d’une	campagne	de	prélèvements,	a	permis	
de	recenser,	pour	les	deux	zones	d’étude,	1956	individus	répartis	dans	cinq	grands	groupes	
zoologiques	(les	Vers,	les	Mollusques,	les	Crustacés,	les	Arachnides	et	les	Insectes),	11	ordres	
ou	classes,	36	familles	et	45	genres.		

Tableau	II.2.	Nombre	de	familles	et	de	genres	par	groupe	zoologique	

	

Groupes	zoologiques	 Nombre	de	familles	 Nombre	de	genres	
Oligochètes	 1	 1	
Achètes	Hirudinées	 1	 1	
Mollusques	 3	 3	
Crustacés	 3	 4	
Arachnides	 1	 1	
Ephéméroptères	 2	 2	
Odonates	 6	 7	
Plécoptères	 1	 1	
Hétéroptères	 8	 10	
coléoptères	 8	 13	
Diptères	 2	 2	
Total	 36	 45	
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Sur	les	45	taxons	d’invertébrés	benthiques	identifiés	durant	cette	étude,	35	(soit	78%)	sont	
des	insectes	et	22%	appartenaient	aux	autres	groupes	:	les	Crustacés	(8,9%),	les	Mollusques	
(6,7%),	les	Vers	(4,4%)	et	en	fin	les	Araignées	(2,2%).		

Les	 groupes	 les	mieux	 représentés	 sont	 les	 Coléoptères	 et	 les	 Hétéroptères,	 ils	 comptent	
chacun	8	familles.	Ensuite	viennent	les	Odonates	(6	familles),	les	Crustacés	et	les	Mollusques	
(3	familles),	les	Ephéméroptères	et	les	Diptères	(2	familles).	Les	autres	sont	représentés	par	1	
famille,	ce	sont	:	les	Plécoptères,	les	Oligochètes,	les	Hirudinées	et	les	Araignées.	Globalement,	
l’effectif	 du	 peuplement	 montre	 que	 les	 Coléoptères	 sont	 nettement	 dominants.	 Ils	
représentent	49,7%	(soit	972	individus)	de	la	faune	récoltée.	Ils	sont	suivis	des	Hétéroptères,	
14,2%	(277	individus)	;	les	Crustacés	12,8%	(251	individus)	;	les	Odonates,	8,7%	(170	individus);	
les	Diptères,	6,4%	(125	individus)	;	les	Mollusques,	2,4%	;	les	Araignées	(1,8%)	;	les	Hirudinées	
(1,2%)	et	enfin	viennent	les	Oligochètes	(0,8%)	et	les	Plécoptères	(0,5%).		

Aucune	différence	significative	n’est	détectée	en	termes	de	diversité	taxonomique	entre	les	
deux	régions	d’étude	(test-	t,	p	=	0,078).	

3.	Abondance		

L’abondance	 des	 différents	 taxons	 identifiés	 variait	 considérablement	 selon	 la	 région	
considérée.	Dans	les	stations	du	Ziama	(Figure	II.1)	les	macroinvertébrés	benthiques	identifiés	
cumulaient	un	effectif	de	568	individus	(27	taxons).	Les	Crustacés,	bien	que	moins	diversifiés	
(2	taxons),	étaient	les	plus	abondants	(36,8	%).	Ils	étaient	suivis	par	les	Hétéroptères	(21,30%),	
les	Odonates	(17,7%)	et	les	Coléoptères	(13,9%).	les	Arachnides	totalisaient	4,05%,	les	Vers	
Achètes	(2,1%),	les	Plécoptères	(1,76%),	les	Ephéméroptères	(1,23	%)	et	enfin	les	Mollusques	
et	les	Diptères	moins	de	1%.	

Dans	 le	 bassin	 du	Milo	 (HG),	 35	 taxons	 ont	 été	 identifiés	 pour	 un	 effectif	 total	 de	 1388	
individus.	Dans	ces	stations,	 les	Coléoptères	constituaient	 le	groupe	 le	plus	abondant	avec	
64,3%	(893	individus)	de	l’effectif	cumulé.	Ils	étaient	suivis	par	les	Hétéroptères	(11,2	%),	les	
Diptères	 (8,86	 %)	 et	 les	 Odonates	 (4,9	 %).	 Les	 Crustacés	 et	 les	 Mollusques	 représentent	
respectivement	 3,03	 %	 et	 3,10	 %.	 Les	 autres	 groupes	 étaient	 chacun	 inférieur	 à	 2%	 :	
Ephéméroptères	 (1,7	%),	Oligochètes	 (1,1	%),	 Arachnides	 (0,8	%)	 et	Achètes	 (0,7	%).	 Tout	
comme	l’abondance,	la	richesse	en	nombre	de	taxons	variait	aussi	en	fonction	des	stations.	
Elle	était	la	plus	élevée	(17	taxons)	à	la	station	DN	localisée	dans	le	bassin	du	Milo	et	la	plus	
faible	(7	taxons)	à	la	station	NL	(forêt	Ziama).	La	diversité	taxonomique	et	 l’abondance	des	
groupes	faunistiques	sont	montrées	à	la	figure	II.2.		
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Figure	II.	14.	Abondance	des	groupes	faunistiques	dans	les	stations	étudiées	

4.	Diversité	:	Indice	de	Shannon-Weaver	–	Equitabilité	

Dans	les	études	de	diversité,	des	formules	synthétiques	sont	souvent	proposées	pour	décrire	
la	 structure	 d’une	 communauté.	 Deux	 descripteurs	 de	 diversité	 ont	 été	 retenus	 dans	 la	
présente	étude	à	savoir	l’indice	de	diversité	de	Shannon-Weaver	(H’)	et	l’Equitabilité	de	Piélou	
(Piélou,	1966).	L’indice	de	Shannon	et	Weaver	(Shannon	et	Weaver,	1949)	présente	l’intérêt	
écologique	de	 fournir	une	 indication	globale	de	 l’importance	 relative	des	différents	 taxons	
(Bournaud	et	Keck,	1980).	Nous	avons	calculé	pour	chaque	station,	l’indice	de	diversité	H’	qui	
intègre	 à	 la	 fois	 la	 richesse	 taxonomique	 et	 l’abondance	 relative	 des	 différents	 taxons.	
L’équitabilité	E	qui	correspond	à	l’indice	de	diversité	relative	est	le	rapport	de	H’/	Hmax,	Hmax	
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étant	 la	valeur	maximale	théorique	que	H’	peut	atteindre.	Elle	renseigne	sur	 la	stabilité	du	
milieu	par	la	régularité	du	peuplement.	

Tout	 comme	 la	 richesse	 taxonomique	et	 l’abondance,	H’	et	E	aussi	présentaient	une	 forte	
variation	en	fonction	des	stations	(figure	II.2)	La	valeur	de	H’	varie	entre	1,23	(station	NL)	et	
2,67	(station	VRE).	Quant	à	E,	sa	valeur	fluctuait	entre	0,43	(station	KON)	et	0,68	(station	VRE).	
Les	deux	zones	d’études	n’étaient	pas	significativement	différentes	(test-t,	p	=	0,921	et	0,613,	
respectivement	pour	H’	et	E).	

	

	

Figure	II.	15.	Descripteurs	de	diversité	(en	orange	:	HG	;	en	vert	:	GF)	

5.	Importance	des	différents	ordres	par	station	

Oligochètes	

Ce	groupe	dans	nos	stations	est	présenté	par	une	1	famille,	 les	Lumbriculidae.	Au	total,	15	
individus	(soit	0,77%	de	la	faune	totale)	sont	récoltés.	Ils	sont	absents	des	stations	de	la	Guinée	
Forestière.	
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Achètes	ou	Hirudinées	

23	individus	de	ce	groupes	ont	été	identifiés	(soit	1,18	%	de	la	faune	totale)	appartenant	à	la	
famille	des	Hirudidae	(Sangsues).	Les	Hirudidae	sont	présents	seulement	dans	deux	stations,	
WN	et	BT.	

Mollusques	

Dans	nos	stations,	43	individus	(soit	3,10	%	de	la	faune	totale)	ont	été	récoltés,	appartenant	à	
3	 familles	 et	 3	 genres:	 Planorbidae	 (Bulinus),	 Lymnaeidae	 (Lymnaea)	 et	 Sphaeridae	
(Sphaerium).	 Les	 deux	 premières	 familles	 étaient	 plus	 importante	 numériquement.	 Leur	
présence	est	en	général	notable	dans	les	stations	de	plaine	(Haute-Guinée),	contrastant	avec	
les	stations	de	Guinée	Forestière	(figure	II.3)	

Crustacés	

Les	crustacés	dans	la	présente	étude	étaient	parmi	les	groupes	les	moins	diversifiés.	3	familles	
et	 4	 genres	 ont	 été	 identifiés	 :	 Atyidae	 (Caridina),	 Potamonautidae	 (Liberonautes	 et	
Potamonautes)	et	Asellidae	(Asellus).	Du	point	de	vue	abondance	relative,	 ils	occupaient	 la	
troisième	place	après	les	Coléoptères	et	les	Hétéroptères.	251	individus	(soit	12,83	%	de	la	
faune)	ont	été	récoltés.	La	famille	des	Atyidae	est	la	plus	abondante	particulièrement	dans	les	
cours	d’eau	de	Guinée	forestière.	Les	crustacés	sont	absents	de	la	plupart	de	nos	stations	de	
Haute-	Guinée.	

Araignées	

C’est	aussi	un	groupe	peu	diversifié	et	peu	 représenté	dans	cette	étude.	35	 individus	 (soit	
1,79%	de	la	faune	totale)	appartenant	à	la	classe	des	araignées	ont	été	inventoriés.	Avec	de	
faibles	abondances,	leur	présence	est	surtout	marquée	dans	les	stations	de	Guinée	Forestière.	
Toutefois,	le	maximum	de	l’effectif	de	ce	groupe	a	été	relevé	à	la	station	SBR	dans	le	bassin	
du	Milo.	

Ephéméroptères	

Ils	constituent	 le	groupe	 faunistique	 le	moins	représenté	dans	 la	 faune	benthique	récoltée	
dans	notre	étude,	avec	1,6%	(31	individus)	de	la	faune	globale.	Ils	sont	représentés	par	deux	
taxons,	Baetis	et	Adenophlebia,	respectivement	de	la	famille	des	Baetidae	et	Leptophlebiidae	
et	sont	absents	de	beaucoup	de	nos	stations.	

Plécoptères	

C’est	l’ordre	le	moins	représenté	de	la	faune	récoltée	lors	de	cette	étude.	Leur	présence	a	été	
révélée	 seulement	 dans	 deux	 stations,	 FAM	et	WH	du	 Ziama,	 avec	 un	 effectif	 total	 de	 10	
individus	(soit	0,5%	de	la	faune).	Ils	sont	représentés	par	la	famille	des	Perlidae	et	le	genre	
Neoperla	
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Odonates	

D’après	nos	résultats,	l’abondance	des	Odonates	est	assez	diversifiée	:	170	individus	(soit	8,7%	
de	 la	 faune	 totale)	 ont	 été	 inventoriés,	 appartenant	 à	 6	 familles	 et	 7	 genres	 :	 Libellulidae	
(Libellula),	Aeshnidae	(Aeshna),	Gomphidae	(Gomphus,	Paragomphus),	Lestidae	(Lestes),	les	
Calopterygidae	 (Phaon)	 et	 Chlorocyphidae	 (Chlorocypha).	 Les	 Odonates	 ont	 été	 récoltés	
pratiquement	dans	toutes	nos	stations	sauf	à	la	station	WN	(HG),	où	ils	sont	absents.	

Hétéroptères	

Selon	nos	résultats,	la	faune	récoltée	des	Hétéroptères	compte	277	individus,	soit	14,2%	de	la	
faune	 totale	 inventoriée.	Ce	groupe	d`invertébrés	appartient	à	8	 familles	 :	Belostomatidae	
(Appasus),	Corixidae	(Micronecta),	Gerridae	(Gerris),	Hydrometridae	(Hydrometra),	Nepidae	
(Nepa	et	Ranatra),	Naucoridae	(Naucoris),	Notonectidae	(Anisops	et	Notonecta)	et	Veliidae	
(Velia).		

La	répartition	des	Hétéroptères	dans	nos	zones	d’étude	révèle	l’existence	de	ces	invertébrés	
dans	 toutes	 les	 stations	 avec	 des	 proportions	 variables.	 Toutefois,	 le	 nombre	 d’individus	
récoltés	est	plus	importants	dans	les	stations	SBR	et	WN	et	faible	à	la	station	BT.	

Coléoptères	

Dans	 le	 présent	 travail,	 l’ordre	 des	 Coléoptères	 représente	 le	 groupe	 le	 plus	 diversifié.	 Il	
compte	8	familles	et	13	genres	qui	sont	:	Dytiscidae	(Hydrovatus	et	Hydrocanrhus),	Elmidae	
(Limnius	 et	 Elmis),	 Haliplidae	 (Peltodytes),	 Helodidae	 (Elodes	 et	 Cyphon),	 Hydraenidae	
(Hydraena),	 Hydrochidae	 (Hydrochus),	 Hydrophilidae	 (Hydrochara	 et	 Hydrophilus),	 et	
Gyrinidae	 (Orectogyrus	 et	 Aulonogyrus).	Un	 total	 de	 972	 individus,	 soit	 49,7%	de	 la	 faune	
totale	ont	été	récoltés.	

Diptères	

Les	 Diptères	 sont	 l’ordre	 le	moins	 diversifié	 dans	 ce	 travail.	 Ils	 sont	 représentés	 par	 deux	
familles,	les	Chironomidae	et	les	Tabanidae	avec	au	total,	125	individus	soit	6,4%	de	la	faune	
récoltée	appartenant	aux	genres	Chironomus	et	Tabanus.	La	famille	des	Chironomidae	était	la	
plus	 importante	numériquement	 et	 comptait	 à	 elle	 seule	 123	 individus.	 La	 répartition	des	
Diptères	dans	notre	étude	apparait	très	localisée,	 limitée	aux	stations	DN,	LMB,	DJS	et	SBR	
(HG)	et	FAM	(Tabanidae)	en	GF.	
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Figure	II.	16.	Distribution	des	différents	ordres/classes	dans	les	stations	(en	orange	:	HG	;	en	vert	:	GF)	

6.	Groupes	fonctionnels	trophiques	

Les	groupes	 trophiques	décrivent	 le	mode	d’alimentation	des	macroinvertébrés.	Cummins,	
(1973)	a	proposé	une	classification	de	la	faune	benthique	par	catégorie	trophique.	
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	Les	macroinvertébrés	sont	classifiés	non	pas	par	ce	qu’ils	mangent	mais	la	façon	dont	ils	se	
procurent	leur	nourriture.	Les	invertébrés	identifiés	dans	la	présente	étude	sont	repartis	dans	
quatre	groupes	 fonctionnels	 trophiques	 :	 les	prédateurs,	 les	 racleurs,	 les	 collecteurs	et	 les	
déchiqueteurs.	 La	 liste	 des	 macroinvertébrés	 identifiés	 et	 leur	 assignation	 à	 des	 groupes	
fonctionnels	trophiques	est	présentée	dans	le	tableau	II.3.	

	

Tableau	II.3.	Liste	des	invertébrés	benthiques	récoltés	et	leur	assignation	aux	groupes	fonctionnels	
trophiques	sur	la	base	de	la	littérature	disponible		

Ordres/Familles	 	GFT	 Références	 Ordres/Familles	 	GFT	 Références	
	 	 	 	 	 	
Oligochètes	 	  Libellulidae	 P	 1,	2,	3	
Lumbriculidae	 C	 	1*,	2,	3,	6	 Lestidae	 P	 1,	2,	3	
Hirudinées	 	  Hétéroptères	 	  
Hirudidae	 P	 2,	3	 Belostomatidae	 P	 1,	2	
Mollusques	 	  Corixidae	 R	 1,	2,	3	
Lymnaeidae	 R	 3,	2,	1*	 Gerridae	 P	 1,	2,	3,	4	
Planorbidae	 R	 3,	2,	1*	 Hydrometridae	 P	 1,	2,	3,	5	
Sphaeridae	 C	 3,	2,	1*	 Nepidae	 P	 1,	2,	3,	4	
Crustacés	 	  Naucoridae	 P	 1,	2,	3,	4	
Asselidae	 D	 2	 Notonectidae	 P	 1,	2,	3,	4	
Atyidae	 D	 1,	2	 Veliidae	 P	 1,	2,	3,	4	
Potamonautidae	 D	 1*,	6	 Coléoptères	 	  
Araignées	 P	 2,	3	 Dytiscidae	 P	 1,	2,	3,	4	
Ephéméroptères	 	  Elmidae	 R	 2,	3,	5		
Baetidae	 	C	 1,	2,	3,	4	 Haliplidae	 R	 1	
Leptophlebiidae	 	C	 1,	2,	3,	4	 Helodidae	 R	 3,	2	
Plécoptères	 	  Hydraenidae	 R	 2	
Perlidae(Neoperla)	 P	 1	 Hydrochidae	 	 id	
Odonates	 	  Hydrophilidae	 R	 2,	3	
Aeshnidae	 P	 1,	2,	4	 Gyrinidae	 P	 1,	2,	3,	4	
Calopterygidae	 P	 1,	2	 Diptères	 	  
Chlorocyphidae	 P	 1	 Chironomidae	 C	 1,	2,	3,	4	
Gomphidae	 P	 1,	2,	3	 Tabanidae	 p	 1,	4	
	 	 	 	 	 	
	

Légende	:	Durand	et	Lévêque,	(1981)(1)	;	Durand	et	Lévêque,	(1980)	(1*)	;	Tachet	et	al.,	(2006)	
(2)	;	Cummins	et	al,	(2005)	(3)	;	Merritt	et	al,	(2008)	(4)	;	Cheshire	et	al.,	(2005)	(5)	;	Dobson,	
(2004)	(6).	

Du	point	de	vue	richesse	taxonomique,	les	prédateurs	dans	la	présente	étude,	sont	les	plus	
diversifiés	(27	genres).	Ils	sont	suivis	des	racleurs,	des	collecteurs	et	en	fin	des	déchiqueteurs	
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(figure	 II.4).	 En	 termes	 d’abondance	 numérique,	 les	 prédateurs	 dominaient	 les	 effectifs,	
ensuite	viennent	les	racleurs	;	les	déchiqueteurs	prennent	l’avance	sur	les	collecteurs.		

	

	

Figure	II.	17.	Richesse	taxonomique	et	abondance	relative	des	Groupes	fonctionnels	

L’importance	relative	des	différents	groupes	fonctionnels	variait	considérablement	selon	les	
deux	régions	étudiées	(figure	II.5).	Dans	certaines	stations	(notamment	LMB,	KON	et	WN	du	
bassin	du	Milo)	 les	 déchiqueteurs	 sont	 totalement	 absents.	 Les	prédateurs	 y	 sont	 les	plus	
abondants,	suivis	des	collecteurs	et	des	racleurs.	Dans	les	autres	stations	(DN,	SBR)	on	note	la	
présence	 des	 déchiqueteurs,	 mais	 avec	 de	 faibles	 abondances	 relatives	 sauf	 à	 DJS	 où	 ils	
constituent	23%	des	abondances.	Dans	les	stations	du	Ziama	(NL,	FAM,	KOM,	WH	et	VRE),	les	
déchiqueteurs	dominaient	les	effectifs.	
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Figure	II.	18.	Distributions	générale	des	groupes	fonctionnels	dans	les	deux	zones	d’étude	

Prédateurs	

	Cette	 catégorie	 incluait	 tous	 les	 macroinvertébrés	 qui	 sont	 adaptés	 spécifiquement	 à	 la	
capture	de	proies	 vivantes	 (d’autres	 invertébrés	et	parfois	de	petits	 vertébrés	 comme	des	
alevins).	 Leurs	pièces	buccales	 sont	 en	 général	 très	 robustes.	 Ils	 chassent,	 piquent,	 sucent	
leurs	proies.	Les	prédateurs	sont	représentés	dans	notre	étude	par	toutes	les	Odonates,	les	
Hétéroptères	 (sauf	 Corixidae),	 les	 Coléoptères	 (Dytiscidae,	 Gyrinidae),	 les	 Hirudidae	
(Sangsues)	et	 les	Plécoptères	(Perlidae),	 ils	sont	présents	dans	toutes	nos	stations	même	si	
leur	abondance	varie	en	fonction	de	celles-ci	(figure	II.6)		

Racleurs	

Ces	animaux	sont	végétariens,	 ils	 raclent	ou	brossent	 le	périphyton	ainsi	que	 les	éléments	
minéraux	 et	 organiques	 associés.	 Ils	 sont	 représentés	 par	 les	 Coléoptères	 (Helodidae,	
Hydrophilidae,	 Hydraenidae,	 Haliplidae,	 Elmidae)	 et	 les	 Mollusques	 (Planorbiidae).	 Ils	
abondent	les	zones	à	végétation	importante	et	relativement	calmes.	
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Déchiqueteurs		

Ils	 se	nourrissent	de	plantes	 vasculaires	 vivantes	 (bryophytes,	macrophytes)	 et	de	matière	
organique	 de	 grosse	 taille	 (MOGP).	 Ils	 sont	 équipés	 de	 pièces	 buccales	 particulières	 leur	
permettant	de	découper	et	broyer.	Les	déchiqueteurs	sont	peu	diversifiés	dans	notre	étude.	
Ils	sont	représentés	par	les	crustacés	Asellidae,	Atyidae	et	Potamonautidae.	Les	déchiqueteurs	
sont	particulièrement	abondants	dans	les	stations	de	la	zone	forestière.	

Collecteurs		

Les	invertébrés	appartenant	à	ce	groupe	récoltent	des	particules	fines	(MOFP)	qui	dérivent	
dans	la	colonne	d’eau.	Ils	sont	représentés	dans	le	présent	travail	par	les	diptères	de	la	famille	
des	Chironomidae	(Chironomus),	des	larves	d’Ephéméroptères	(Baetis	et	Adenophlebia),	des	
Mollusques	 Sphaeridae	 (Sphaerium)	 et	 des	 Oligochètes.	 Les	 Chironomidae	 constituaient	
l’essentiel	 de	 leur	 abondance.	 Les	 collecteurs	 sont	 moins	 abondants	 dans	 les	 stations	 de	
Guinée	Forestière.	

	

	

Figure	II.19.	Distribution	des	groupes	fonctionnels	dans	les	stations	
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Discussion	
Nos	cours	d’eau	du	Ziama	et	du	bassin	du	Milo	présentent	une	richesse	taxonomique	de	45	
taxons	répartis	dans	cinq	grands	groupes	zoologiques	:	les	Insectes	(35	taxons	soit	77,8%),	les	
Crustacés	(4	taxons	soit	8,9%),	les	Mollusques	(3	taxons,	6,7%),	les	Vers	(2	taxons,	4,4%)	et	les	
Arachnides	(1	taxon	soit	2,2%).		

La	composition	faunistique	de	la	macrofaune	benthique	des	cours	d’eau	étudiés	correspond	
en	général	à	celle	des	eaux	douces	africaines	(Durand	et	Lévêque,	1980,	1981)	et	en	particulier	
d’Afrique	 Occidentale	 (Cumberlidge,	 2006	 ;	 Cumberlidge	 &	 Huguet,	 2003	 ;	 Diomandé	 &	
Gourène,	2005	;	Diomande,	2005	;	Diomandé	et	al.	2009	;	N’Zi	et	al.	2008	;	Sarr	et	al.	2011	;	
Yapo	et	al.	2012	;	Sanogo	et	Kabré,	2014	;	Sanogo	et	al.	2014).	(Sanogo,	S.,	Kabré,	A.J.T.	et	
Cecchi,	2014)	

Dans	la	présente	étude,	les	insectes	constituent	l’essentiel	de	la	faune	benthique	comme	cela	
avait	 déjà	 été	 relevé	 par	 Durand	 et	 Lévêque	 (1981)	 et	 mentionné	 dans	 le	 rapport	 sur	 la	
monographie	nationale	de	 la	diversité	biologique	 (Conakry,	2004)	et	dans	d’autres	 travaux	
(Diomandé	et	al,	2009	;	Diomandé	&	Gourène,	2005	;	Gnohossou,	2006	;	Sanogo	et	Kabré,	
2014).	Parmi	les	insectes,	les	coléoptères	et	les	hétéroptères	sont	les	mieux	représentés.	Ceci	
rejoint	les	résultats	d’autres	travaux	(Yapo	et	al.	2012).	L’abondance	des	coléoptères	était	plus	
forte	dans	les	stations	de	plaine	(bassin	du	Milo,	altitude	moyenne	:	346	m)	où	elle	atteignait	
plus	de	64%	des	effectifs.	Ces	stations	ont	en	général	un	substrat	à	granulométrie	moyenne	à	
fine	constitué	de	sables	et	de	limon.	Les	coléoptères	sont	moins	abondants	dans	les	stations	
de	la	zone	forestière	(13,9%)	qui	sont	caractérisées	par	un	substrat	majoritairement	constitué	
de	 pierre,	 gravier	 et	 sable.	 Les	 coléoptères	 constituent	 un	 groupe	 très	 diversifié	 et	
écologiquement	hétérogène	pouvant	 s’adapter	à	 tout	 type	de	biotope	et	d’habitat	 (Forge,	
1981).	Les	facteurs	qui	influent	favorablement	sur	la	répartition	des	éléments	de	ce	groupe	
sont	entre	autres	la	végétation	immergée,	le	substrat	à	granulométrie	fine,	la	température	de	
l’eau	et	les	potentialités	trophiques	(Lounaci,	1987	;	Mebarki,	2001).	

Après	les	coléoptères,	les	hétéroptères	constituent	le	deuxième	groupe	le	plus	diversifié	dans	
ce	travail.	Bien	qu’ils	soient	avant	tout	des	insectes	d’eau	stagnante	(Yapo	et	al,	2012),	ils	sont	
présents	 dans	 presque	 toutes	 nos	 stations	 notamment	 en	 zone	 forestière	 (21,30%	 de	 la	
faune).	Poisson	(1957)	avait	déjà	signalé	le	pouvoir	de	colonisation	des	taxons	de	ce	groupe,	
peuplant	les	habitats	et	biotopes	variés	:	mares,	marécages,	ruisseaux	et	rivières,	et	rives	des	
cours	d’eau.	

Dans	ce	travail,	les	Odonates	sont	assez	diversifiés	(6	familles,	7	genres).	En	effet,	la	densité	
et	 la	 diversité	 des	 Odonates	 sont	 sous	 l’action	 combinée	 du	 couvert	 végétal,	 du	 courant	
modéré	et	du	substrat	grossier,	ou	celle	des	macrophytes	de	bordure	d’un	courant	lent	et	d’un	
substrat	meuble	(Moubayed,	1986).	L’abondance	de	ces	organismes	dans	les	stations	d’étude	
varie.	 Ils	 sont	 numériquement	 plus	 importants	 dans	 les	 stations	 de	 la	 forêt	 (17,78%).	 Ces	
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dernières	sont	en	général	bordées	d’arbres	et	leur	substrat	est	de	type	grossier.	Les	Odonates	
étant	des	prédateurs	à	tous	les	stades	de	leur	vie	(Testard,	1981),	leur	diversité	et	abondance	
dans	 un	 milieu	 sont	 un	 indicateur	 de	 la	 richesse	 en	 faune	 aquatique	 de	 ce	 milieu.	 Les	
communautés	 d’invertébrés	 récoltés	 pendant	 notre	 étude,	 étaient	 aussi	 composées	 de	
Diptères	et	d’Ephéméroptères.	Ces	deux	groupes	étaient	peu	diversifiés	(2	familles,	2	genres	
chacun).	Les	diptères	étaient	essentiellement	représentés	par	la	famille	des	Chironomidae	et	
seulement	récoltés	dans	les	stations	de	plaine	(bassin	du	Milo).	Par	ailleurs,	nous	n’avons	pas	
rencontré	certains	taxons	dans	 les	stations	du	bassin	du	Milo	 ;	c’est	 le	cas	par	exemple	de	
Neoperla	 (Plécoptère	 Perlidae)	 que	 nous	 avons	 récolté	 dans	 deux	 stations	 de	 la	 Guinée	
Forestière	à	plus	de	600	m	d’altitude.	Son	absence	pourrait	s’expliquer	par	 le	fait	qu’il	soit	
adapté	 aux	 eaux	 lotiques.	 Dans	 ces	 milieux,	 il	 affectionne	 particulièrement	 les	 zones	
fortement	 oxygénées,	 à	 couvert	 végétal	 dense	 et	 à	 écoulement	 vif,	 caractérisées	 par	 un	
substrat	à	dominance	de	gros	galets	et	 températures	basses	 (Déjoux,	1981).	Ce	 taxon,	est	
absent	des	eaux	lentiques	(Diomandé	&	Gourène,	2005).	En	Afrique	du	nord,	la	présence	des	
Perlidae	est	liée	aux	grands	massifs	montagneux	(Haouchine,	2011).	On	note	également	dans	
le	présent	travail	une	faible	présence	des	crustacés,	en	général	représentés	par	les	Atyidae	du	
genre	 Caridina	 dans	 les	 stations	 du	 bassin	 du	 Milo.	 Ceci	 parait	 être	 une	 caractéristique	
générale	de	ces	milieux.	Dans	une	autre	étude	conduite	par	moi-même	dans	le	cadre	de	mon	
master	2,	dans	un	affluent	de	la	même	rivière,	le	Dèbèkoron,	les	crustacés	étaient	parmi	les	
groupes	les	plus	rares	collectés.	Ce	phénomène	s’expliquerait	par	les	exigences	écologiques	
de	ce	groupe.	Nos	petits	cours	d’eau	de	plaine	(Haute	Guinée)	connaissent	dans	leur	ensemble	
des	épisodes	d’assèchement	pendant	une	période	de	l’année	(en	général	entre	les	mois	de	
décembre	et	juin),	ce	qui	limiterait	le	développement	de	ces	organismes	dans	ces	milieux.		

Par	 ailleurs,	 un	 taxon	nouveau	a	été	 récolté	 ;	 il	 s’agit	 d’Asellus,	 un	 crustacé	 isopode	de	 la	
famille	des	Asellidae.	Aucune	mention	n’a	été	faite	sur	ce	groupe	dans	les	travaux	de	Durand	
et	Lévêque	(1980)	en	Afrique	au	sud	du	Sahara.	En	effet,	les	Asellidae	occupent	des	habitats	
plutôt	lentiques	et	abondent	dans	les	lacs	de	barrages	mais	peuvent	être	entrainés	en	dérive	
dans	les	cours	d’eau	(Tachet	et	al.	2006).	Ils	sont	aussi	trouvés	fréquemment	dans	les	petites	
et	surtout	les	grandes	rivières	en	région	tempérée.	Asellus	a	été	rencontré	à	la	station	DN	(HG)	
située	en	aval	d’un	pont	dans	les	habitats	à	dominance	organique	(feuilles	mortes).		

Nos	 résultats	 révèlent	une	diversité	 taxonomique	non	négligeable.	 L’indice	de	diversité	de	
Shannon	était	plus	élevé	(2,67)	à	la	station	VRE,	cela	sous	entend	une	richesse	taxonomique	
élevée.	L’équitabilité	au	niveau	de	cette	station	est	de	0,68.	Les	plus	faibles	indice	de	diversité	
(H’=1,23)	et	d’équitabilité	(0,44)	ont	été	enregistrés	à	la	station	NL.		

Les	groupes	fonctionnels	trophiques		

Les	informations	sur	les	réseaux	trophiques	et	l'écologie	alimentaire	des	invertébrés	des	cours	
d'eau	tropicaux	d’Afrique	sont	rares.	Les	quelques	travaux	de	référence	sont	concernent	le	
Kenya	 (Dobson	et	al.	2002	 ;	Masese	et	al.	2014).	L’assignation	des	macroinvertébrés	à	des	



	

70	
	

groupes	fonctionnels	trophiques	dans	la	présente	étude	a	permis	d’identifier	les	différences	
dans	la	composition	fonctionnelle	des	communautés	de	macroinvertébrés.	Globalement,	les	
prédateurs	étaient	 les	plus	diversifiés.	La	proportion	des	différents	groupes	 trophiques,	en	
termes	du	nombre	de	taxons	variait	entre	les	stations	étudiées.	Ceci	met	en	évidence	le	rôle	
prépondérant	 de	 l’environnement	 abiotique	 dans	 la	 structuration	 des	 communautés.	 Les	
invertébrés	 identifiés	 dans	 nos	 stations	 sont	 repartis	 dans	 quatre	 groupes	 fonctionnels	
trophiques,	les	prédateurs,	les	racleurs,	les	collecteurs	et	les	déchiqueteurs.	Les	prédateurs	
étaient	les	plus	diversifiés	et	aussi	les	plus	abondants	(61,3	%	de	la	richesse	taxonomique	et	
58,5%	de	l’abondance	de	la	faune	totale).	Ces	résultats	sont	comparables	à	ceux	trouvés	par	
d’autres	chercheurs	en	milieu	tropical	avec	39%	(Cheshire	et	al.,	2005)	et	25%	(Thompson	&	
Townsend,	2000)	de	la	diversité	spécifique.	Au	Kenya,	Masese	et	al.	(2014)	ont	trouvé	que,	
des	86	taxons	 identifiés	dans	 leur	étude,	44	étaient	des	prédateurs	(soit	plus	de	50%	de	 la	
richesse	taxonomique)	et	étaient	dominants	dans	tous	 les	sites.	Les	prédateurs	dans	notre	
étude	étaient	présents	dans	toutes	 les	stations,	en	cohérence	avec	 les	observations	de	ces	
auteurs.	

Les	racleurs	constituent	le	deuxième	groupe	le	mieux	diversifié	après	les	prédateurs	(18,18%	
de	la	richesse	taxonomique	globale).	Ils	sont	davantage	communs	dans	les	stations	du	Milo.	
Nos	résultats	rejoignent	ceux	de	Masese	et	al.	(2014),	où	les	racleurs	étaient	abondants	dans	
leur	site	à	canopée	ouverte	(moins	de	50	%).	En	effet,	ces	organismes	se	nourrissent	d’une	
grande	variété	de	ressources,	 incluant	 les	algues	attachées	aux	roches	ainsi	que	de	biofilm	
benthique	 qui	 est	 composé	 de	 bactéries,	 champignons,	 algues	 et	 de	 leur	 matrice	 de	
polysaccharides	qui	 recouvrent	 les	 substrats	 (Lock	et	al.	1984).	Une	bonne	présence	de	ce	
groupe	indique	que	ces	cours	d’eau,	bien	que	partiellement	boisés,	reçoivent	une	quantité	
importante	 de	 lumière	 permettant	 le	 développement	 de	 producteurs	 primaires.	 Les	
caractéristiques	environnementales	de	la	région	d’étude	(Haute-Guinée)	ainsi	que	celles	de	
nos	stations	étudiées	illustrent	bien	ce	fait.	A	l’inverse,	ces	facteurs	expliquent	en	partie	leur	
faible	abondance	dans	les	stations	du	Ziama.	Ces	dernières	ont	une	végétation	riveraine	très	
dense	limitant	la	pénétration	des	rayons	solaires,	condition	nécessaire	au	développement	de	
producteurs	primaires.		

Dans	 le	 présent	 travail,	 les	 déchiqueteurs	 sont	 les	moins	diversifiés.	 Ils	 forment	 9	%	de	 la	
richesse	taxonomique	globale	avec	13	%	d’abondance	relative.	Ce	résultat	est	très	différent	
de	ceux	trouvés	par	Dobson	et	al.	(2002)	et	Thompson	&	Townsend	(2000).	Dans	notre	étude,	
les	déchiqueteurs	sont	présents	dans	les	stations	du	Ziama	et	dans	certaines	du	bassin	du	Milo	
à	 couverture	 végétale	 importante	 comme	 l’avaient	déjà	 constaté	Masese	et	 al.	 (2014).	 En	
effet,	les	déchiqueteurs	se	nourrissant	de	la	matière	végétale	morte	provenant	de	la	ripisylve,	
leur	 densité	 et	 leur	 abondance	 sont	 étroitement	 dépendantes	 de	 la	 disponibilité	 de	 cette	
ressource.	Des	études	en	rivière	supposent	que	la	densité	de	déchiqueteurs	est	contrôlée	par	
la	disponibilité	en	matière	organique	(Winterbourn,	1995).	Par	leur	activité	de	consommation,	
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ils	 participent	 à	 la	 dégradation	 de	 la	 matière	 organique	 allochtone	 particulaire	 grossière	
(MOPG)	en	fine	particule	(MOPF)	utilisable	par	d’autres	consommateurs	tels	les	collecteurs.	

Les	 collecteurs,	 représentent	 11	 %	 de	 la	 diversité	 taxonomique	 totale	 et	 étaient	 peu	
abondants	(9,	70%	des	effectifs).	Les	collecteurs	se	nourrissent	des	fines	particules	(MOPF)	
générées	par	la	décomposition	des	MOPG	par	les	microorganismes,	macroinvertébrés	et	les	
phénomènes	 d’abrasion	 physique	 (Allan,	 1995).	 Les	 collecteurs,	 dans	 les	 ruisseaux	 ont	
tendance	à	être	plus	fréquents	dans	les	zones	de	faible	courant	où	les	particules	fines	sont	
abondantes	(Ramírez	&	Pablo,	2014).	Nos	observations	vont	dans	le	même	sens	puisque	des	
plus	fortes	abondances	de	ce	groupe	ont	été	relevées	dans	les	stations	de	plaine.	De	même,	
les	 collecteurs	étaient	 trouvés	en	abondance	dans	un	 site	à	 faible	 couverture	végétale,	au	
Kenya	(Masese	et	al.	2014).	

Conclusion		

Cette	 étude	 est	 le	 tout	 premier	 inventaire	 sur	 les	macroinvertébrés	 benthiques	 des	 deux	
écosystèmes	 étudiés.	 Elle	 a	 permis,	 au	 cours	 d’une	 seule	 campagne	 de	 prélèvement,	 de	
recenser	1956	individus	répartis	dans	11	ordre/classes,	36	familles	et	45	genres,	récoltés	dans	
les	stations	localisées	dans	les	régions	de	Haute	Guinée	et	Guinée	Forestière,	situées	entre	
350	m	 et	 640	m	 d’altitude.	 Si	 nos	 deux	 zones	 d’étude	 (HG	 et	 GF)	montrent	 une	 certaine	
similarité	en	termes	de	diversité	taxonomique,	elles	diffèrent	toutefois	sur	certains	aspects.	
Par	exemple,	 les	 crustacés	 sont	plus	abondants	en	Guinée	Forestière	qu’en	Haute-Guinée,	
tout	comme	les	déchiqueteurs.	Au	contraire,	les	racleurs	dominent	en	Haute-Guinée.		

De	l’analyse	de	la	faune	récoltée,	un	taxon	nouveau	a	été	trouvé,	Asellus	(crustacé	isopode	de	
la	famille	des	Asellidae).		

Il	est	clair	que	la	liste	des	taxons	identifiés	au	cours	de	cette	thèse	est	loin	d’être	exhaustive	
et	qu’un	échantillonnage	plus	poussé	serait	nécessaire.	
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Chapitre	III.	Introduction	à	l’étude	des	
hyphomycètes	aquatiques	de	Guinée	
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Introduction	
Les	 hyphomycètes	 aquatiques	 ou	 champignons	 Ingoldiens	 ont	 été	 découverts	 pour	 la	
première	 fois	en	1942	par	C.	 T.	 Ingold	dans	un	 cours	d’eau	en	Angleterre,	 sur	des	 feuilles	
submergées	d’Alnus	glutinosa.	C’est	à	 l’honneur	de	ce	«	père	»	qu’ils	doivent	 leur	nom	de	
champignons	 Ingoldiens.	 Dans	 ce	 premier	 rapport,	 il	 décrit	 16	 espèces	 de	 champignons	
marquant	 le	 début	 de	 l’industrie	 mycologique	 (Ainsworth,	 1976).	 Plus	 tard,	 plus	 de	 150	
espèces	 étaient	 décrites	 (Webster	&	Descals,	 1981).	 Récemment,	 environ	 300	 espèces	 de	
champignons	Ingoldiens	(Ascomycètes)	ont	été	listées	(Wong	et	al.	1998	;	Shearer	et	al.	2007)	
essentiellement	originaires	de	régions	tempérées	(Goh,	1997).	

1.	Biologie	

Les	hyphomycètes	aquatiques	sont	des	champignons	mitosporiques	qui	vivent	et	sporulent	
sous	l’eau	(Bärlocher,	1992b	;	Ingold,	1942).	Ce	sont	des	«	champignons	imparfaits	»	dont	une	
seule	petite	partie	présente	des	formes	connues	de	reproduction	sexuée.	Il	ne	s’agit	donc	pas	
d’un	groupe	naturel,	mais	d’un	ensemble	très	artificiel	de	champignons	appartenant	à	divers	
embranchements	et	classes.	Ce	sont	en	général	des	formes	aquatiques	d’Ascomycètes,	plus	
rarement	de	Basidiomycètes	(Bärlocher,	2009).	Ils	sont	connus	comme	«	hyphomycètes	d’eau	
douce	 »	 (Nilsson,	 1964),	 «hyphomycètes	 amphibies»	 (Michaelides	 &	 Kendrick	 1978)	
ou	«	champignons	Ingoldiens	»	(Webster	&	Descals,	1981).	La	phase	anamorphe	de	leur	cycle	
biologique	se	déroule	sur	les	feuilles	mortes	provenant	des	rives	et	tombées	à	l’eau	(Bärlocher,	
1982	;	Chauvet,	1992).		

Ils	produisent	des	conidies	en	majorité	de	forme	tetraradiée	(essentiellement	avec	quatre	bras	
divergents)	ou	sigmoïde	(allongées,	vermiformes,	généralement	courbée	dans	plus	d’un	plan).	
Certaines	sont	de	forme	globuleuse,	plus	classique	chez	les	champignons.	

2.	Habitat		

Les	 hyphomycètes	 aquatiques	 sont	 distribués	 à	 travers	 le	 monde	 entier	 dans	 les	 eaux	
continentales,	principalement	courantes,	mais	aussi	dans	 les	milieux	lentiques:	mares,	 lacs,	
étangs,	marais	(Suzuki	&	Nimura,	1961).	Certaines	espèces	ont	été	trouvées	dans	les	milieux	
marins	(Kohlmeyer,	1984;	Michael	et	al,	2005),	estuariens	(Jones,	2011)	ainsi	que	de	mangrove	
(Hyde	&	Jones,	1988	;	Newell	&	Fell	1994).	Des	espèces	d’hyphomycètes	ont	été	trouvées	dans	
l’eau	interstitielle	(zone	hyporhéique)	des	sédiments	des	cours	d’eau	(Cornut	et	al.2010).	Ils	
ont	 été	 régulièrement	 observés	 dans	 des	 environnements	 autres	 que	 leur	 habitat	
préférentiel	:	dans	les	niches	terrestres	telles	que	les	zones	riveraines,	la	rosée,	les	eaux	de	la	
canopée	 et	 les	 trous	 d'arbres.	 D’autres	 sont	 des	 endophytes	 de	 racines	 et	 de	 feuilles	 de	
plantes	(pour	une	revue	voir	Chauvet	et	al.	2016)	
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3.	Ecologie	

Les	hyphomycètes	aquatiques	sont	connus	pour	leur	adaptation	à	la	colonisation	des	feuilles	
dans	les	ruisseau	(Ingold,	1975	;	Ingold,	1956	;	Shearer	&	Webster,	1985).	Ils	produisent	de	
très	nombreuses	conidies	qui	sont	des	éléments	de	multiplication	végétative,	libérées	dans	la	
colonne	d’eau	et	emportées	par	le	courant	vers	l’aval	;	elles	ont	une	morphologie	typiquement	
adaptée	 au	 transport,	 à	 la	 sédimentation	 et	 à	 une	 germination	 rapide	 sur	 des	 substrats	
submergés	dans	les	rivières.	Les	exigences	initiales	de	colonisation	d’un	nouveau	substrat	sont	
la	formation	et	la	libération	de	conidies	par	la	colonie-mère.	La	répartition	des	espèces	et	la	
composition	des	communautés	fongiques	sont	surtout	influencées	par	la	température	et	la	
qualité	de	l'eau	(Raviraja	et	al.	1998	;	Gulis	et	al,	2004)	mais	probablement	aussi	par	d'autres	
facteurs	 tels	que	 l'altitude	 (Fabre,	1998),	 la	nature	de	 la	 végétation	 riveraine	 (Bärlocher	&	
Graça,	2002	;	Laitung	&	Chauvet,	2005	;	Lecerf,	2005	)	et	la	qualité	des	litières	auxquelles	elles	
sont	associées	(Gessner	et	al,	1993	;	Mathuriau	&	Chauvet,	2002	;	Nikolcheva	&	Bärlocher,	
2005b).		

4.	Rôle	de	décomposeurs		

Il	 est	 reconnu	 depuis	 fort	 longtemps	 que	 les	 champignons	 aquatiques	 jouent	 un	 rôle	
intermédiaire	 vital	 dans	 le	 flux	 énergétique	 des	 écosystèmes	 aquatiques	 (Hering,	 1965	 ;	
Kaushik	et	Hynes,	1971	;	Bärlocher	&	Kendrick,	1974	;	Webster	&	Descals,	1981	;	Chauvet	&	
Mercé,	1988	),	en	particulier	dans	les	cours	d’eau	de	tête	de	bassin.	Ces	derniers	constituent	
des	 systèmes	 hétérotrophes.	 En	 effet,	 la	 canopée	 généralement	 bien	 développée	 de	 la	
végétation	 riveraine	 constitue	 une	 source	 d’ombrage	 non	 propice	 au	 développement	 de	
producteurs	 primaires	 et	 à	 l’autotrophie	 (Cummins,	 1975	 ;	 Vannote	 et	 al,	 1980).	 Les	 flux	
d’énergie	 dans	 ces	 écosystèmes	 d’eau	 douce	 sont	 largement	 dépendants	 des	 apports	
allochtones,	 lesquels	 sont	 en	 majorité	 constitués	 des	 litières	 de	 feuilles	 provenant	 de	
l’environnement	terrestre	adjacent	(Bärlocher	&	Kendrick,	1976).	Ces	litières,	une	fois	dans	le	
cours	d’eau,	 sont	 colonisées	par	des	 conidies	d’hyphomycètes	 aquatiques	 libérées	dans	 la	
colonne	d’eau	et	dispersées	par	le	courant.	Les	hyphomycètes	aquatiques	sont	responsables	
de	la	dégradation	des	feuilles	de	litières	dans	les	cours	d’eau	(Suberkropp,	1998),	les	rendant	
plus	palatables	et	plus	nutritives	pour	les	macroinvertébrés	déchiqueteurs	(Bärlocher,	1992b).	
Ils	 sont	 donc	 intimement	 impliqués	 dans	 le	 flux	 de	 l’énergie	 dans	 les	 cours	 d’eau.	 Leur	
biomasse	atteint	ou	dépasse	10-15%	de	 la	biomasse	détritique	totale	 (Gessner	&	Chauvet,	
1994)	et	90%	de	la	biomasse	microbienne	(Baldy	et	al,	1995)	Les	hyphomycètes	aquatiques	
sont	 capables	 de	 produire	 une	 large	 variété	 d’enzymes	 spécifiques	 agissant	 sur	 les	
polysaccharides	des	feuilles	(Suberkropp,	1991a)	et	d’autres	composés	foliaires,	conduisant	à	
la	macération	des	 litières	et	 fournissant	ainsi	de	 l’énergie	accessible	aux	communautés	de	
déchiqueteurs,	mais	libérant	également	de	la	matière	organique	en	fines	particules	utilisables	
par	les	invertébrés	collecteurs	et	filtreurs.		
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5.	Biogéographie	

Le	document	produit	par	Ingold	(1942)	a	été	suivi	par	de	nombreuses	investigations	sur	les	
hyphomycètes	aquatiques	provenant	de	toutes	les	régions	du	monde	:	Nilsson	(1962,	1964),	
Ingold	(1973,	1974)	en	Suède	;	Ranzoni	(1953)	en	Amérique	du	Nord	;	en	Jamaïque	;	Nilsson	
(1962b)	au	Vénézuela	;	Cowling	et	Waid	(1963)	en	Australie	;	Tubaki	(1957	,	1965)	en	Nouvelle-
Guinée	 et	 au	 Japon	 ,	 Marvanová	 &	 Marvan	 (1969)	 au	 Cuba	 ;	 Iqbal	 (1971)	 en	 Inde.	 La	
distribution	des	hyphomycètes	aquatiques	et	 leur	rôle	dans	la	nature	ont	été	des	sujets	de	
recherche	durant	ces	dernières	années	et	cet	intérêt	croissant	a	conduit	à	une	intensification	
de	travaux	d’inventaire	sur	les	hyphomycètes	aquatiques	par	exemple	Chauvet	(1991,	1992),	
Descals	&	Chauvet	(1992),	Webster	et	al.	(1994)	;	Descals	et	Moya	(1996)	,	Descals	et	al.	(1995)	
;	Marvanová	(1997),	Santos-Flores	&	Betancourt-López	(1997).	

Les	données	existantes	sur	 les	hyphomycètes	aquatiques	tropicaux	concernent	 l’Amérique,	
l’Asie	et	aussi	l’Australie.	A	titre	d’exemples,	nous	citerons	:	Goos	(1978),	Ranzoni,	(1979)	et	
Anastasiou	 (1963)	 à	 Hawaï	 ;	 Hudson	 &	 Ingold	 (1960)	 en	 Jamaïque	 ;	 Nilsson	 (1962)	 au	
Vénézuela	,	Cowling	et	Waid	(1963)	en	Australie,	Tubaki	(1957,	1958,	1960,	1965)	en	Nouvelle-
Guinée	et	au	Japon,	Iqbal	(1971)	et	Shridar	&	Kaveriappa	(1992.)	en	Inde,	Chan	et	al.	(2000)	et	
Tsui	et	al.	(2000)	à	Hong	Kong,	Sivichai	et	al.	(1998)	en	Thaïlande.	

En	Afrique,	 les	 premiers	 travaux	 sur	 les	 hyphomycètes	 aquatiques	 sont	 d’Ingold	 (1956)	 et	
d’Alasoadura	(1968)	au	Nigeria	;	Ingold	(1958)	en	Ouganda	et	Rhodésie	;	Le’-John	(1965)	en	
Sierra	Léone	;	Dixon	(1959)	au	Ghana	;	Greathead	(1961),	Sinclair	&	Eicker	(1983),	Webster	et	
al.	 (1994),	Hyde	et	 al.	 (1998)	 en	Afrique	du	 Sud	 ;	 Chergui	 (1990),	Maamri	 et	 al.	 (1998)	 au	
Maroc	;	Chen	et	al.	(2000)	au	Cameroun	;	Fisher	&	Spooner	(1987)	au	Malawi.	

A	 la	 vue	de	nombreuses	études	 sur	 les	hyphomycètes	aquatiques,	 il	 ressort	que	 les	 zones	
tempérées	ont	reçu	beaucoup	plus	d’attention,	les	zones	tropicales	étant	très	peu	explorées.	
Les	 données	 sur	 l’occurrence	 des	 hyphomycètes	 aquatiques	 sont	 rares	 en	 Afrique	 et	
inexistantes	 en	 Guinée,	 qui	 pour	 l’Afrique	 de	 l’ouest	 possède	 pourtant	 une	 diversité	
écosystémique	remarquable.	

L’objectif	de	cette	partie	de	la	thèse	est	la	contribution	à	la	connaissance	des	hyphomycètes	
aquatiques	de	Guinée,	jusque-là	méconnus.	

	

Diversité	des	hyphomycètes	aquatiques	de	quelques	cours	
d’eau	guinéens	
Ce	travail	est	à	notre	connaissance,	le	tout	premier	sur	l’étude	des	hyphomycètes	aquatiques	
en	République	de	Guinée.	Les	résultats	de	la	présente	étude	de	diversité	se	fondent	sur	une	
seule	 campagne	 de	 prélèvement	 réalisée	 dans	 cinq	 petits	 cours	 d’eau	 de	 Ziama	 (Guinée	
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Forestière)	et	cinq	autres	dans	le	bassin	de	la	rivière	Milo	(Haute-	Guinée).	Par	conséquent,	
cette	étude	n’est	qu’une	introduction	à	l’étude	des	hyphomycètes	aquatiques	de	Guinée	

1.	Sites	et	méthodes	

Les	 différents	 sites	 sont	 décrits	 au	 chapitre	 I.	 Par	 région	 d’étude,	 quatre	 rivières	 furent	
choisies.	L’échantillonnage	a	été	réalisé	en	juin	2014	en	Guinée	Forestière	et	juillet	2015	en	
Haute	 Guinée,	 au	 cours	 d’une	 seule	 campagne	 de	 prélèvement.	 Nous	 avons	 procédé	 au	
prélèvement	d’écumes	dans	3	rivières,	Boutroun	(GBT)	en	Haute-Guinée,	Facély	mara	(FAM)	
et	Noulava	(NL)	en	Guinée	Forestière.	Les	écumes	sont	récoltées	à	l’aide	d’une	petite	passoire	
et	mis	dans	les	flacons	avec	ajout	d’un	conservateur,	le	F.A.A	(formol	alcool,	acide	acétique)	
et	transportés	au	laboratoire	pour	examen	ultérieur.		

Ensuite,	 nous	 avons	 fait	 des	 filtrations	 d’eau	 dans	 les	 rivières	 :	 Limbo	 (LMB),	 Kounankoro	
(KON),	Boutroun	(GBT)	et	Djodon	(DJD)	en	Haute-Guinée	;	Facély	mara	(FAM),	Noulava	(NL),	
Koimoloda	(KOM)	et	Woh	(WH)	en	Guinée	Forestière	sur	des	membranes	filtres	(Wattman,	5	
µm	de	porosité)	avec	une	pompe	à	vide.	L’identification	étant	basée	sur	la	morphologie	des	
conidies,	nous	avons	utilisé	les	travaux	d’Ingold	(1958),	Webster	&	Descals	(1981)	et	Chauvet	
(1990)	ainsi	que	d’autres	articles	spécialisés.	

2.	Résultats	et	Discussion	

A	partir	des	échantillons	d’eau	prélevés	dans	les	courants	d’eau	et	des	écumes,	un	total	de	15	
espèces	 ont	 été	 identifiées	 dans	 les	 sites	 de	 Haute-Guinée	 et	 26	 dans	 ceux	 de	 la	 Guinée	
Forestière.	Les	assemblages	étaient	dominés	par	des	espèces	connues	pour	leur	distribution	
tropicale	 (certaines	 ayant	 une	 distribution	 cosmopolite)	 et	 ayant	 été	 déjà	 observées	 en	
Afrique	de	l’Ouest.	Ce	sont	:	Anguillospora	longissima,	Arbusculina	irregularis,	Articulospora	
tetracladia,	 Campylospora	 chaetocladia,	 Clavariopsis	 aquatica,	 Flabellospora	 verticillata,	
Isthmotricladia	gombakiensis,	Lunulospora	curvula,	Phalangispora	constricta,	Triscelophorus	
monosporus,	 Trisulcosporium	 acerinum	 et	 Varicosporium	 elodeae.	 Les	 espèces	 telles	 que	
Beltrania	 rhombica,	 Campylospora	 chaetocladia,	 Clavariopsis	 aquatica,	 Clavariopsis	
brachycladia,	 Lunulospora	 cymbiformis,	 Lunulospora	 curvula,	 Triscelophorus	 acuminatus	 et	
Triscelophorus	monosporus	étaient	les	plus	abondantes	et	régulièrement	trouvées	à	tous	les	
sites	 ;	 d’autres	 comme	 Anguillospora	 longissima,	 Arbusculina	 irregularis,	 Camposporium	
pellucidum,	 Clavariana	 aquatica,	 Campylospora	 filicladia	 et	 Lateriramulosa	 uni-inflata	
apparaissaient	moins	abondantes.		

Certaines	ont	été	seulement	rencontrées	dans	les	sites	de	la	Guinée	Forestière	:	Articulospora	
tetracladia,	Flabellospora	acuminata,	Flabellospora	verticillata,	Isthmotricladia	gombakiensis,	
Phalangispora	constricta,	Trifurcospora	irregularis,	Trisulcosporium	acerinum	Varicosporium	
elodeae,	 Varicosporium	 tricladiiforme	 et	 Varicosporium	 sp.	 Les	 sites	 de	 Guinée	 forestière	
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comptaient	le	plus	grand	nombre	d’espèces.	La	diversité	était	plus	grande	dans	les	écumes	
que	dans	les	échantillons	d’eau	filtrée.	

Des	 29	 espèces	 recensées,	 8	 apparaissent	 nouvelles	 pour	 l’Afrique	 :	 Beltrania	 rhombica,	
Campylospora	 filicladia,	 Clavariana	 aquatica,	 Clavariopsis	 brachycladia,	 Flabellospora	
acuminata,	Helicomyces	 colligatus,	 Trifurcospora	 irregularis	 et	Variocladium	giganteum.	 La	
liste	des	espèces	d’hyphomycètes	aquatiques	observées	dans	les	stations	d’étude	est	donnée	
au	tableau	III.1	et	les	illustrations	des	spores	sont	présentées	à	la	figure	III.1	et	2.	

Anguillospora	longissima?	(Sacc.	and	Sydow)	Ingold		

C’est	l’espèce	la	plus	répandue	du	genre	Anguillospora	(Chauvet,	1990).	Elle	a	été	observée	
dans	des	biotopes	variés	(lacs,	étangs,	milieu	terrestre)	et	sur	des	substrats	divers	(Ranzoni,	
1953;	 Nilsson,	 1964	 ;	Webster	 &	 Descals,	 1981)	 in	 (Chauvet,	 1990).	 Espèce	 à	 distribution	
mondiale	 (milieux	 tempérés	 et	 tropicaux),	 A.	 longissima,	 antérieurement	 signalée	 dans	
certaines	régions	d’Afrique	en	Sierra	Léone	(Le’-John,	1965)	en	Ouganda	(Ingold,	1958),	au	
Maroc	 (Chergui,	1990b),	au	Cameroun	(Chen	et	al,	2000)	est	 très	commune	dans	nos	sites	
étudiés.	

Articulospora	tetracladia	Ingold		

Cosmopolite,	ce	champignon	est	largement	répandu	dans	les	eaux	des	régions	tempérées	et	
tropicales	(Chan	et	al.,	2000	à	Hong	Kong)	;	au	Brésil	(Schoenlein-Crusius	&	Grandi,	2003).	En	
Afrique,	A.	tetracladia	a	été	observé	au	Nigeria	(Alasoadura,	1968).	Dans	nos	collections,	 il	
apparait	comme	espèce	rare.	

Beltrania	rhombica	Penzig		

Considérée	 comme	 un	 champignon	 'terrestre',	 il	 est	 communément	 rencontré	 dans	 des	
échantillons	d’écume	en	milieu	tropical	(Nawawi,	(1985)	;	Thomas	(1996)	;	Chan	et	al.	(2000)	;	
Sakayaroj	et	al.	(2005).	Beltrania	rhombica	est	particulièrement	abondant	dans	nos	sites.	Ce	
champignon	n’avait	encore	jamais	été	observé	en	Afrique.	

Campylospora	chaetocladia	Ranzoni	

Espèce	à	distribution	mondiale,	très	commune	dans	les	tropiques,	C.	chaetocladia	fait	partie	
de	la	mycoflore	aquatique	de	l’Afrique	de	l’ouest	où	elle	a	été	trouvée	en	abondance	dans	les	
écumes	 et	 dans	 la	 colonne	 d’eau,	 au	 Nigeria	 (Ingold,	 1959;	 Alasoadura,	 1968),	 au	 Ghana	
(Dixon,	 1959),	 en	 Sierra	 Léone	 (Le’-John,	 1965).	 Campylospora	 chaetocladia	 a	 été	 aussi	
observée	 en	 Ouganda	 et	 Rhodésie	 (Ingold,	 1958)	 et	 au	 Cameroun	 (Chen	 et	 al.	 2000).	
Campylospora	chaetocladia	est	 l’une	des	espèces	 les	plus	abondantes	dans	 les	cours	d’eau	
étudiés.	
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Campylospora	filicladia	Nawawi	

Les	conidies	de	ce	champignon	ont	été	observées	dans	certaines	régions	spécifiques	du	monde	
(Chauvet,	 1991	 ;	 Santos-Flores	 &	 Betancourt-López,	 1997	 ;	 Sridhar	 &	 Kaveriappa,	 1992).	
Observé	dans	les	échantillons	d’eau	filtrée	de	nos	stations	de	forêt,	Campylospora	filicladia	
apparait	comme	espèce	rare.	

Camposporium	pellucidum	(Grove)	Hughes		

Très	peu	commune	dans	nos	sites,	cette	espèce	a	été	trouvée	dans	certaines	régions	tropicales	
telles	 que	 l’Inde	 (Rajashekhar	&	 Kaveriappa,	 2003)	 et	 le	 Brésil	 (Schoenlein-Crusius,	 2003	 ;	
Fernandes	 et	 al.	 2009)	 mais	 aussi	 en	 milieu	 tempéré	 (Chauvet,	 1990).	 Camposporium	
pellucidum	a	été	signalée	en	Egypte	(El-Hissy	et	al.	1992).	

Camposporium	antennatum	Harkness	

Ce	champignon	avait	déjà	été	observé	Afrique	de	l’ouest,	au	Nigeria	par	Ingold	(1959	cf.	figure	
2E)	 et	 au	 Ghana	 par	 Dixon	 (1959)	 où	 il	 apparaissait	 comme	 espèce	 inconnue	 à	 l’époque.	
Rencontré	seulement	dans	une	des	rivières	de	Guinée	Forestière,	Camposporium	antennatum	
n’est	pas	commune	en	Guinée.	

Clavariana	aquatica	Nawawi		

Champignon	aquatique	ayant	une	distribution	restreinte	aux	zones	tropicales,	elle	est	connue	
de	 Hong	 Kong	 (Chan	 et	 al.	 2000)	 et	 d’Inde	 (K.	 Sridhar	 &	 Kaveriappa,	 1992a).	 Faiblement	
représenté	dans	nos	échantillons,	Clavariana	aquatica	est	une	espèce	nouvelle	pour	l’Afrique.	

Clavariopsis	aquatica	De	Wildeman	

Cosmopolite,	elle	a	une	aire	de	distribution	très	vaste	couvrant	le	monde	entier	(Webster	&	
Descals,	1981).	Clavariopsis	aquatica	est	abondante	dans	la	colonne	d’eau	et	sur	les	feuilles	
en	décomposition	dans	l’eau	dans	beaucoup	de	régions	par	exemple	au	sud-ouest	de	la	France	
(Chauvet,	1990),	Hong	Kong	(Chan	et	al.	2000).	Observé	pour	la	première	fois	en	Afrique	par	
Ingold	(1958)	en	Ouganda	et	en	Rhodésie	et	très	récemment	au	Cameroun	(Chen	et	al.	2000),	
Clavariopsis	aquatica	apparait	comme	espèce	rare	au	Maroc	(Chergui,	1990).	Dans	nos	cours	
d’eau,	C.	aquatica	est	très	commune.	

Clavariopsis	brachycladia	Tubaki		

Trouvé	pour	la	première	fois	par	Tubaki	(1957)	sur	des	feuilles	d’Acer	sp	en	décomposition	
dans	l’eau.	C.	brachycladia	a	été	signalé	en	Pologne	par	Czeczuga	&	Orłowska	(1994)	mais	aussi	
dans	d’autres	régions	comme	Hong	Kong	(Chan	et	al.,	2000)	et	l’Inde	(Sridhar	&	Kaveriappa,	
1992).	 Sa	 présence	 en	 Afrique	 n’avait	 pas	 encore	 été	 signalée.	 Dans	 nos	 cours	 d’eau,	 C.	
brachycladia	 est	 moins	 abondantes	 dans	 les	 écumes	 et	 dans	 la	 colonne	 d’eau,	 mais	 très	
abondante	sur	les	feuilles	en	décomposition	(voir	chapitre	IV	et	V	de	la	thèse).		
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Flabellospora	verticillata	Alasoadura		

Décrite	 pour	 la	 premières	 fois	 par	 Alasoadura	 au	 Nigeria	 (1968),	 cette	 espèce	 a	 une	
distribution	tropicale	incluant	l’Inde	(Sridhar	&	Kaveriappa,	1992),	Thaïlande	(Sakayaroj	et	al.	
2005),	Hong	Kong	(Chan	et	al.	2000)	et	l’Afrique	du	sud	(Sinclair	&	Eicker,	1983).	Observé	dans	
beaucoup	de	pays	africains	comme	espèce	alors	non	identifiée	au	Nigéria	(Ingold,	1956,	1959),	
en	Sierra	Léone	(Le’-John,	1965),	au	Ghana	(Dixon,	1959).	Flabellospora	verticillata	apparait	
peu	abondante	dans	nos	sites.	

Flabellospora	acuminata	Descals	

Décrite	par	Descals	(1978),	Flabellospora	acuminata	peut	être	considérée	comme	espèce	rare	
dans	 nos	 cours	 d’eau	 où	 elle	 apparait	 sporadiquement	 dans	 quelques	 échantillons.	 F.	
acuminata	 a	été	 signalé	dans	beaucoup	de	 régions	 tempérées	 (Webster	&	Descals,	1981	 ;	
Chauvet,	 1990).	 Bien	 que	 signalée	 à	 Hong	 Kong	 (Chan	 et	 al.	 2000),	 elle	 semble	 avoir	 une	
distribution	essentiellement	tempérée.	

Helicomyces	colligatus	Moore	

Ce	champignon	est	commun	dans	nos	sites,	notamment	de	Haute-	Guinée	(bassin	du	Milo).	
Elle	est	 connue	d’autres	 régions	 tropicales	 (Chan	et	al.	2000).	Notre	 signalement	 sur	cette	
espèce	est	nouveau	pour	l’Afrique.	

Helicomyces	torquatus	Lane	et	Shearer	

Plus	 abondante	 que	 l’espèce	 précédente,	 dans	 les	 écumes	 et	 colonne	 d’eau,	Helicomyces	
torquatus	a	été	observée	au	Cameroun	(notée	comme	Helicomyces	sp.	par	Sinclair	&	Eicker,	
1983)	et	à	Hong	Kong	(Chan	et	al.	2000).	

Isthmotricladia	gombakiensis	Nawawi	

Cette	espèce	avait	figuré	dans	les	collections	d’Ingold	au	Nigeria,	où	elle	apparaissait	comme	
non	identifiée	(Ingold,1959	figure	3A)	et	au	Ghana	(Dixon,	1959).	Isthmotricladia	gombakiensis	
est	rare	dans	nos	stations	puisqu’il	n’a	été	trouvé	que	dans	un	site	de	Guinée	Forestière.	

Lateriramulosa	uni-inflata	Matsushima	

Considérée	 comme	 un	 champignon	 terrestre	 entrainé	 dans	 l’eau	 par	 les	 eaux	 de	 pluie	
(Marvanová,	1973),	est	souvent	observé	dans	les	écumes	des	cours	d’eau.	Lateriramulosa	uni-
inflata	est	présente	dans	nos	collections	avec	de	très	faible	fréquence,	et	souvent	en	de	petit	
nombre.	En	Afrique,	elle	a	été	signalée	pour	 la	première	 fois	en	Afrique	du	sud	 (Sinclair	&	
Eicker,	1983).	

Lemonniera	centrosphaera	Marvanová	

Très	répandue	en	milieu	tempéré	(e.g.	Chauvet,	1991a),	cette	espèce	a	été	trouvé	dans	les	
échantillons	d’eau	filtrée	de	Guinée	Forestière.	Elle	est	nouvelle	pour	l’Afrique.	
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Lunulospora	curvula	Ingold		

Espèce	distribuée	à	travers	le	monde	entier,	Lunulospora	curvula	est	très	commune	dans	nos	
sites.	Elle	a	été	observée	en	Afrique	pour	la	première	fois	par	Ingold	(Ingold,	1958)	en	Ouganda	
dans	les	écumes	et	sur	les	feuilles	en	décomposition	dans	l’eau.	Elle	a	aussi	été	signalée	en	
Sierra	Léone	(Le’-John,	1965)	et	plus	tard	au	Maroc	(Chergui,	1990)	où	elle	figurait	comme	
espèce	rare.	Il	est	à	noter	également	que	Lunulospora	curvula	était	trouvé	très	abondant	sur	
les	litières	en	décomposition	dans	les	rivières	de	Guinée	(voir	chapitre	IV).	

Lunulospora	cymbiformis	Miura	

Ce	 champignon	 a	 été	 décrit	 par	Miura	 (1972)	 au	 Japon.	 Lunulospora	 cymbiformis	 est	 très	
abondante	dans	nos	cours	d’eau.	Il	est	présent	à	la	fois	dans	les	écumes,	la	colonne	d’eau	dans	
tous	les	sites	et	est	nettement	l’espèce	la	plus	dominante	sur	les	 litières	en	décomposition	
dans	ces	rivières	guinéennes.	Ce	champignon	aquatique	est	connu	de	beaucoup	de	régions	
tropicales	du	monde	:	Inde	(Sridhar	&	Kaveriappa,	1992),	Thaïlande	(Sakayaroj	et	al.	2005),	à	
Hong	Kong	(Chan	et	al.	2000)	;	au	Brésil	(Schoenlein-Crusius	&	Grandi,	2003).	En	Afrique,	elle	
a	été	trouvée	pour	la	première	fois	en	Afrique	du	sud	(Sinclair	&	Eicker,	1983)	et	a	été	ensuite	
signalé	 au	 Cameroun	 (Chen	 et	 al.	 2000).	 Lunulospora	 cymbiformis	 a	 probablement	 une	
distribution	restreinte	au	milieu	tropical.		

Phalangispora	constricta	Nawawi	et	Webster	

Les	 spores	de	ce	champignon	avaient	été	 signalées	dans	plusieurs	pays	 tropicaux	 :	Nigeria	
(Ingold,	1959),	Ghana	(Dixon,	1959)	et	Sierra	Léone	(Le’-John,	1965).	Il	n’est	pas	rare	dans	les	
écumes	de	nos	cours	d’eau.	

Speiropsis	pedatospora	Tubaki	

Décrite	 par	 Tubaki	 (1958)	 au	 Japon,	 et	 reportée	 dans	 d’autres	 zones	 tropicales	 d’Asie	 et	
d’Amérique	(Rajashekhar	&	Kaveriappa,	2003)	en	Inde.	Speiropsis	pedatospora	apparait	avec	
de	faibles	abondances	dans	nos	sites	d’étude.		

Speiropsis	 irregularis	 Petersen	 ou	 Arbusculina	 irregularis	 (R.H.	 Petersen)	Marvanová	 et	
Descals.	Cette	espèce	a	une	distribution	tropicale.	Elle	avait	été	trouvée	en	Sierra	Léone	par	
Le’-John	 (1965)	 (Fig.	1B)	et	en	Afrique	du	 sud	par	Sinclair	&	Eicker	 (1983).	Dans	nos	cours	
d’eau,	A.	irregularis	n’est	pas	rare		

Triscelophorus	acuminatus	Nawawi	

C’est	 l’une	des	espèces	 les	plus	abondantes	et	 les	plus	communes	de	cette	étude.	Elle	est	
connue	 de	 beaucoup	 de	 régions	 tropicales.	 En	 Afrique,	 T.	 acuminatus	 a	 été	 trouvée	 au	
Cameroun	(Chen	et	al.	2000).		
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Triscelophorus	monosporus	Ingold		

Très	commune	dans	les	tropiques,	ce	champignon	a	été	observé	au	Nigeria	(Ingold,	1956,	1959	
;	Alasoadura,	1968)	et	en	en	Sierra	Léone	(Le’-John,	1965).	Il	n’est	pas	rare	dans	nos	sites	mais	
moins	abondant	que	T.	acuminatus.	

Trifurcospora	irregularis	(T.	Matsush.)	Ando	&	Tubaki	

Observé	 dans	 les	 écumes	 des	 rivières	 de	Guinée	 Forestière,	 T.	 irregularis	 a	 été	 trouvé	 en	
Hongrie	(Gönczöl	&	Révay,	2004)	dans	les	eaux	de	pluie.	C’est	un	nouveau	signalement	pour	
l’Afrique.		

Trisulcosporium	acerinum	H.J	Huds.	&	B.	Sutton	

Décrite	pour	la	première	fois	par	Hudson	&	Sutton	(1964),	cette	espèce	a	été	plusieurs	fois	
notée	comme	espèce	inconnue	à	l’époque	dans	les	écumes	en	Ouganda	et	au	Nigeria	(Ingold,	
1958,	1959).	Dans	notre	étude,	elle	est	seulement	trouvée	au	niveau	d’un	de	nos	sites	de	la	
région	forestière.	

Variocladium	giganteum	(Iqbal)	Descals	et	Marvanová	

Ce	champignon	habite	principalement	 les	 rivières	 tempérées	 (Descals	et	 al,	 1998).	 Il	 a	 été	
trouvé	dans	les	échantillons	d’eau	filtrée	dans	un	de	nos	sites	de	forêt	et	en	faible	abondance.	

Varicosporium	elodeae	Kegel	

Fréquente	dans	nos	échantillons	d’écume	de	nos	sites	de	Guinée	forestière,	cette	espèce	est	
largement	distribuée	à	travers	le	monde.	

Varicosporium	tricladiiforme	Roldan	et	Marvanova	

Cette	espèce	apparait	très	rare	dans	nos	relevés.	Elle	a	été	récoltée	dans	une	de	nos	stations	
de	la	région	forestière.		
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Tableau	III.1.	Liste	des	espèces	d’hyphomycètes	identifiées	durant	l’étude	

Espèces	 Ziama	 Milo	 Ecumes	 Eau	
filtrée	

Anguillospora	longissima	?	(Sacc.	Et	Syd.)	Ingold	 *	 *	 x	 x	

Arbusculina	irregularis	(Petersen)	Marvanová	and	Descals	 *	 _	 _	 x	

Articulospora	tetracladia	Ingold	 *	 _	 _	 x	

Beltrania	rhombica	Penzig	 *	 *	 x	 x	

Camposporium	pellucidum	(Grove)	Hughes	 *	 *	 x	 _	

Camposporium	antennatum	Harkness	 *	 _	 x	 _	

Campylospora	chaetocladia	Ranzoni	 *	 *	 x	 x	

Campylospora	filicladia	Nawawi	 *	 _	 x	 _	

Clavariana	aquatica	Nawawi	 *	 *	 _	 x	

Clavariopsis	aquatica	De	Wildeman	 *	 *	 x	 x	

Clavariopsis	brachycladia	Tubaki	 *	 *	 x	 _	

Flabellospora	acuminata	Descals	 *	 _	 x	 x	

Flabellospora	verticillata	Alasoadura	 *	 _	 x	 _	

Helicomyces	colligatus	Moore	 *	 *	 x	 x	

Helicomyces	torquatus	Lane	et	Shearer	 *	 *	 x	 _	

Isthmotricladia	gombakiensis	Nawawi	 *	 *	 x	 x	

Lateriramulosa	uni-inflata	Matsushima	 *	 *	 x	 x	

Lemonniera	centrosphaera	Marvanová	 *	 _	 x	 x	

Lunulospora	cymbiformis	Miura	 *	 _	 x	 x	

Lunulospora	curvula	Ingold	 *	 *	 x	 x	

Phalangispora	constricta	Nawawi	et	Webster	 *	 *	 x	 _	

Trifurcospora	irregularis	(Matsush.)	Ando	&	Tubaki	 *	 _	 x	 _	

Triscelophorus	acuminatus	Nawawi	 *	 *	 x	 x	

Triscelophorus	monosporus	Ingold	 *	 *	 _	 x	

Trisulcosporium	acerinum	H.J.	Huds	et	B.	Sutton	 *	 _	 x	 _	

Variocladium	giganteum	(Iqbal)	Descals	et	Marvanová	 *	 _	 _	 x	

Varicosporium	elodeae	Kegel	 *	 *	 x	 _	

Varicosporium	tricladiiforme	Roldan	et	Marvanová	 *	 *	 x	 _	

Varicosporium	sp	 *	 _	 x	 _	
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Conclusion	

Nos	rivières	guinéennes	hébergent	une	mycoflore	d’hyphomycètes	aquatiques	diversifiée	qui	
correspond	 à	 celle	 des	 zones	 tropicales	 en	 général	 et	 en	 particulier	 de	 l’ouest	 africain.	 La	
présente	étude	d’inventaire	compte	29	espèces	8	d’entre	elles	apparaissent	nouvelles	pour	
l’Afrique.		

Les	résultats	de	ce	travail	découlent	des	données	d’une	campagne	de	prélèvement.	Il	apparait	
nécessaire	d’étendre	 les	 inventaires	 sur	 toute	 l’année	pour	nous	permettre	de	 recenser	 le	
maximum	 d’espèces	 et	 décrire	 la	 dynamique	 saisonnière	 des	 conidies	 d’hyphomycètes	
aquatiques	dans	ces	cours	d’eau	de	Guinée.	

La	 plupart	 des	 stations	 étudiées	 ont	 été	 échantillonnées	 par	 filtration	 d’eau	 et,	 pour	
seulement	trois,	par	prélèvement	d’écume.	Dans	les	écumes,	des	formes	terrestres	peuvent	
souvent	se	retrouver,	entrainées	par	les	eaux	de	pluies	(lessivage	des	terres	adjacentes	à	la	
rivière).	 Par	 ailleurs	 il	 est	 connu	 que	 le	 comportement	 de	 piégeage	 des	 spores	 varie	
considérablement	 entre	 espèce.	 Il	 serait	 donc	 nécessaire	 de	 procéder	 à	 un	 examen	
complémentaire	de	litières	 immergées.	Ceci	permettrait	de	découvrir	de	nouvelles	espèces	
qui	n’apparaissent	pas	dans	les	écumes	et	l’eau	courante	et	de	décrire	les	espèces	colonisant	
les	litières	dans	ces	rivières.	Les	deux	études	sur	la	décomposition	des	litières	(cf.	chapitres	
suivants)	fournissent	déjà	des	informations	utiles	à	cet	égard.	
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Figure	III.	20.	Planche	A	

a	 :	Flabellospora	acuminata	 ;	b	 :	Flabellospora	verticillata	 ;	 c	 :	Triscelophorus	acuminatus	 ;	d	 :	Triscelophorus	
monosporus	;	e	:	Lunulospora	curvula	;	f	:	Lunulospora	cymbiformis	;	g	:	Clavariopsis	aquatica	;	h	:	Clavariopsis	
brachycladia	 ;	 i	 :	 Campylospora	 filicladia	 ;	 j	 :	 Campylospora	 chaetocladia	 ;	 k	 :	 Phalangispora	 constricta	 ;	 l	 :	
Varicosporium	sp	;	m	:	Varicosporium	tricladiiforme	;	n	:	Varicosporium	elodeae	
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Figure	III.	21.	Planche	B	

a	 :	Camposporium	antennatum	;	b:	Anguillospora	 longissima;	c	 :	Camposporium	pellucidum	;	d:	Variocladium	
giganteum;	e:	Lemonniera	centrosphaera;	f:	Trifurcospora	irregularis;	g	:	Helicomyces	torquatus	;	h	:	Helicomyces	
colligatus	;	i	:	Lateriramulosa	uni-inflata	;	j	:	Beltrania	rhombica	;	k	:	Trisulcosporium	acerinum	;	l	:	Isthmotricladia	
gombakiensis	;	m	:	Articulospora	tetracladia	;	n	:	Clavariana	aquatica	;	o	:	Arbusculina	irregularis	

			50µm		
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Chapitre	IV.	Décomposition	des	litières	en	
cours	d’eau	forestiers	guinéens	
	

	

	

	

	

	

	

	

Ce	chapitre	correspond	à	un	article	publié	dans	Biotropica	:	

Tenkiano	 and	Chauvet	 (2017)	 Tropical	 Shift	 in	Decomposers’	 Relative	 Contribution	 to	 Leaf	
Litter	Breakdown	in	two	Guinean	Streams.	Biotropica,	49(4),	439-442	
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Résumé		
Nous	avons	conduit	une	expérience	de	décomposition	sur	deux	espèces	de	feuilles,	Albizia	
zygia	 (Mimosaceae)	 et	Millettia	 zechiana	 (Fabaceae),	 dans	 deux	 cours	 d’eau	 d’ordre	 2,	
Noulava	 et	 Facely	 mara	 (Guinée	 Forestière,	 au	 Sud	 de	 la	 Guinée).	 Nous	 avons	 utilisé	 la	
méthode	des	sacs	à	 litières	pendant	une	période	de	8	semaines.	Nous	avons	déterminé	 la	
composition	chimique	initiale	des	feuilles	notamment	leurs	teneurs	en	C,	N	et	lignine.	Les	taux	
de	sporulation	des	communautés	d’hyphomycètes	aquatiques	ainsi	que	les	macroinvertébrés	
associés	aux	feuilles	ont	été	déterminés.	Les	deux	espèces	de	litières	se	sont	décomposées	
rapidement	dans	ces	cours	d’eau	(k	=	0,025	et	0,061	j-1	respectivement	pour	Albizia	zygia	et	
Millettia	zechiana).	Après	8	semaines	d’exposition,	les	deux	espèces	ne	présentaient	que	25	
et	 6%	 de	 leur	 masse	 initiale,	 respectivement	 Albizia	 et	 Millettia.	 Ces	 forts	 taux	 de	
décomposition	étaient	probablement	liés	aux	stables	et	températures	modérément	élevées	
(22°C)	favorisant	une	intense	activité	biologique	(microbienne).	Les	macroinvertébrés	avaient	
de	très	faibles	abondances	avec	un	pic	trouvé	après	2	semaines	d’immersion,	7	et	14	individus	
en	moyenne	par	sac,	respectivement	sur	Albizia	et	Millettia.	Les	déchiqueteurs,	constitués	par	
les	crevettes	Atyidae	(Caridina	africana)	représentaient	plus	de	80%	des	abondances	totale.	
Contrairement	 aux	macroinvertébrés,	 les	 hyphomycètes	 aquatiques	montraient	 une	 forte	
colonisation	et	par	conséquent	étaient	grandement	impliqués	dans	ce	processus.	La	grande	
taille	 des	Caridina	 africana	 ne	 compensait	 que	 partiellement	 leur	 très	 faible	 densité.	 A	 la	
différence	 de	 nombreuses	 rivières	 tropicales	 dominées	 par	 les	 larves	 d’insectes,	 les	
conséquences	 du	 réchauffement	 climatique	 sur	 le	 fonctionnement	 écosystémique	 de	 ces	
cours	 d’eau	 guinéens	 pourraient	 être	moins	 sévères	 en	 raison	 de	 la	 faible	 sensibilité	 des	
crustacés	à	une	augmentation	de	température.	Les	différences	observées	entre	les	taux	de	
décomposition	des	deux	espèces	de	feuilles	étaient	en	rapport	avec	la	plus	forte	colonisation	
par	les	hyphomycètes	aquatiques,	la	plus	grande	densité	de	macroinvertébrés	et	la	teneur	en	
N	plus	élevé	des	feuilles	de	Millettia	zechiana.		

La	décomposition	rapide	des	deux	espèces	de	litière	dans	les	cours	d’eau	étudiés,	combinée	
aux	 faibles	abondances	des	déchiqueteurs	est	conforme	aux	conclusions	antérieures	sur	 la	
plus	grande	implication	des	microorganismes	dans	le	processus	de	décomposition	des	litières	
dans	les	rivières	tropicales.	

Mots	 clés	 :	 hyphomycètes	 aquatiques,	 décomposition,	 macroinvertébrés	 déchiqueteurs,	
diversité,	crevettes,	Guinée	
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Introduction	
Les	 cours	 d’eau	 forestiers	 sont	 généralement	des	 cours	 d’eau	de	 tête	de	bassin,	 de	 faible	
numéro	d’ordre	selon	la	classification	de	Strahler	(	1957).	Dans	ces	écosystèmes	aquatiques	
les	contraintes	écologiques	(ombrage	important,	mais	aussi	faibles	températures,	fort	courant	
et	forte	amplitude	du	régime	hydrique)	sont	à	l’origine	d’une	très	faible	productivité	primaire	
(Fisher	&	Likens,	1972).	En	effet,	la	canopée	généralement	bien	développée	de	la	végétation	
riveraine	 constitue	 une	 source	 d’ombrage	 non	 propice	 au	 développement	 de	 producteurs	
primaires	et	à	l’autotrophie	(Cummins,	1975	;	Vannote	et	al,	1980).	Par	contre,	cette	même	
végétation	apporte	au	système	une	source	de	carbone	et	de	nutriments	par	le	biais	des	feuilles	
mortes	 qui	 accèdent	 après	 abscission	 au	 lit	 du	 cours	 d’eau.	 Ainsi,	 ces	 écosystèmes	 d’eau	
courante	sont	connus	pour	être	largement	tributaires	des	apports	énergétiques	allochtones	
provenant	des	communautés	riveraines	(Bilby	&	Bisson,	1992).	Dans	le	cours	d’eau,	ces	litières	
sont	 soumises	 à	 la	 dégradation,	 à	 savoir	 une	 combinaison	 de	 processus	 physiques	 et	
biologiques	conduisant	à	la	réduction	de	la	taille,	la	transformation	chimique	et	l'incorporation	
du	carbone	dans	la	chaîne	alimentaire	(Petersen	&	Cummins,	1974	;	Webster	et	Benfield,	1986	
).	En	cours	d’eau	 tempéré,	 les	organismes	aquatiques	décomposeurs	 (microflore	 fongique,	
bactéries	et	invertébrés	déchiqueteurs)	jouent	un	rôle	fondamental	dans	la	transformation	de	
la	matière	 organique	 en	 particules	 fines	 (MOPF)	 (Chauvet,	 1992)	 et	 en	matière	 organique	
dissoute	(MOD)	(Egglishaw,	1964	;	Wallace	&	Webster,	1996)	et	la	distribution	du	carbone	au	
sein	des	différents	maillons	du	réseau	trophique.		

La	 décomposition	 des	 litières	 et	 la	 contribution	 relative	 des	 deux	 types	 de	 décomposeurs	
(microorganisme	et	invertébrés)	en	cours	d’eau	tempéré	sont	maintenant	bien	connues	mais	
les	 résultats	 de	 ces	 travaux	 sont	 souvent	 en	 contradiction	 avec	 les	 quelques	 informations	
disponibles	à	partir	des	cours	d’eau	tropicaux.		

Dans	 une	 comparaison	 régionale,	 Irons	 et	 al.	 (1994)	 ont	 suggéré	 que	 les	 invertébrés	
déchiqueteurs	 sont	plus	 importants	dans	 la	décomposition	des	 litières	à	des	 latitudes	plus	
élevées	 alors	 que	 les	 microorganismes	 le	 sont	 aux	 latitudes	 basses	 à	 cause	 des	 hautes	
températures	et	de	 la	 faible	 compétition	pour	 la	 ressource	prévalant	dans	 les	 cours	d’eau	
tropicaux.	Des	études	menées	dans	un	cours	d’eau	tropical	d’ordre	inferieur	ont	montré	une	
décomposition	rapide	des	litières	en	comparaison	des	rivières	tempérées	(Benstead,	1996	;	
Dudgeon,	 1982).	 Pearson	 &	 Tobin	 (1989)	 en	 Australie	 tropicale	 ont	 attribué	 cette	
décomposition	rapide	à	l’activité	des	invertébrés	déchiqueteurs.	Padgett	(1976)	montre	que	
les	hyphomycètes	aquatiques	jouaient	un	rôle	significatif	dans	la	décomposition	des	litières	à	
Porto	Rico.	Dudgeon	(1982)	a	observé	que	les	fortes	densités	d’invertébrés	sur	une	espèce	de	
feuille	en	décomposition	sont	liées	à	une	forte	abondance	de	la	microflore	associée	à	cette	
litière	;	ainsi,	les	invertébrés	seraient	d’importance	secondaire.		
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Dudgeon	(1989),	Dudgeon	&	Wu	(1999)	à	Hong	Kong,	et	Benstead	(1996)	au	Costa	Rica	notent	
une	faible	présence	des	déchiqueteurs	associés	aux	litières	comparés	à	leurs	homologues	des	
rivières	tempérées.	De	nombreux	auteurs	trouvent	que	les	déchiqueteurs	sont	rares	dans	les	
rivières	tropicales	(	Wantzen	et	Junk,	2000	;	Dobson	et	al,	2002	;	Mathuriau	&	Chauvet,	2002	
;	Larned	et	al.	2003	;	Rueda-Delgado	et	al.	2006	;	Wantzen	&	Wagner,	2006	;	Goncalves	et	al.	
2007),	d’autres	ont	montré	le	contraire	(Cheshire	et	al.	2005	;	Wright	&	Covich,	2005	;	Rios-
Touma	 et	 al.	 2009	 ).	 Une	 étude	 récente	 a	 montré	 que	 non	 seulement	 la	 diversité	 des	
déchiqueteurs	augmente	avec	la	latitude	(Boyero	et	al.	2011)	mais	aussi	que	leur	variabilité	
est	plus	élevée	dans	les	tropiques	qu’en	zone	tempérée	(Boyero	et	al.	2011c).		

L’importance	 des	 déchiqueteurs	 dans	 la	 décomposition	 des	 litières	 dans	 les	 cours	 d’eau	
tropicaux	 n’est	 donc	 pas	 claire,	 la	 littérature	 disponible	 conduisant	 à	 des	 conclusions	
divergentes.	Dans	les	tropiques	alors	que	les	informations	sur	le	processus	de	décomposition	
des	litières	dans	les	cours	d’eau	deviennent	de	plus	en	plus	disponibles,	la	contribution	des	
décomposeurs	 reste	 peu	 documentée	 (exceptés	 Goncalves	 et	 al.	 2007,	 et	 une	 étude	 de	
comparaison	 inter-régionale	par	Boyero	et	 al.	 2015).	 une	décomposition	microbienne	plus	
importante	est	prédite	est	prédite	à	cause	des	températures	plus	élevées	et	la	compétition	
possiblement	plus	faible	pour	la	ressource,	prévalant	dans	les	cours	d’eau	tropicaux	(Irons	et	
al.	1994).	

Au	contraire,	 l’implication	des	 invertébrés	déchiqueteurs	dans	 les	cours	d’eau	tropicaux	en	
raison	de	leur	faible	abondance	et	leur	taille	généralement	petite,	particulièrement	pour	les	
larves	d’insectes	(voir	aussi	Yule	et	al,	2009)	dans	les	cours	d’eau	tropicaux	est	supposée	à	être	
plus	faible	que	dans	les	régions	tempérées.	Néanmoins,	il	faut	souligner	que	la	contribution	
des	invertébrés	tropicaux	peut	être	sous-estimée	en	raison	de	la	faible	connaissance	de	leur	
régime	alimentation	et	des	effets	de	la	variabilité	locale	(Camacho	et	al.	2009).	Ces	tendances	
latitudinales	semblent	être	bien	supportées	par	les	résultats	d’une	étude	globale	(Boyero	et	
al.	2011).	Cependant,	le	manque	de	données	sur	d’autres	régions	tropicales	limiterait	toute	
généralisation	 compte	 tenu	 de	 la	 grande	 variabilité	 constatée	 (Boyero	 et	 al.	 2015).	 Les	
informations	sur	la	contribution	des	différents	types	de	décomposeurs	dans	les	cours	d’eau	
tropicaux	 d’Afrique	 sont	 déficientes.	 Les	 seules	 données	 africaine	 disponibles	 proviennent	
d’un	seul	site	(rivière	Njoro)	au	Kenya,	lequel	est	situé	en	Afrique	de	l’est	(Dobson	et	al.	2002). 
Des	études	détaillées	sur	l’écologie	des	cours	d’eau	dans	plusieurs	localités	types	tropicales	
d’Afrique	s’avèrent	nécessaires	à	la	compréhension	des	rôles	des	différents	organismes	dans	
le	fonctionnement	de	ces	écosystèmes.	Dans	la	présente	étude	conduite	sur	deux	espèces	de	
feuilles	dans	deux	cours	d’eau	forestiers	guinéens,	nous	évaluons	1)	la	contribution	relative	
des	décomposeurs	microbiens	et	invertébrés	déchiqueteurs	dans	la	décomposition	des	litières	
comparés	 à	 leurs	 homologues	 des	 milieux	 tempérés,	 et	 2)	 l’impact	 des	 changements	
climatiques	 globaux	 sur	 ce	 processus	 écosystémique.	 Il	 est	 prédit	 que	 certaines	 régions	
tropicales	telles	que	l’Afrique	de	l’Ouest	souffriront	sévèrement	du	réchauffement	durant	ce	
21ème	siècle	(IPCC,	2013).	Les	litières	représentant	une	importante	portion	de	stock	du	carbone	
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organique,	 les	 conséquences	 de	 ces	 changements	 sur	 le	 devenir	 du	 carbone	 pourraient	
différer	de	celles	constatées	en	régions	tempérées.	

Sites	d’étude	
L’étude	a	été	conduite	dans	deux	cours	d’eau	forestiers	guinéens,	Facely	mara	et	Noulava,	
localisés	 tous	dans	 la	 forêt	 classée	de	 Ziama,	 Préfecture	de	Macenta,	 région	de	 la	Guinée	
forestière,	au	sud	du	pays.	 Ils	sont	situés	respectivement	entre	les	8°30’	Latitude	Nord	et	-
9°30’	Longitude	Ouest	;	634m	et	550	m	d’altitude.	

Facély	 Mara	 et	 Noulava	 sont	 deux	 cours	 d’eau	 d’ordre	 inferieur	 (Strahler,	 1957)	
respectivement	de	longueur	2,545	et	5,256	km	et	de	largeur	moyenne	3	et	4m.	Le	climat	qui	
y	règne	est	du	type	subéquatorial,	se	caractérisant	par	une	longue	saison	pluvieuse	(9	mois	de	
pluies,	2400	à	2600	mm	par	an).	La	température	moyenne	annuelle	de	l’air	est	de	24°C.	Du	
fait	de	leur	localisation	dans	la	forêt	classée,	ces	cours	d’eau	sont	moins	soumis	aux	pressions	
anthropiques.	 Les	 températures	de	 l’eau	 relevées	pendant	 la	période	d’expérience	étaient	
stables	(22,1-22,9	et	21,9-22,8°C	respectivement	à	Facély	mara	et	Noulava).	Le	substrat	est	de	
type	grossier	constitué	de	bloc,	gravier	et	de	sable.	On	rencontre	aussi	en	certains	endroits	
des	dépôts	de	sédiment	fins	comme	le	limon	avec	de	la	matière	organique.	

	

	

Figure	IV.	22.	Cours	d’eau	Facély	mara	 	
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Figure	IV.	23.	Localisation	des	sites	d’étude	

Démarches	expérimentales	

1.	Mesure	des	paramètres	physico-chimiques	de	l’eau	

Au	cours	de	l’expérience,	la	conductivité,	le	pH	et	l’oxygène	dissous	ont	été	mesurés	in	situ	en	
utilisant	une	sonde	multi-paramètre	(Multi-1971,	WTW,	Weilheim,	Germany).	La	température	
a	été	continuellement	déterminée	à	l’aide	d’un	enregistreur	automatique	(HOBO	UA-001-64,	
Bourne,	MA,	USA).	Les	concentrations	des	nutriments,	phosphates	(P-PO4)	et	nitrates	(N-NO3)	
ont	 été	mesurées	 par	 spectrophometrie	 (AL800,	 Aqualytic,	 Dortmund,	Germany)	 avec	 des	
réactifs	 appropriés	 (phosphover	 et	 nitrover).	 Compte	 tenu	 des	 contraintes	 logistiques,	 les	
mesures	(en	dehors	de	la	température)	ont	été	réalisées	à	une	seule	occasion.	

2.	Détermination	de	la	composition	chimique	des	feuilles	

Les	lots	de	litières	supplémentaires	de	deux	espèces	de	litières	sont	séchés	à	l’étuve	à	105°C	
pendant	48	h,	pesés	et	broyés.	Un	sous-échantillon	de	50	mg	de	chaque	est	utilisé	pour	 la	
détermination	de	la	teneuse	initiale	des	feuilles	en	nutriments.	Le	carbone	et	l’azote	contenus	
dans	les	feuilles	ont	été	déterminés	en	utilisant	la	technique	d’analyseur	élémentaire	dans	un	
Flash	2000	Thermo	Fisher	(NF	ISO	10694	;	NF	ISO	13878	;	NF	EN	13137).	Le	Phosphore	(P)	a	
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été	déterminé	par	la	méthode	de	spectrométrique	au	molybdate	d’ammonium	(NF	EN	6878	
adaptée),	le	Mg	et	le	Ca	par	l’ICP-IOS.	Le	dosage	de	la	lignine	et	de	la	cellulose	a	été	fait	par	la	
méthode	 proposée	 par	 Goering	 et	 Van	 Soest,	 1970	 ;	 cf.	 Gessner,	 2005).	 Les	 dosages	 des	
nutriments	(C,	N	et	C/N)	ont	aussi	été	réalisés	sur	les	litières	restantes	pour	évaluer	l’évolution	
de	leur	concentration	au	cours	de	la	décomposition	

3.	Décomposition	

Cette	étude	de	décomposition	des	litières	a	été	réalisée	pendant	la	saison	pluvieuse,	entre	
juin	 et	 aout	 2014.	Nous	 avons	 expérimenté	 la	 décomposition	de	deux	 espèces	 de	 litières,	
Albizia	 zygia	 (Mimosaceae)	 et	Millettia	 zechiana	 (Fabaceae)	 provenant	 de	 la	 végétation	
riveraine.	Les	feuilles	de	ces	plantes	ont	été	collectées	après	abscission,	triées	et	séchées	à	
température	ambiante	pendant	deux	semaines	séparément	dans	une	salle	bien	ventilée.	Des	
paquets	 de	 5	 g	 sont	 alors	 conditionnés	 et	 placés	 dans	 des	 sacs	 nylon	 rectangulaires	 de	
dimension	20	x	15	cm	et	de	deux	sortes,	les	grosses	mailles	(GM,	9	mm)	donnant	accès	à	de	
nombreux	organismes	(microorganismes,	 invertébrés,	alevins…)	et	 les	fines	mailles	(FM	0,5	
mm)	dont	l’accès	est	réservé	uniquement	aux	microorganismes.	Au	total,	par	espèce	de	litière,	
24	sacs	GM	et	24	sacs	FM	furent	préparés	et	placés	dans	trois	zones	ou	blocs	dans	chaque	
cours	d’eau.	Chaque	sac	est	fixé	sur	une	barre	de	fer	à	l’aide	d’un	bout	de	ficelle	souple	de	20-
30cm	de	long.	Les	barres	de	fer	sont	fermement	implantées	dans	le	lit.	Pour	maintenir	les	sacs	
stables,	 nous	 avons	 ajouté	 des	 blocs	 de	 pierre.	 Les	 sacs	 de	 litière	 sont	 retirés	 à	 l’issue	
d’intervalles	de	temps	régulier	:	2,	4,	6	et	8	semaines.	Parallèlement,	cinq	lots	de	5	g	par	espèce	
de	litière	ont	été	préparés,	séchés	dans	une	étuve	à	105°C	pendant	48	h	et	pesées.	Ces	litières	
serviront	à	 la	détermination	de	 la	masse	 sèche	 initiale	à	T0	et	de	 la	 composition	chimique	
initiale	des	litières.		

Les	 litières	restantes	dans	chaque	sac	de	litière	(GM	et	FM)	sont	séchées	à	105°C	à	 l’étuve	
pendant	48	h,	pesées	et	broyées	à	 l’aide	d’un	broyeur	Micro-Culatti.	La	matière	organique	
restante	(AFDM)	est	déterminée	en	brulant	à	550°C	un	sous-échantillon	de	chaque	échantillon	
(250	mg)	dans	un	four	à	moufle	pendant	3	h.	

4.	Hyphomycètes	aquatiques	associés	aux	litières	

A	chaque	retrait	et	pour	chaque	sac	de	litière	à	fine	maille,	un	total	de	cinq	disques	de	feuilles	
ont	 été	 coupés	 à	 l’aide	 d’un	 emporte-pièce	 (12	 mm	 de	 diamètre)	 et	 placés	 dans	 des	
Erlenmeyer	 de	 100	ml,	 contenant	 40	ml	 de	 l’eau	 de	 rivière	 filtrée.	 Ces	 disques	 sont	 alors	
incubés	pendant	48	h	dans	une	salle	bien	aérée	et	mis	sous	agitation	constante	 (agitateur	
orbital,	100	tours	par	minute).	La	suspension	contenant	les	spores	produites	est	alors	filtrée	
sur	une	membrane	filtre	Whatman	de	nitrate	de	cellulose	(25	mm	de	diamètre	et	5	µm	de	
porosité).	Chaque	filtre	est	fixé	et	coloré	au	bleu	Trypan	à	0,1	%,	60	%	d’acide	lactique	(Iqbal	
&	Webster,	1973	;	Gessner	et	al.	2003)	puis	placé	entre	lame	et	lamelle.	Les	spores	piégés	sur	
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le	 filtre	 sont	 alors	 identifiées	 et	 comptées	 au	 microscope	 au	 grossissement	 X200	 (voir	
Bärlocher,	2005)	en	utilisant	les	clés	d’identification	(e.g.	Chauvet,	1990,	Gulis	et	al.	2005)	et	
des	données	de	la	littérature.	Les	taux	de	sporulation	pour	chaque	espèce	d’hyphomycètes	
aquatique	 identifiée	 ont	 été	 calculés.	 Les	 disques	 sont	 ensuite	 séchés	 à	 l’étuve	 à	 105°C	
pendant	48	heures	et	pesés.	 Ils	 serviront	à	 compléter	 la	détermination	de	 la	masse	 sèche	
finale.	

5.	Macroinvertébrés	associés	aux	litières	

Après	retrait,	les	sacs	de	litières	sont	transportés	au	laboratoire	et	nettoyés	avec	de	l’eau	du	
robinet	dans	un	tamis.	Les	macroinvertébrés	contenus	dans	les	sacs	sont	alors	retenus,	triés	
et	conservés	dans	des	petits	flacons	contenant	de	l’éthanol	70%.	Les	macroinvertébrés	sont	
identifiés	à	 l’aide	de	clés	de	détermination	 (Tachet	et	al.	2010	 ;	Durand	et	Lévêque,	1980,	
1981),	tous	les	individus	sont	comptés	sous	une	loupe	binoculaire	et	assignés	à	des	groupes	
fonctionnels	 trophiques	 (Tachet	et	al.,	2010)	 ;	Durand	et	Lévêque	 (1980,	1981)	et	d’autres	
données	de	la	littérature	existantes.	Les	macroinvertébrés	ont	été	séchés	à	l’étuve	à	105°C	
pendant	24	h,	puis	pesés	à	0,001,	près	afin	de	déterminer	leur	biomasse	sèche	qui	servira	à	
l’estimation	 des	 taux	 de	 consommation	 des	 déchiqueteurs.	 Dans	 la	 présente	 étude,	 nous	
n’avons	pas	pu	réaliser	d’expérience	sur	la	consommation	in	situ	de	Caridina	africana.	Les	taux	
ont	donc	été	estimés	en	se	référant	aux	taux	de	consommation	calculés	pour	une	espèce	de	
la	même	famille,	Atyaephyra	desmarestii	(Callisto,	2006).		

Pour	Atyaephyra	 desmarestii,	 les	 taux	 étaient	 calculés	 comme	étant	 la	 différence	 entre	 la	
masse	 sèche	 initiale	 de	 feuille	 et	 la	masse	 sèche	 finale,	 divisée	par	 le	 temps	en	 jour	 et	 le	
nombre	d’individus.	 La	valeur	est	exprimée	par	mg	de	 feuille	par	 individu	par	 jour	 (mg	de	
litière.	ind-1.	j-1.).		

Dans	notre	étude,	les	taux	de	consommation	de	Caridina	africana	ont	été	estimés	pour	les	
feuilles	de	Millettia	zechiana	à	Noulava	et	à	2	semaines,	où	 la	densité	moyenne	était	de	8	
individus	par	sac.		

Perte	de	masse	dans	GM	=	64%	soit	3200	mg	;	La	perte	dans	les	FM	=	52%	soit	2600	mg.	

Perte	due	aux	invertébrés	serait	:	perte	GM-FM	=3200	mg-2600	mg	=	600	mg.		

Les	 taux	 de	 consommations	 ont	 été	 calculés	 sur	 la	 base	 des	 capacités	 métaboliques	
individuelle.	Celle-ci	est	donnée	par	la	relation	:	CM=	MS0.75	(cf.	Mckie	et	al.	2008)	où	CM	est	
la	capacité	métabolique	et	MS	est	la	masse	sèche	de	l’animal.		

Sachant	 que	 la	 masse	 sèche	moyenne	 de	 Caridina	 africana	 est	 de	 33,76	mg,	 sa	 capacité	
métabolique	est	de	33,76	0,75	=	14,01.		

Celle	de	Atyaephyra	desmarestii	est	de	12,	980,75	=	6,83	puisque	sa	MS	moyenne	est	de	12,98	
mg	(Callisto,	2006).	
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Par	extrapolation,	le	taux	de	consommation	foliaire	de	Caridina	africana	serait	:	

Taux	 de	 consommation	 d’Atyaephyra	 desmarestii	 x	 CM	 de	 Caridina	 africana	 /	 CM	
d’Atyaephyra	desmarestii. 

6.	Analyse	des	données	

Le	 taux	 de	 décomposition	 k	 est	 déterminé	 par	 régression	 non-linéaire	 en	 utilisant	 les	
proportions	de	la	masse	sèche	sans	cendre	restante	(AFDM).	Une	ANCOVA	est	utilisée	pour	
comparer	 les	 deux	 espèces.	 L’ensemble	 des	 analyses	 est	 réalisé	 avec	 le	 logiciel	 XLSTAT	
2015.2.02.		

Résultats	

1.	Paramètres	physico-chimiques	de	l’eau	

Nos	deux	cours	d’eau,	Facély	mara	et	Noulava	contenaient	de	faibles	teneurs	en	nutriments	
dissous	 (nitrates	 et	 phosphates).	 La	 température	 était	 stable	 durant	 toute	 la	 période	 de	
l’étude.	L’oxygène	était	près	de	la	saturation	(92%),	la	conductivité	était	faible	et	similaire	pour	
les	deux	rivières.	Le	pH	était	relativement	neutre.	

	

	

Tableau	IV.2.	Caractéristiques	physico-chimiques	des	stations	d’étude	

Paramètres	 Facély	mara	 Noulava	

Largeur	(m)	 3,5	 4	

pH	 7,5	 7,8	

Température	(°C)	 22,6	 22	

Conductivité	(µs/cm)	 31	 30	

Oxygène	dissous	(mg/L)	 7,5	 7,8	

N-NO3	(mg/L)	 0,88	 0,46	

P-PO4	(mg/L)	 0,007	 0,016	

2.	Caractéristiques	initiales	des	litières	

Le	 pourcentage	 initial	 des	 feuilles	 en	 carbone	 était	 plus	 élevé	 pour	 Albizia	 zygia.	 L’azote	
contenu	dans	les	feuilles	de	Millettia	zechiana	était	plus	élevé.	Le	rapport	C/N	était	plus	élevé	
pour	Albizia	zygia.	Contrairement	à	N,	Mg	et	Ca,	P	était	relativement	plus	élevé	dans	Albizia	
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que	Millettia.	Les	teneurs	en	lignine	et	en	cellulose	étaient	différentes	pour	les	deux	espèces	
de	litières	

Tableau	IV.2.	Teneur	initiale	en	C,	N,	C:N,	P,	Mg,	Ca,	lignine	et	cellulose	des	feuilles	d’Albizia	zygia	et	
Millettia	zechiana	(*	:	données	déterminées	après	soumission	du	manuscrit	à	Biotropica).	

Constituants	(%)	 Albizia	zygia	 Millettia	zechiana	

C	 51,9	±	0,59	 49,8	±	0,14	

N	 4,49	±	0,35	 5,07	±	0,23	

C	:	N	 11,6	±	0,89	 9,8	±	0,46	

P*	 0,24	±	0,002	 0,21	±	0,001	

Mg*	 0,118	±	0,003	 0,247	±	0,003	

Ca*	 0,328	±	0,013	 0,891	±	0,01	

Lignine	 31,73	±	1,88	 11,97	±	0,65	

Cellulose	 16,05	±	3,62	 14,28	±	0,86	

Les	teneurs	de	ces	nutriments	variaient	au	cours	de	la	décomposition.	Le	carbone	restait	en	
général	stable.	On	assistait	à	une	augmentation	des	teneurs	en	azote	des	feuilles	les	premières	
semaines,	 puis	 à	 une	 diminution.	 Cette	 augmentation	 étant	 attribuée	 à	 l’activité	 des	
hyphomycètes	qui	accroit	la	qualité	nutritive	des	feuilles.	Le	rapport	C/N	augmentait	avec	le	
temps	de	décomposition	et	passait	de	11,6	à	14,2	et	14,7	pour	Albizia	à	Facély	mara	et	Noulava	
respectivement	 et	 de	 9,8	 à	 15,6	 et	 17,6	 pour	Millettia	 respectivement	 à	 Facély	 mara	 et	
Noulava	(figure	IV.4).	Une	telle	augmentation	du	C/N	est	un	phénomène	rare	probablement	
dû	à	la	conjonction	d’une	forte	concentration	en	azote	dans	les	feuilles	et	une	faible	teneur	
en	azote	inorganique	dans	l’eau	de	ces	rivières.	

3.	Décomposition	

Les	deux	espèces	de	litière,	Albizia	zygia	et	Millettia	zechiana	ont	été	rapidement	colonisées	
par	les	microorganismes	et	les	macroinvertébrés	induisant	une	perte	de	masse	foliaire	de	27%	
et	58%	pour	Albizia	zygia	et	Millettia	zechiana,	 respectivement	durant	 les	14	 jours	suivant	
l’immersion.	 La	 décomposition	 continuait	 à	 être	 rapide	 pour	Albizia	 seulement	 après.	 A	 8	
semaines	d’exposition,	il	restait	seulement	25	et	6	%	de	masse	sèche	pour	Albizia	et	Millettia	
respectivement.	Millettia	zechiana	montrait	une	rapide	décomposition	(k=	0,061	j-1)	comparé	
à	Albizia	(k=	0,025	j-1).	La	décomposition	était	plus	rapide	dans	les	GM	que	dans	les	FM	(figure	
IV.2)	quoique	peu	différente,	surtout	pour	Millettia.	
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Figure	IV.	24.	Perte	de	masse	(%	matière	organique	restante)	de	Millettia	zechiana	et	Albizia	zygia	
durant	la	période	de	décomposition	

Hyphomycètes	aquatiques	associés	aux	litières	

Le	 taux	 de	 sporulation	 a	 été	 utilisé	 comme	 un	 indice	 d’abondance	 et/ou	 d’activité	 des	
communautés	fongiques	associées	aux	feuilles.	Dix-huit	espèces	d’hyphomycètes	aquatiques	
ont	été	 identifieés	 sur	 les	 feuilles	d’Albizia	 et	Millettia	 en	 sporulation.	Douze	d’entre	elles	
contribuaient	chacune	à	moins	de	1%	de	production	de	conidies	cumulées	sur	toute	la	période	
d’étude	 (Tableau	 3).	 Lunulospora	 cymbiformis	 Miura	 et	 Clavariopsis	 brachycladia	 Tubaki	
contribuaient	à	53,9%	et	41%,	respectivement	sur	les	deux	litières.	
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Tableau	IV.3.	Hyphomycètes	aquatiques	associés	aux	litières	d’Albizia	et	Millettia	durant	l’étude	

Anguillospora	longissima	(Saccardo	&	Sydow)	Ingold	

Anguillospora	filiformis	Greathead	

Anguillospora	furtiva?	Descals	

Angulospora	aquatica	Nilsson	

Beltrania	rhombica	Penzig	

Campylospora	chaetocladia	Ranzoni	

Clavariopsis	aquatica	De	Wildeman	

Clavariopsis	brachycladia	Tubaki	

Diplocladiella	scalaroides	Arnaud	

Lateriramulosa	uni-inflata	Matsushima	

Lunulospora	curvula	Ingold	

Lunulospora	cymbiformis	Miura	

Margaritispora	aquatica	Ingold	

Nawawia	filiformis	(Nawawi)	Marvanová	

Pyramidospora	densa	Alasoadura	

Tricladium	angulatum	Ingold	

Tripospermum	camelopardus	Ingold,	Dann	&	P.J.	McDougall	

Tripospermum	myrti	(Lind)	Hughes	

Triscelophorus	acuminatus	Nawawi	

Macroinvertébrés	associés	aux	litières	

Les	deux	espèces,	Albizia	zygia	et	Millettia	zechiana	ont	été	rapidement	colonisées	par	 les	
macroinvertébrés	mais	avec	de	faibles	abondances,	36	et	85	individus	après	les	2	premières	
semaines	d’exposition	avec	des	moyennes	de	7	et	14	par	sac	de	litière	respectivement	pour	
Albizia	zygia	et	Millettia	zechiana.	Les	pics	de	colonisation	sont	intervenus	pour	Albizia	à	28	
jours	suivant	l’immersion	à	Noulava	(15	individus)	et	à	14	jours	à	Facely	mara	(27	individus)	;	
pour	Millettia	le	pic	de	colonisation	était	à	14	jours	sur	les	deux	stations	(31	et	54	individus,	
respectivement	à	Noulava	et	Facely	mara).	Millettia	zechiana	comptait	davantage	de	taxons	
qu’Albizia	zygia.	La	structure	des	communautés	de	macroinvertébrés	était	presque	similaire	
pour	 les	 deux	 espèces	 et	 dans	 les	 deux	 stations	 étudiées	 :	 Diptères	 (1,3%	 et	 6,14%),	
Ephéméroptères	 (1,3%	 et	 7,89%),	 Hétéroptères	 (1,3%	 et	 3,51%)	 Odonates	 (5%	 et	 0,88%),	
Crustacés	 (Atyidae,85%	 et	 81,58%	 et	 Potamonautidae,1,3%),	 Coléoptères	 (1,3%)	 et	
Plécoptères	(3,5%)	sur	Albizia	et	Millettia	respectivement.	Les	crustacés	(Atyidae)	dominaient	
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largement	les	effectifs	des	taxons	de	macroinvertébrés	(85%)	et	(81%)	sur	Albizia	et	Millettia	
respectivement,	lesquels	produisaient	les	plus	fortes	biomasses	(33,76	mg	en	moyenne	par	
individu).		

Tableau	IV.4.	Macroinvertébrés	associés	aux	litières	durant	la	période	d’étude	

Ordres	 Familles	 Genres	 GFT	 Reference	

Ephéméroptères	 Ephemeridae	 Ephemera	 C	 1	

Ephéméroptères	 Heptageniidae	 Epeorus	 R	 1,2	

Ephéméroptères	 Leptophlebiidae	 Adenophlebia	 C	 1,2	

Odonates	 Aeshnidae	 Aeshna	 Pr	 1,2	

Odonates	 Libellulidae	 Libellula	 Pr	 1,2	

Plécoptères	 Perlidae	 Neoperla	 Pr	 1,2	

Hétéroptères	 Belostomatidae	 Appasus	 Pr	 1,2	

Hétéroptères	 Gerridae	 Gerris	 Pr	 1,2	

Hétéroptères	 Veliidae	 Velia	 Pr	 1,2	

Coléoptères	 Gyrinidae	 Orectogyrus	 Pr	 1,2	

Diptères	 Chironomidae	 Chironomus	 C	 1,2	

Diptères	 Tabanidae	 Tabanus	 Pr	 1,2	

Diptères	 Psychodidae	 indéterminé	 	

Décapodes	 Atyidae	 Caridina	 D	 1,	2,3	

Décapodes	 Potamonautidae	 Potamonautes	 D		 4	

	

Légende.	1	(Durand	et	Lévêque,	1980,	1981),	2	(Tachet	et	al.,	2010),	3	(Crowl	et	al,	2001),	4	(Michael	Dobson,	
2004)	
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Figure	IV.25.	Caridina	africana	

	

Le	taux	de	consommation	moyen	estimé	pour	un	individu	de	Caridina	africana	sur	la	base	de	
sa	capacité	métabolique	et	du	taux	de	consommation	d’Atyaephyra	desmarestii	était	de	2,05	
mg.	ind-1.	j-1.	Pour	8	individus,	le	taux	serait	de	2,05	x	8	x	14=	229,6	mg. Cette	consommation	
correspondrait	à	environ	38	%	de	la	perte	de	masse	des	litières	due	aux	invertébrés	observés	
à	14	jours	d’exposition	dans	les	rivières.	
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Figure	IV.26.	Rapport	C/N	(A)	des	litières	(Albizia	zygia	:	 	/ ;	Millettia	zechiana	:	 	/ )	en	
décomposition	dans	les	deux	stations,	taux	de	sporulation	(B)	et	nombre	d’individus	de	
macroinvertébrés	(C).	
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Discussion	

1.	Décomposition	des	litières	

Les	deux	espèces	de	litières	se	décomposent	très	rapidement	dans	les	cours	d’eau	étudiés,	
selon	 les	 limites	proposées	par	Petersen	et	Cummins	 (1974).	Le	 taux	de	décomposition	de	
Millettia	zechiana	 (k=	0,061	 j-1)	est	parmi	 les	plus	élevés	de	 la	 littérature	(Dudgeon,	1982	;	
Benstead,	1996	 ;	Goncalves	et	al.	2007).	Des	 taux	similaires	ont	été	signalés	pour	d’autres	
espèces	de	litière	(Mathuriau	&	Chauvet	2002)	et	dans	la	rivière	Njoro	au	Kenya	(Mwanake,	
2010).	Nos	résultats	sont	ainsi	cohérents	avec	les	observations	antérieures	selon	lesquelles	
que	la	décomposition	était	plus	rapide	en	cours	d’eau	tropicaux	qu’en	zone	tempérée	(Irons	
et	 al.	 1994).	 Mathuriau	 &	 Chauvet	 (2002)	 attribuaient	 cette	 décomposition	 rapide	 aux	
températures	élevées	des	cours	d’eau	et	à	 la	qualité	 initiale	des	 litières.	 Les	moyennes	de	
température	 de	 l’eau	 enregistrée	 dans	 nos	 stations	 (22°C)	 durant	 cette	 étude	 de	
décomposition	des	litières	confirment	ces	observations.	Par	ailleurs,	 la	décomposition	était	
logiquement	plus	rapide	dans	les	sacs	à	GM	que	dans	les	sacs	à	fines	à	FM.	

2.	Qualité	de	la	litière	

Des	études	menées	dans	d’autres	cours	d’eau	tropicaux	avaient	montré	une	décomposition	
rapide	des	 feuilles	 (Gonçalves	 et	 al.	 2006	 ;	Mathuriau	&	Chauvet,	 2002).	 Cette	 vitesse	 est	
dépendante	 de	 deux	 facteurs	 indépendants	 :	 l’environnementaux	 et	 les	 caractéristiques	
intrinsèques	 des	 feuilles.	 Les	 propriétés	 chimiques	 des	 feuilles	 connues	 pour	 affecter	 la	
décomposition	des	litières	en	milieu	aquatique	incluent	les	tanins	et	phénols	(Stout,	1989	;	
Ostrofsky,	 1997	 ;	 Wantzen	 et	 al.	 2002).	 La	 lignine	 était	 utilisée	 pour	 prédire	 les	 taux	 de	
décomposition	des	feuilles.	C’est	l’un	des	meilleurs	indicateurs	de	décomposition	des	feuilles	
(Gessner	&	Chauvet,	1994).	La	lignine	est	un	constituant	structural	qui	confère	la	dureté	aux	
feuilles,	les	protégeant	contre	les	infections	microbiennes,	l’herbivorie	(attaque	d’insectes	en	
général)	et	en	leur	offrant	des	propriétés	d'étanchéité	des	parois	cellulaires.	Elle	est	difficile	à	
biodégrader	et	limite	la	dégradation	d’autres	composés	cellulaires	des	plantes	(Ardón	et	al.	
2006).	La	teneur	en	nutriment,	spécialement	l’azote	ainsi	que	les	rapports	carbone-azote	ou	
carbone-phosphore	(Enriquez	et	al.	1993)	est	prédite	comme	ayant	un	effet	sur	les	taux	de	
décomposition	 (Melillo	 et	 al.	 1983).	 La	 décomposition	 rapide	 observée	 dans	 notre	 étude,	
serait	ainsi	attribuée	à	la	qualité	nutritive	de	nos	espèces	de	feuilles.	La	décomposition	rapide	
de	Millettia	zechiana	par	rapport	à	Albizia	zygia	était	en	rapport	avec	sa	haute	teneur	en	azote	
(N=	 5,1%),	 un	 faible	 rapport	 carbone-azote	 (C/N=9,8)	 et	 une	 colonisation	 rapide	 par	 les	
hyphomycètes	aquatiques.	De	telles	relations	avaient	aussi	été	observées	par	Mathuriau	&	
Chauvet	(2002).	
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Dans	notre	étude	le	rapport	C	:	N	a	augmenté	avec	le	temps	de	décomposition.	Ce	phénomène	
très	 rare	 est	 probablement	 dû	 à	 la	 forte	 teneur	 initiale	 des	 feuilles	 en	 azote	 et	 la	 faible	
concentration	de	l’eau	des	ruisseaux	en	azote	inorganique.		

Albizia	zygia	avait	la	plus	grande	teneur	en	lignine	(31,73%).	Cette	valeur	est	largement	au-
dessus	de	celles	indiquées	pour	certaines	feuilles	par	Gessner	(2005)	ainsi	que	pour	des	litières	
tropicales	:	26,4%	pour	Croton	gossypifolius	(Mathuriau	&	Chauvet	2002),	26%	pour	Protium	
bresiliense	(Goncalves	et	al.	2007).	Des	fortes	teneurs	en	lignine	ont	aussi	été	signalées	pour	
certaines	feuilles	au	Kenya	(Mwanake,	2010).		

3.	Contribution	des	hyphomycètes	aquatiques	

La	contribution	des	hyphomycètes	aquatiques	à	la	décomposition	des	feuilles	de	litières	dans	
les	cours	d’eau	a	été	rarement	étudiée	en	milieu	tropical	d’Afrique.	Notre	étude	montre	une	
rapide	colonisation	des	feuilles	par	les	champignons.	La	structure	des	communautés	fongiques	
associées	aux	feuilles	était	composée	en	général	d’espèces	ayant	une	distribution	tropicale.	A	
part	 ces	 espèces	 tropicales,	 les	 assemblages	 fongiques	 comprenaient	 d’autres	 espèces	
rencontrées	 en	 zone	 tempérée	 comme	 Lunulospora	 curvula	 (Webster	 et	 Descals,	 1981	 ;	
Chauvet,	1991).		

En	terme	de	production	de	conidies,	les	assemblages	étaient	dominés	par	deux	espèces	bien	
connues	 pour	 leur	 distribution	 tropicale	 :	Clavariopsis	 brachycladia	 Tubaki	 et	 Lunulospora	
cymbiformis	Miura.	Une	telle	dominance	a	aussi	été	observée	dans	d’autres	régions	(Padgett,	
1976	;	Sridhar	&	Kaveriappa	1988	;	Mathuriau	&	Chauvet,	2002).	

La	 sporulation	montrait	de	 faibles	maxima	 (0,59	et	0,63	 /µg	de	 litière/jour,	 sur	 les	 feuilles	
d’Albizia	 à	 Facély	 mara	 et	 Millettia	 à	 Noulava,	 respectivement)	 et	 augmentait	 de	 façon	
inattendue	 vers	 la	 fin	 du	 processus	 par	 rapport	 aux	 pics	 observés	 dans	 les	 cours	 d’eau	
tempérés,	 apparaissant	 plus	 rapidement.	 De	 telles	 caractéristiques,	 une	 faible	 activité	 de	
reproduction	et	une	faible	diversité	des	hyphomycètes	aquatiques	associées	aux	litières,	ont	
été	signalées	dans	d’autres	cours	d’eau	tropicaux	(Jabiol	et	al.	2013,	Graça	et	al.	2016	).	Dans	
la	présente	étude,	 les	 faibles	pics	de	 taux	de	sporulation	pourrait	être	dus	aux	 très	 faibles	
concentrations	de	nos	cours	d’eau	en	N	et	P	inorganiques	comme	il	a	été	montré	dans	une	
étude	expérimentale	sur	l’effet	des	nutriments	(Suberkropp	&	Chauvet,	1995,	Ferreira	et	al,	
2006).	Cependant,	 il	 faut	souligner	que	la	prééminence	de	la	contribution	fongique	dans	la	
décomposition	 des	 feuilles	 est	 beaucoup	 plus	 uniforme	 dans	 les	 régions	 tropicales	 que	
l'activité	de	 reproduction	des	hyphomycètes	aquatiques,	 cette	dernière	étant	 très	variable	
(par	exemple,	des	écarts	de	deux	ordres	de	grandeur	sont	trouvés	entre	Mathuriau	&	Chauvet	
(2002)	et	Ferreira	et	al.	(2012).	
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Contrairement	aux	régions	tempérées,	les	taux	de	sporulation	dans	les	régions	tropicales	ne	
peuvent	donc	pas	refléter	l'implication	des	champignons	dans	la	décomposition	des	litières	et	
être	utilisés	comme	un	indice	fiable	d’altération	fonctionnelle	de	l'écosystème.	

4.	Rôle	des	macroinvertébrés	

Dans	 notre	 étude,	 les	 feuilles	 d’Albizia	 et	Millettia	 ont	 été	 rapidement	 colonisées	 par	 les	
macroinvertébrés.	Ces	observations	sont	conformes	à	d’autres	faites	par	Dudgeon	(1982)	à	
Hong	Kong	et	Mathuriau	et	Chauvet	(2002)	en	Colombie.	

La	rapide	colonisation	des	feuilles	par	 les	macroinvertébrés	dans	 la	présente	étude	semble	
être	 associée	 à	 la	 rapide	 colonisation	 par	 les	 communautés	 fongiques	 et	 donc	 à	 l’activité	
microbienne	 comme	 suggéré	 par	 Dudgeon	 (1982).	 Les	 feuilles	 de	 Millettia	 qui	 se	 sont	
décomposées	rapidement	montraient	une	colonisation	rapide	par	les	macroinvertébrés.		

Ce	 résultat	 indique	 que	 les	 feuilles	 de	Millettia	 étaient	 probablement	 plus	 palatables	 que	
celles	d’Albizia.	Les	communautés	de	macroinvertébrés	étaient	composées	principalement,	
de	prédateurs	(Odonates	:	Libellula,	Aeshna	;	Diptères	Tabanidae	;	Coléoptères	:	Gyrinidae	;	
de	 collecteurs	 (Ephéméroptères	 :	 Adenophlebia,	 Ephemera	 ;	 Diptères	 :	 Chironomus	 et	
Psychodidae),	de	racleurs	(Epeorus)	et	de	déchiqueteurs	(crustacés	:	crevettes	et	crabes).		

Les	prédateurs	étaient	les	plus	diversifiés,	constituaient	65%	de	richesse	taxonomique.	Une	
telle	importance	a	été	trouvée	par	(Cheshire	et	al.	(2005)	où	les	prédateurs	constituaient	39%	
de	 la	 richesse	 spécifique	des	assemblages	de	macroinvertébrés.	A	 l’inverse,	 les	prédateurs	
étaient	 moins	 abondants	 (8,3%,),	 ce	 qui	 conforte	 en	 partie	 les	 résultats	 de	Mathuriau	 &	
Chauvet	(2002).		

Les	macroinvertébrés	associés	aux	feuilles	dans	ces	cours	d’eau	étaient	largement	dominés	
par	les	déchiqueteurs,	lesquels	constituaient	84%	du	total	des	abondances	et	représentaient	
13%	de	la	richesse	taxonomique,	en	cohérence	avec	les	résultats	de	Cheshire	et	al.	(2005)	et	
Chara	et	al.	(2007),	où	les	déchiqueteurs	faisaient	13%	et	20%	de	richesse,	respectivement.	
Nos	observations	sont	contraires	à	celles	d’autres	auteurs	qui	trouvent	que	 les	 invertébrés	
déchiqueteurs	représentent	seulement	4%	du	total	du	nombre	d’espèces	dans	un	cours	d’eau	
en	Nouvelle	Zélande	(Thompson	&	Townsend,	2000)	;	de	même,	ils	représentent	moins	de	1%	
en	 Colombie	 (Mathuriau	 &	 Chauvet,	 2002).	 Dobson	 et	 al.	 (2002)	 ont	 relevé	 5%	 de	
déchiqueteurs	pour	tous	les	sites	échantillonnés	au	Kenya,	mais	un	de	ces	sites	avait	plus	de	
10%	ce	qui	est	inférieur	à	la	moyenne	de	10-40%	pour	différentes	zones	en	Europe.	

Dans	 notre	 étude,	 les	 déchiqueteurs	 sont	 représentés	 par	 des	 crustacés.	 Des	 études	 ont	
montré	le	rôle	des	crustacés	décapodes	(crevettes	d’eau	douce)	dans	la	décomposition	des	
litières	 (par	exemple,	Walker	&	Ferreira,	1985),	Henderson	et	Walker,	1986),	Pringle	et	al.	
1993,	Crowl	et	al.	2001).	Dobson	(2004)	et	Moss	(2007)	trouvent	au	Kenya	que	les	crabes	d’eau	
douce	 (Potamonautes	 sp)	 peuvent	 accroître	 les	 taux	 de	 décomposition	 des	 feuilles	 et	
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sembleraient	se	substituer	aux	insectes	déchiqueteurs.	Dans	la	présente	étude,	l’abondance	
des	 déchiqueteurs	 atteint	 un	 pic	 plus	 tôt	 que	 les	 champignons	mais	 avec	 une	 très	 faible	
abondance.	Ceci	était	partiellement	compensé	par	leur	grande	taille	et	potentiellement	leur	
efficacité	dans	la	fragmentation	des	feuilles	comme	c’est	le	cas	de	Caridina	africana,	crustacé	
Atyidae	qui	dominait	les	communautés	de	déchiqueteurs.	La	dominance	des	déchiqueteurs	
par	 les	 crevettes	 n’est	 pas	 commune	 dans	 les	 cours	 d’eau	 de	 toutes	 les	 régions	 de	 basse	
altitude,	où	elles	sont	signalées	comme	étant	détritivores	(Crowl	et	al.	2001).	Par	conséquent,	
ces	 cours	 d'eau	 de	 basse	 altitude	 ont	 tendance	 à	 différer	 beaucoup	 plus	 des	 cours	 d'eau	
tempérés	que	les	cours	d'eau	tropicaux	à	haute	altitude	(Boyero	et	al.	2009).	

L’importance	des	invertébrés	déchiqueteurs	dans	le	processus	de	décomposition	de	la	litière	
a	 été	 généralement	 reliée	 à	 leur	 diversité	 et	 leur	 abondance,	 mais	 aussi	 aux	 regards	
d’expérience	de	consommation	conduite	en	laboratoire.	Toutefois,	ceci	nécessite	des	moyens	
et	suffisamment	de	temps,	qui	n’ont	pu	être	réunis	dans	le	cas	de	cette	thèse.	De	ce	fait,	nous	
avons	 estimé	 le	 taux	 de	 consommation	 de	 Caridina	 africana	 sur	 la	 base	 de	 sa	 capacité	
métabolique	calculée	à	partir	de	 sa	masse	 sèche	d’après	McKie	et	al.	 (2008)	et	 le	 taux	de	
consommation	d’Atyaephyra	desmarestii.	Le	taux	de	consommation	de	Caridina	africana	dans	
la	présente	étude	est	de	2,05	mg.	ind-1.	j-1,	ce	qui	est	relativement	plus	élevée	que	le	taux	(1,24	
mg	de	feuille.ind-1	.j-1	)	d’Atyaephyra	desmarestii	(Callisto,	2006).	Duarte	et	al.	(2012)	trouvent	
pour	 la	 même	 espèce	 Atyaephyra	 desmarestii	 des	 taux	 compris	 entre	 0,1	 à	 0,75	 mg	 de	
feuille.ind-1	.j-1.,	ce	qui	indique	que	cette	projection	doit	être	utilisée	avec	précaution.		

Une	 différence	 de	 taux	 de	 consommation	 observé	 entre	 Caridina	 africana	 et	Atyaephyra	
desmarestii	 tient	 à	 la	 différence	 de	 qualité	 des	 litières	 (teneur	 en	N).	 Dans	 leur	 étude,	A.	
desmarestii	était	nourri	par	les	feuilles	d’Alnus	glutinosa	dont	la	teneur	en	azote	est	de	2,2,	
(Graça	2001).	Les	litières	de	Millettia	zechiana	avaient	une	teneur	en	N	de	5	%.	Cependant,	
une	 telle	 extrapolation	 devrait	 être	 utilisée	 avec	 prudence	 puisque	 la	 contribution	 de	 ces	
organismes	à	la	fragmentation	des	feuilles	semble	varier	parmi	les	espèces	d’Atyidae	(e.g.	Atya	
lanipes,	in	Crowl	et	al.	2001	vs	Atyaephyra	desmarestii	in	Callisto,	2006).	Les	macroinvertébrés	
sont	 capables	 de	 discriminer	 les	 litières	 d’après	 leur	 qualité	 nutritive	 (Graça	 2001).	 Par	
exemple,	les	taux	de	consommation	de	Gammarus	fossarum	est	de	0,25	mg	de	feuille.ind-1j-1	
pour	le	chêne	(Jabiol	al.	2013)	et	de	0,72	mg.	ind-1j-1	pour	le	frêne	(Rota	et	al.	in	prep.).	Nous	
pouvons	 spéculer	 que	 le	 taux	 de	 C.	 africana	 serait	 aussi	 variables	 selon	 les	 litières.	 La	
différence	de	masse	foliaire	dans	les	sacs	FM	et	GM	des	litières	de	Millettia	zechiana	à	Noulava	
à	 14	 jours	 d’immersion,	 c'est-à-dire	 la	 perte	 de	 masse	 due	 aux	 macroinvertébrés,	 serait	
approximativement	 égale	 à	 la	 consommation	 de	 Caridina	 africana,	 ceux-ci	 étant	 les	 seuls	
déchiqueteurs,	et	expliquerait	près	de	38	%	de	perte	de	masse.	Ces	estimations	ne	donnent	
qu’une	 indication	 sur	 la	 contribution	 potentielle	 de	 ces	 crevettes	 d'eau	 douce	 dans	 la	
décomposition	 de	 la	 litière,	 en	 particulier	 lorsqu'elles	 dominent	 les	 assemblages	 de	
déchiqueteurs,	même	si	elles	ne	contribuent	qu'à	une	petite	partie	de	la	perte	totale	de	masse	
dans	la	présente	étude.		
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En	 résumé,	 la	 faible	 diversité	 des	 invertébrés	 et	 leur	 très	 faible	 contribution	 à	 la	
décomposition	des	feuilles	par	rapport	aux	micro-organismes,	comparés	à	leurs	homologues	
tempérés,	dans	 la	présente	étude,	 étaient	 conformes	aux	modèles	 globaux	 rapportés	 (par	
exemple,	Boyero	et	al.	2011).	La	perte	de	masse	observée	dans	les	GM	comparée	à	celle	dans	
les	FM	montre	une	faible	différence,	 indiquant	que	 la	décomposition	dans	ces	cours	d’eau	
résulterait	en	grande	partie	de	l’activité	microbienne	(i.e.	les	hyphomycètes	aquatiques).	Ces	
observations	soutiennent	en	partie	les	conclusions	faites	par	Irons	et	al.	(1994)	suggérant	une	
faible	implication	des	déchiqueteurs	et	une	forte	activité	microbienne	à	de	basses	latitudes.		

Ces	résultats	ne	permettent	pas	de	faire	une	généralisation	quelconque	puisque	c’est	la	toute	
première	étude	conduite	dans	cette	 zone	de	 l’Afrique.	Une	expérimentation	avec	d’autres	
espèces	de	litière	dans	d’autres	cours	d’eau	de	la	région	semble	nécessaire.	
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Chapitre	 V.	 Décomposition	 des	 litières	 en	
cours	d’eau	de	savane	guinéenne.	

Ce	chapitre	est	un	manuscrit	en	préparation	pour	Inland	Waters	
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Résumé	
De	 nombreux	 cours	 d’eau	 boisés	 sont	 des	 écosystèmes	 hétérotrophes	 où	 les	 apports	 de	
litières	sont	une	majeure	source	majeure	d’énergie.	Nous	avons	examiné	la	décomposition	de	
deux	 espèces	 de	 litière,	 Pterocarpus	 santalinoides	 (Fabaceae)	 et	 Alchornea	 cordifolia	
(Euphorbiaceae)	 dans	 deux	 cours	 d’eau	 Djodon	 et	 Boutroun	 du	 bassin	 de	 la	 rivière	 Milo	
(Haute-Guinée).	Ces	cours	d’eau	ont	un	régime	pluvial,	s’asséchant	pendant	une	période	de	
l’année.	Des	feuilles	mortes	des	deux	espèces	été	exposées	dans	les	cours	d’eau	durant	une	
période	 de	 deux	 mois	 (du	 14	 juillet	 au	 12	 septembre	 2015).	 La	 température,	 le	 pH,	 la	
conductivité	et	les	teneurs	en	oxygène	dissous	et	en	nutriments	(nitrates	et	phosphates)	ont	
été	mesurés.	Nous	avons	déterminé	la	composition	chimique	initiale	des	feuilles	(N,	C,	P,	C/N,	
lignine	et	cellulose)	et	l’évolution	des	teneurs	en	C	et	N	durant	le	processus.	Les	teneurs	en	
ergostérol,	les	taux	de	sporulation	des	hyphomycètes	aquatiques	ainsi	que	la	structure	et	la	
composition	des	assemblages	d’hyphomycètes	aquatiques	et	de	macroinvertébrés	associés	
aux	feuilles	ont	été	examinés.	Les	deux	espèces	de	feuilles	se	sont	rapidement	décomposées	
avec	 des	 taux	 de	 décomposition	 variant	 entre	 0,028	 et	 0,065	 j-1,	 respectivement	 pour	
Pterocarpus	dans	Djodon	et	Alchornea	dans	Boutroun.	Ces	taux	élevés	étaient	probablement	
dus	 aux	 températures	 élevées	 prévalant	 dans	 nos	 cours	 d’eau	 (25-26°C)	 qui	 ont	 favorisé	
l’activité	biologique.	Toutefois,	les	invertébrés	étaient	peu	représentés	et	les	déchiqueteurs	
absents	alors	que	la	biomasse	fongique,	telle	que	déterminée	par	l’ergostérol,	était	très	forte	
(jusqu’à	0,92	et	0,37	mg/g	de	masse	organique	de	litière,	respectivement	sur	A.	cordifolia	et	
P.	santalinoides),	suggérant	que	les	champignons	(hyphomycètes	aquatiques)	contribuaient	
quasi-exclusivement	 à	 la	 perte	 de	masse	 de	 litières.	 La	 composition	 chimique	 initiale	 des	
feuilles,	 telle	 les	concentrations	en	 lignine	et	en	calcium,	pourrait	expliquer	 les	différences	
observées	 dans	 les	 taux	 de	 dégradation	 des	 deux	 essences.	 La	 décomposition	 rapide	 des	
feuilles,	combinée	avec	une	influence	faible	ou	négligeable	des	déchiqueteurs	est	conforme	
aux	conclusions	d’études	antérieures	aux	mêmes	latitudes.	Il	apparait	que	la	contribution	des	
invertébrés	à	la	décomposition	des	litières	est	très	variable	entre	les	cours	d’eau	de	différentes	
régions	tropicales.	Il	reste	que	l’importante	activité	fongique	conduisant	à	une	décomposition	
rapide	 semble	 être	 un	 trait	 de	 ce	 processus	 dans	 les	 cours	 d’eau	 tropicaux.	 Enfin,	 à	 la	
différence	 des	 rivières	 temporaires	 des	 milieux	 tempérés,	 la	 décomposition	 de	 litières	
caractérisées	par	de	 fortes	 teneurs	en	N	et	P	est	 ici	 suffisamment	rapide	pour	ne	pas	être	
affectée	par	l’intermittence	des	débits.	

Mots	 clés	 :	 Décomposition,	 macroinvertébrés,	 déchiqueteurs,	 hyphomycètes	 aquatiques,	
cours	d’eau	temporaires.	

	

	

	



	

113	
	

Introduction	
Beaucoup	de	cours	d’eau	de	tête	de	bassin	à	couverture	végétale	qu’ils	soient	de	forêt	ou	de	
savane,	 reçoivent	 d’importants	 apports	 de	 débris	 organiques.	 Ces	 écosystèmes	 sont	 en	
général	 hétérotrophes.	 Dans	 de	 tels	 écosystèmes,	 les	 apports	 allochtones	 excèdent	
généralement	la	production	primaire	(Webster	et	al.	2006),	la	lumière	solaire	étant	limitée	par	
la	présence	de	la	canopée.	La	matière	organique	allochtone	telle	que	les	litières	de	feuilles	
provenant	de	la	végétation	riveraine	constitue	ainsi	une	importante	source	d’énergie	pour	le	
système	(Webster	et	Benfield,	1986	;	Wallace	et	al.	1997	;	Tank	et	al.	2010	).	La	décomposition	
des	 litières	 végétales	 est	 un	 processus	 central	 dans	 le	 bilan	 de	matière	 organique	 de	 ces	
écosystèmes	(Webster	et	Benfield,	1986	;	Abelho,	2001).	Une	fois	dans	le	cours	d’eau,	cette	
matière	organique	est	transformée	par	une	combinaison	de	processus	biotiques	et	abiotiques	
incluant	 le	 lessivage	 de	 composés	 hydrosolubles	 de	 la	 feuille,	 la	 fragmentation	 physique	 (	
Webster	et	Benfield,	1986	;	Gessner	et	al.	1999),	la	décomposition	par	les	champignons	tels	
les	hyphomycètes	aquatiques,	et	les	bactéries	(Bärlocher	1992)	et	l’activité	de	consommation	
par	les	macroinvertébrés	détritivores	(Wallace	&	Webster,	1996	;	Gessner	et	al.	1999	;	Tank	
et	al.	2010).	Evidemment,	chacun	de	ces	trois	groupes	(bactéries,	hyphomycètes	aquatiques	
et	 macroinvertébrés	 déchiqueteurs)	 joue	 un	 rôle	 significatif	 dans	 le	 processus	 de	 la	
décomposition	de	 la	 litière	 (Webster	et	Benfield,	1986	 ;	 Suberkropp,	1992	 ;	Gessner	et	al.	
1999).	 Les	 champignons,	 tels	 les	 hyphomycètes	 aquatiques,	 sont	 considérés	 comme	 les	
principaux	décomposeurs	microbiens	dans	les	cours	d’eau	(Bärlocher,	1992	;	Gessner,	1997	;	
Gessner	 et	 al.	 1997	 ;	 Hieber	 &	 Gessner,	 2002).	 Les	 macroinvertébrés	 déchiqueteurs	 sont	
connus	pour	contribuer	fortement	à	la	dégradation	de	la	litière	en	milieu	tempéré	(Webster	
&	 Benfield	 1986;	 Graça	 2001	 ).	 Ces	 processus	 ont	 été	 bien	 étudiés	 en	 régions	 tempérées	
(Abelho,	 2001).	 Bien	 que	 les	 apports	 de	 litières	 soient	 très	 importants	 dans	 les	 régions	
tropicales	(Dobson	et	al.	2002),	ce	processus	y	a	reçu	moins	d’attention.	La	plupart	de	telles	
études	ont	porté	sur	l'un,	l'autre	ou	les	deux	types	de	facteurs	contribuant	à	la	décomposition	
des	 litières	 :	 facteurs	 internes	 (qualité	 du	 matériel	 végétal)	 et	 externes	 (influence	 de	
l’environnement).	D'une	part,	l'examen	de	la	qualité	de	la	litière	a	conduit	à	des	conclusions	
divergentes.	Ainsi	son	influence	est	plus	faible	sous	les	tropiques	qu’à	des	latitudes	élevées	
(Makkonen	et	al.	2012	;	Garcia-Palacios	et	al.	2016	)	alors	que	Yuan	&	Chen	(2009)	trouvent	
que	la	teneur	en	azote	(N)	était	toujours	plus	élevée	et	le	phosphore	(P)	plus	faible	dans	les	
litières	par	rapport	à	d'autres	biomes,	suggérant	que	P	peut	être	limitant	pour	l'activité	des	
décomposeurs.	 D'autre	 part,	 selon	 Irons	 et	 al.	 (1994),	 la	 contribution	 relative	 des	 deux	
principaux	types	de	décomposeur,	macroinvertébrés	déchiqueteurs	et	champignons,	tendrait	
à	varier	le	long	d’un	gradient	latitudinal,	les	premiers	étant	dominants	en	régions	tempérées	
et	 les	seconds	l’étant	sous	les	tropiques.	Ces	tendances	sont	plutôt	bien	confortées	par	les	
résultats	d’une	étude	globale	(Boyero	et	al.	2012),	mais	ces	conclusions	sont	généralement	
tirées	 d'un	 nombre	 limité	 de	 cours	 d'eau	 tropicaux	 qui	 présentent	 en	 outre	 une	 grande	
variabilité	 des	 taux	 de	 décomposition	 (Boyero	 et	 al.	 2015)	 et	 de	 l'importance	 relative	 des	
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macroinvertébrés	déchiqueteurs	(Boyero	et	al.	2009).	Wantzen	&	Wagner	(2006)	concluent	
que	la	décomposition	des	litières	par	les	invertébrés	apparait	généralement	plus	importante	
en	milieu	tempéré	que	dans	les	zones	tropicales.	Plusieurs	auteurs	ont	attribué	la	remarquable	
activité	microbienne	sous	les	tropiques	à	une	élévation	de	la	température	(Rosemond	et	al.	
1998	;	Mathuriau	&	Chauvet,	2002)	sous	les	tropiques.	Plusieurs	autres	raisons	d’une	faible	
activité	des	invertébrés	ont	été	évoquées	:	la	dureté	des	feuilles	(Goncalves	et	al.	2007)	et	leur	
forte	concentration	en	composés	réfractaires	dont	les	tannins	(Stout,	1989).	Par	ailleurs,	les	
caractéristiques	des	cours	d’eau	peuvent	affecter	le	processus	de	décomposition	ainsi	que	les	
organismes	décomposeurs	impliqués	en	particulier	les	invertébrés.		

Dans	beaucoup	de	cours	d’eau	tropicaux	saisonniers,	 les	fortes	pluies	 lessivent	une	grande	
part	de	la	litière	accumulée	dans	le	lit	pendant	la	période	de	basses	eaux	(Pearson	&	Tobin,	
1989).	Dans	de	tels	cas,	une	grande	quantité	de	feuilles	peut	être	transportée	hors	des	petits	
cours	d'eau	(Mathooko	et	al.	2001)	ou	décomposée	dans	 les	zones	humides	et	 le	 long	des	
plaines	inondables	de	grandes	rivières	(Wantzen	et	Junk,	2000).	On	pourrait	donc	s’attendre	
à	une	rareté	de	 la	 ressource	pour	 les	organismes	décomposeurs	dans	de	 tels	écosystèmes	
comme	mentionné	par	Yule	(1996)	en	Papouasie	Nouvelle	Guinée.	

	La	contribution	relative	des	invertébrés	au	cycle	de	la	matière	organique	peut	varier	entre	les	
cours	 d’eau	 dans	 différentes	 régions	 géographiques.	 Très	 peu	 d'informations	 sur	 la	
décomposition	des	litières	sont	disponibles	en	Afrique	de	l'Ouest,	région	caractérisée	par	une	
grande	 variabilité	 éco-climatique.	 Une	 étude	 récente	 a	 relevé	 des	 taux	 de	 décomposition	
élevés,	 probablement	 en	 raison	 d'une	 teneur	 des	 feuilles	 en	N	 très	 élevée	 et	 d’une	 forte	
activité	fongique	surpassant	celle	des	macroinvertébrés	dans	les	cours	d’eau	de	basse	altitude	
la	prédominance	des	 champignons	 sur	 les	macroinvertébrés	dans	des	 cours	d'eau	à	basse	
altitude	en	Guinée	Forestière	(Tenkiano	&	Chauvet	2017	;	cf.	Chapitre	IV).	Dans	ces	rivières,	
les	 crustacés	Atyidae	 (Caridina	 africana)	 étaient	 les	 principaux	déchiqueteurs	 associés	 aux	
feuilles	 en	 décomposition.	 Contrairement	 à	 la	Guinée	 Forestière,	 la	Haute-Guinée	 est	 une	
région	 de	 savane	 où	 certains	 petits	 cours	 d’eau	 s’assèchent	 pendant	 la	 saison	 sèche.	
Cependant,	tout	comme	ceux	de	Guinée	Forestière,	ces	cours	d’eau	reçoivent	d’importants	
apports	de	litières	provenant	de	la	ripisylve.	Des	auteurs	suggèrent	que	les	assèchements	des	
lits	peuvent	influencer	à	 la	fois	 les	organismes	des	cours	d’eau	par	la	modification	de	leurs	
habitats	ainsi	que	les	processus	clés	de	l’écosystème	(Datry	et	al.	2012).	Ainsi,	certains	auteurs	
montrent	 que	 la	 décomposition	 est	 très	 lente	 dans	 les	 cours	 d’eau	 temporaires	 (par.	 ex.,	
Maamri	et	al.	1997).		

Les	données	sur	la	décomposition	des	litières	et	les	organismes	impliqués	dans	les	cours	d'eau	
de	savane	sont	d'une	valeur	inestimable	compte	tenu	de	la	très	grande	étendue	de	ce	biome.	
La	 seule	 région	 de	 savane	 tropicale	 où	 ce	 processus	 écosystémique	 a	 attiré	 une	 certaine	
attention	est	le	Cerrado	au	centre	du	Brésil	(Gonçalves	et	al.	2006;	Wantzen	&	Wagner	2006).	
Dans	le	Cerrado,	la	décomposition	des	feuilles	est	ralentie	par	la	rareté	des	déchiqueteurs	et	
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les	très	faibles	teneurs	en	nutriments	dissous	dans	l'eau	(Goncalves	et	al.	2007).	Cependant,	
même	 pour	 cette	 région,	 les	 informations	 restent	 rares	 et	 les	 résultats	 ne	 peuvent	 être	
étendus	à	d'autres	cours	de	savane	en	raison	des	particularités	du	Cerrado.	Le	manque	de	
connaissances	sur	les	cours	d'eau	de	savane	est	particulièrement	préjudiciable	en	raison	de	
leur	représentativité	sous	les	tropiques,	en	particulier	en	Afrique	de	l’Ouest.	

L’objectif	de	notre	étude	est,	à	partir	d’une	expérience	de	terrain,	de	décrire	le	processus	de	
décomposition	de	deux	espèces	de	litières,	Alchornea	cordifolia	(Euphorbiaceae)	Pterocarpus	
santalinoides	(Fabaceae)	communes	dans	deux	cours	d’eau	temporaires	de	savane	guinéenne	
et	de	caractériser	les	différents	organismes	impliqués	et	leur	importance	dans	ce	processus.	
Pour	ce	faire,	nous	émettons	les	hypothèses	suivantes	:	1)	la	décomposition	des	litières	serait	
rapide	 en	 raison	 des	 fortes	 températures	 et	 de	 la	 bonne	 qualité	 des	 litières	 et	 2)	 la	
décomposition	serait	davantage	contrôlée	les	microorganismes	que	par	les	invertébrés,	ces	
derniers	particulièrement	limités	ici	par	le	caractère	temporaires	des	écoulements.		

Sites	d’étude	
La	présente	étude	de	décomposition	des	litières	a	été	conduite	dans	deux	cours	d’eau	de	faible	
numéro	d’ordre,	Djodon	(latitude	:	10°30’219	N	et	longitude,	009°28’270°	W	;	altitude	374m)	
et	Boutroun	(latitude	:	10°41’764°	N	et	longitude	009°28’958°W	;	altitude	378	m),	appartenant	
au	bassin	hydrographique	de	la	rivière	Milo	(Région	de	Haute	Guinée).	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

Figure	V.	27.	Localisation	des	sites	d’étude	(entourés	de	pointillés	:	GBT	=	Boutroun	et	DJD,	Djodon)	
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La	largeur	moyenne	de	la	rivière	au	niveau	des	stations	d’étude	était	de	2,	5	et	5	m,	et	 les	
hauteurs	 de	 l’eau	 mesurées	 au	 début	 de	 l’expérience	 22	 cm	 et	 35	 cm	 respectivement	 à	
Boutroun	et	Djodon.	Ces	hauteurs	d’eau	pouvaient	toutefois	varier	dans	le	temps	en	fonction	
des	quantités	de	pluie.	Ce	sont	des	cours	d’eau	de	plaine,	caractérisés	par	un	régime	saisonnier	
pluvial	mais	bénéficiant	d’une	pluviométrie	relativement	peu	abondante	(1500	mm	par	an)	et	
avec	des	températures	de	l’air	élevées	(en	moyenne	32°C).	Le	substrat	est	constitué	en	général	
de	sable,	de	gravier	et,	de	limon	ainsi	que	d’argile	en	quelques	endroits.	Ils	sont	bordés	d’une	
végétation	riveraine	boisée	plus	ou	moins	importante,	constitués	de	lignées	et	d’herbacées	
Les	principales	essences	végétales	sont	entre	autres	 :	Pterocarpus	santalinoides,	Alchornea	
cordifolia,	 Macaranga	 heterophylla,	 Vitex	 doniana,	 Detarium	 senegalensis,	 Mimosa	 pigra,	
Uapaka	 heudelotii,	 Parinari	 congoensis	 et	 Ficus	 capensis.	 On	 note	 également	 la	 présence	
d’une	végétation	aquatique	(algues	vertes,	macrophytes).	Les	deux	cours	d’eau	sont	le	plus	
souvent	victimes	d’assèchements	 localisés	pouvant	affecter	 certains	 secteurs	de	 l’amont	à	
l’aval.	Ce	phénomène	est	plus	accentué	à	Boutroun	compte	tenu	de	sa	largeur	plus	réduite	
qui	est	une	des	principales	caractéristiques	principale	de	 la	majorité	des	cours	d’eau	de	 la	
région.	Djodon	et	Boutroun	sont	plus	ou	moins	soumis	à	des	pressions	anthropiques	telles	que	
l’agriculture	avec	utilisation	d’intrants	(herbicides	et	engrais	chimique),	le	prélèvement	d’eau	
pour	 des	 fins	 de	maraichage,	 la	 confection	des	 briques	 (en	 saison	 sèche)	 et	 divers	 usages	
domestiques	 (lavage	de	 la	vaisselle,	du	 linge	et	engins	motorisés).	 Ils	constituent	aussi	des	
abreuvoirs	pour	le	bétail	(vaches	en	général).		

Méthodes	

1.	Mesure	des	paramètres	physico-chimiques	de	l’eau	

Au	 niveau	 de	 chaque	 station	 d’étude,	 des	 paramètres	 de	 l’eau	 ont	 été	 mesurés	 :	 le	 pH,	
l’oxygène	dissous	et	la	conductivité,	ont	été	mesurés	à	l’aide	d’un	appareil	multi-sonde	WTW.	
La	température	a	été	mesurée	à	partir	d’un	enregistreur	automatique	de	température	(HOBO	
UA-001-64,	 Bourne,	 MA,	 USA)	 placé	 dans	 le	 courant	 d’eau.	 Ce	 dispositif	 a	 le	 potentiel	
d’enregistrer	la	température	toutes	les	30	mn.	Les	concentrations	en	nitrates	et	phosphates	
ont	été	déterminées	par	la	spectrophotométrie	(AL800,	Aqualytic,	Dortmund,	Allemagne).	

2.	Décomposition	 	

L’expérience	de	décomposition	des	litières	a	été	réalisée	dans	deux	cours	d’eau	du	bassin	du	
Milo,	pendant	la	saison	pluvieuse	entre	le	14	Juillet	et	le	8	septembre	2015,	juste	après	remise	
en	eau	de	ces	systèmes.	Des	litières	provenant	de	deux	essences	de	la	végétation	riveraine,	
Pterocarpus	santalinoides(Fabaceae)	et	Alchornea	cordifolia	(Euphorbiaceae)	ont	été	utilisées.	
Les	 feuilles	mortes	 ont	 été	 collectées	 entre	mars	 et	 avril	 2015	 après	 abscission,	 triées	 et	
séchées	séparément	à	température	ambiante	dans	une	salle	aérée	et	propre.	Des	lots	5	g	de	
chaque	ont	alors	été	préparés	et	placés	dans	des	sacs	de	décomposition	de	dimension	20	x	15	



	

117	
	

cm	mais	de	mailles	différentes	:	sacs	à	fines	mailles	FM	(0,5	mm)	et	sacs	à	grosses	mailles,	GM	
(9	mm).	Au	total,	pour	chacune	des	deux	essences	utilisées,	48	sacs	GM	et	48	sacs	FM	ont	été	
conçus	et	placés	dans	les	cours	d’eau.	Cinq	lots	de	5	g	par	espèce	de	litière	ont	également	été	
préparés,	séchés	dans	une	étuve	à	105°C	pendant	48	h	et	pesées.	Ces	litières	ont	servi	à	la	
détermination	de	la	masse	sèche	initiale	à	T0	et	à	la	composition	chimique	initiale	des	litières.	
Pour	chaque	station,	48	sacs	ont	ainsi	été	installés	,	soit	24	GM	et	24	FM,	dont	12	sacs	par	
espèce,	type	de	maille	et	rivière,	à	l’aide	de	cordelette	et	de	barre	de	fer	et	le	plus	souvent	
par	ajout	de	blocs	de	pierre	pour	éviter	que	les	sacs	ne	flottent	pendant	leur	séjour	dans	l’eau.	
Pour	chaque	station,	trois	zones	d’implantation	des	sacs	appelées	blocs	ont	été	choisies.	Les	
sacs	ont	été	alors	retirés	de	l’eau	à	des	intervalles	de	temps	réguliers	après	14,	28,	42	et	56	
jours	suivant	l’immersion.	A	chaque	date	de	retrait	et	pour	chaque	station,	trois	répliques	de	
sacs	de	chaque	essence	sont	 retirés	et	placé	 individuellement	dans	des	sacs	plastiques	zip	
contenant	de	l’eau	de	la	rivière	et	transportés	au	laboratoire	pour	leur	traitement	ultérieur.	
Au	laboratoire,	 la	 litière	contenue	dans	les	sacs	GM	et	FM	a	été	nettoyée	avec	de	l’eau	du	
robinet	afin	de	la	débarrasser	de	tous	les	débris	et	sédiments.	Les	macroinvertébrés	présent	
dans	les	sacs	GM	ont	été	triés	et	conservés	dans	de	l’éthanol	à	70%	avant	leur	identification.	
Dans	chaque	sac	FM,	nous	avons	prélevé	au	hasard	des	feuilles	sur	les	quelles	10	disques	de	
feuilles	 ont	 été	 coupés	 à	 l’aide	 d’un	 emporte-pièce	 (12	mm	de	 diamètre).	 Cinq	 de	 ces	 10	
disques	de	feuilles	ont	été	utilisés	pour	la	détermination	de	la	biomasse	fongique	(dosage	de	
l’ergostérol),	les	cinq	autres	pour	la	mesure	de	la	production	de	conidies	(sporulation).	

1.	Communautés	fongiques	associées	aux	litières.	

a.	Sporulation	

Les	cinq	disques	de	feuilles	ont	été	placés	dans	des	boites	de	pétri	contenant	20	ml	de	l’eau	
de	rivière	filtrée.	Les	échantillons	ont	alors	été	incubés	pendant	48h	sous	agitation	constante	
grâce	à	un	agitateur	orbital	(100	tours	par	mn)	dans	une	salle	aérée	afin	d’induire	la	production	
de	 conidies.	 10	 ml	 de	 la	 suspension	 de	 chaque	 échantillon	 contenant	 les	 spores	
d’hyphomycètes	aquatiques	produites	ont	été	filtrés	sur	une	membrane	filtre	Millipore	(5,0	
µm	de	porosité).	 Les	 conidies	ont	 ainsi	 été	piégées	 sur	 les	 filtres,	 lesquels	ont	été	ensuite	
placés	 dans	 de	 petites	 boites	 de	 Pétri	 et	 fixés	 au	 bleu	 Trypan	 (à	 0,1%,	 dans	 60%	 d’acide	
lactique).	Les	filtres	ont	ensuite	été	mis	entre	lame	et	lamelle	et	observés	au	microscope	au	
grossissement	 X200	 (voir	 Bärlocher,	 2005).	 Les	 spores	 d’hyphomycètes	 aquatiques	 ayant	
colonisé	 les	 feuilles	 ont	 été	 identifiées	 et	 comptées.	 La	 structure	 des	 communautés	
d’hyphomycètes	aquatique,	leur	taux	de	sporulation	et	l’abondance	relative	des	espèces	ont	
été	déterminés.	Les	disques	de	feuilles	retirés	de	la	suspension	ont	été	séchés	à	105°C	pendant	
48	h	et	pesés,	et	leur	masse	ajoutée	à	celle	de	l’échantillon	de	feuilles	correspondant	pour	la	
détermination	de	la	masse	sèche	finale.	

	



	

118	
	

b.	Biomasse	fongique	:	dosage	de	l’ergostérol	

L’ergostérol	est	un	constituant	de	la	membrane	cellulosique	des	champignons,	utilisé	comme	
indicateur	de	l’activité	des	hyphomycètes	aquatiques	associés	aux	feuilles	en	décomposition	
dans	les	cours	d’eau	(Gessner	&	Schmitt,	1996)	Dans	la	présente	étude,	la	méthode	proposée	
par	Gessner	&	Schmitt	(1996)	et	Gessner	(2005b)	a	été	légèrement	modifiée.	Les	disques	de	
feuilles	fraichement	coupés	ont	été	placés	dans	des	fioles	contenant	chacune	5	ml	de	mélange	
Méthanol-	 Hydroxyde	 de	 Potassium	 (MeOH-KOH),	 sans	 passer	 par	 le	 congélateur	 et	 le	
lyophilisateur.	Ils	ont	été	stockés	dans	l’obscurité	à	température	modérée	jusqu’à	l’extraction	
réalisée	à	EcoLab	(Toulouse).	L’extraction	a	été	effectuée	dans	ce	mélange	pendant	30	mn	à	
80°C	(au	bain-marie)	et	30	mn	à	4°C	(réfrigérateur)	suivie	d’une	purification	en	phase	solide	
en	utilisant	des	cartouches	SPE	(Oasis	HLB	3cc).	L’ergostérol	récupéré	dans	l’isopropanol	a	été	
dosé	 en	phase	 liquide	par	 chromatographie	 liquide	haute	performance	 (HPLC)	 (Gessner	&	
Schmitt,	 1996).	 La	 biomasse	 mycélienne	 colonisant	 les	 litières	 a	 été	 exprimée	 en	 masse	
d’ergostérol	par	masse	organique	(AFDM).	Les	disques	de	feuilles	ont	ensuite	été	séchés	à	
105°C	pendant	24	h	et	pesés.	Comme	pour	la	sporulation,	ces	masses	ont	été	ajoutées	à	celles	
des	feuilles	restantes	pour	le	calcul	de	la	masse	sèche	finale.	

2.	Macroinvertébrés	associés	aux	litières	

Les	macroinvertébrés	 ont	 été	 triés	 identifiés	 sous	 une	 loupe	 binoculaire	 à	 l’aide	 de	 la	 clé	
d’identification	proposée	par	Durand	et	Lévêque	(1980,	1981).	Les	invertébrés	ont	été	alors	
assignés	à	des	groupes	fonctionnels	trophiques	(Cummins	et	1979	;	Wallace	&	Webster,	1996)	
à	partir	des	données	de	la	littérature	Tachet	et	al.	(2010),	Durand	et	Lévêque	(1980,	1981).		

3.	Détermination	de	la	composition	chimique	initiale	des	litières	

Cinq	sous-	échantillons	de	50	mg	de	chaque	espèce	ont	été	utilisés	pour	l’analyse	élémentaire	
des	litières.	Le	carbone	et	l’azote	contenus	dans	les	feuilles	ont	été	déterminés	en	utilisant	la	
technique	d’analyseur	élémentaire	dans	un	Flash	2000	Thermo	Fisher	(NF	ISO	10694	;	NF	ISO	
13878	 ;	 NF	 EN	 13137).	 Le	 phosphore	 par	 spectrométrie	 au	 molybdate	 d’ammonium.	 Les	
contenus	en	Mg	et	Ca	ont	été	déterminés	 sur	 cinq	aliquots	de	100	mg	dans	des	 tubes	en	
polypropylène	(Digitubes,	SCP	Science	France,	Courtabœuf)	auxquels	ont	été	ajoutés	4	ml	de	
HNO3	ultrapur	(65-67%	optima	grade	Sigma	Aldrich)	et	qui	ont	été	ensuite	chauffés	sur	une	
plaque	chauffante	à	90	°C	pendant	une	nuit.	Après	digestion,	les	solutions	ont	été	diluées	avec	
de	l’eau	ultrapure	(mQ	system	–Millipore)	avant	détermination	des	concentrations	en	Mg	et	
Ca	à	l’aide	d’un	Thermo	Electron	IRIS	Intrepid	II	ICP-OES.	Les	témoins	ont	révélé	des	teneurs	
négligeables	et	des	matériaux	de	référence	(feuilles	de	pommier	NIST	et	feuilles	du	roseau	
Phragmites	communis	WEPAL-IPE-176)	ont	été	utilisés	pour	vérifier	le	taux	de	récupération	et	
de	garantir	 la	qualité	des	résultats.	La	 lignine	et	 la	cellulose	ont	été	déterminées	suivant	 la	
procédure	proposée	par	Goering	 et	Van	 Soest	 en	1970	 (Gessner,	 2005)	 sur	 cinq	 répliques	
d’échantillon	de	chaque	essence.	
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4.	Détermination	de	la	perte	de	masse	

	Les	litières	restantes	des	sacs	GM	et	FM	ont	été	séchées	pendant	48h	à	105°C	et	pesées.	Ces	
litières	ont	ensuite	été	broyées	dans	un	broyeur	Micro-Culatti	(tamis	de	2mm)	et	un	aliquot	
de	250	mg	a	été	brulé	dans	un	four	à	moufle	pendant	3h	à	550°C	pour	déterminer	le	contenu	
organique	et	la	masse	sèche	sans	cendre	(AFDM)	de	chaque	échantillon.		

5.	Analyses	des	données	

La	perte	de	masse	organique	(AFDM)	dans	le	temps	a	été	adaptée	au	modèle	exponentiel	:		

Mt=	M0	9#:;	où	Mt	est	 la	masse	restante	au	temps	t,	M0	la	masse	initiale	à	t0,	k	 le	taux	de	
décomposition	 et	 t	 le	 temps	 d’exposition	 en	 jours	 (Boulton	 &	 Boon,	 1991).	 Les	 taux	 de	
décomposition	ont	été	estimés	par	régression	non-linéaire	avec	les	proportions	des	masses	
organiques	restantes.	L’analyse	de	covariance	ANCOVA	a	été	utilisée	pour	comparer	les	taux	
de	décomposition	des	deux	espèces	de	litières	dans	les	deux	rivières.	Le	test	t-de	Student	a	
été	utilisé	pour	comparer	les	pics	d’ergostérol.	Ces	tests	ont	été	réalisés	avec	le	logiciel	XLSTAT	
2015.2.02.	

Résultats	

1.	Paramètres	physico-chimiques	de	l’eau	

Les	valeurs	des	différents	paramètres	mesurés	au	cours	de	cette	expérience	de	décomposition	
sont	résumées	dans	le	tableau	V.1.	L’eau	tendait	à	la	neutralité,	l’oxygène	était	proche	de	la	
saturation,	la	température	et	les	teneurs	en	nitrates	et	phosphate	étaient	similaires	pour	les	
deux	stations.	Les	températures	enregistrées	durant	l’expérience	étaient	relativement	stables	
sur	le	Djodon	mais	les	variations	nycthémérales	étaient	fortes	sur	le	Boutroun.	La	conductivité	
était	plus	élevée	à	Djodon.		

Tableau	V.1.	Caractéristiques	des	cours	d’eau	étudiés	

Paramètres/Sites	 Djodon	 Boutroun	

pH	 				6,54	 																				6,33	

Conductivité	(µs/cm)	 29,9	 																		15,2	

O2	(mg/l)	 			7,04	 																				6,83	

Température	(°C)	 25,46	 																		26	

N-NO3	(mg/l)	 			0,023	 	0,003	

P-PO4	(mg/l)	 	0,12	 0,33	
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2.	Composition	chimique	initiale	des	feuilles.	

Les	concentrations	initiales	des	nutriments	dans	les	feuilles	de	Pterocarpus	santalinoides	et	
Alchornea	 cordifolia	 sont	 présentées	 dans	 le	 tableau	 V.2.	 Les	 deux	 espèces	 de	 litières	
particulièrement	Pterocarpus	 santalinoides	montraient	 des	 teneurs	 initiales	 en	 nutriments	
très	élevées.	Le	pourcentage	en	azote	était	de	2,36	±	0,20	%	et	3,06	±	0,05	%	résultant	en	un	
rapport	C/N	de	22,2	et	17,2,	 respectivement	pour	Alchornea	 et	Pterocarpus.	 La	 teneur	en	
phosphore	(P)	était	respectivement	de	0,137	±	0,001	%	et	0,179	±	0,001	%	pour	Alchornea	et	
Pterocarpus.	 Les	 mêmes	 différences	 apparaissaient	 dans	 leur	 composition	 en	 magnésium	
(Mg)	avec	respectivement	0,192	±	0,006	%	et	0,270	%	±	0,010	%,	respectivement.	Cependant,	
le	 calcium	 montrait	 la	 tendance	 contraire	 avec	 1,500	 ±	 0,192	 %	 et	 0,401	 ±	 0,020%	
respectivement	pour	Alchornea	et	Pterocarpus.	De	 façon	similaire,	 la	concentration	 initiale	
des	feuilles	en	composés	structurels	était	plus	élevée	dans	Pterocarpus	(cellulose	:	28,3	±	1,5	%	
;	lignine	:	34,3	±	0,8	%)	que	dans	Alchornea	(20,5	±	1,	0	%	et	22,5	±	0,2	%,	respectivement).	Au	
cours	de	la	décomposition,	en	général,	les	teneurs	en	azote	augmentaient	rapidement	puis	
diminuaient	vers	la	fin	de	l’expérience.	Dans	l’une	et	l’autre	des	stations	étudiées,	on	a	assisté	
à	un	gain	d’azote	notamment	au	cours	des	quatre	semaines	suivant	l’immersion	des	sacs.	Au	
début,	les	deux	espèces	de	feuilles	contenaient	des	pourcentages	de	carbone	très	voisins	(52,2	
et	50,8	respectivement	pour	Pterocarpus	santalinoides	et	Alchornea	cordifolia.	Ces	teneurs	en	
carbone	 diminuaient	 régulièrement	 avec	 le	 temps	 d’exposition	 des	 feuilles	 dans	 les	 cours	
d’eau	pour	les	deux	essences	de	litières	qui	passaient	à	39%	pour	Pterocarpus	et	à	36-24%	
pour	 Alchornea.	 Cependant,	 pour	 Pterocarpus	 santalinoides	 on	 a	 constaté	 une	 légère	
augmentation	vers	la	fin	de	l’expérience	à	partir	de	la	sixième	semaine	avec	un	maximum	de	
62%	à	56	jours.	Durant	les	deux	premières	semaines	d’expérience,	on	a	observé	une	chute	
brutale	du	rapport	C/N	des	feuilles	d’Alchornea	cordifolia	qui	est	passé	de	22,2	à	16-13,	puis	
augmentait	rapidement	notamment	sur	le	Djodon.	Pour	Pterocarpus	on	a	constaté	une	légère	
diminution	du	C/N	pendant	les	quatre	premières	semaines	(de	17,2	à	14)	mais	qui	est	devenu	
relativement	stable	par	la	suite	dans	les	deux	stations	(figure	V.3).	

Tableau	V.2.	Concentrations	initiales	des	feuilles	d’Alchornea	cordifolia	et	Pterocarpus	santalinoides	en	C,	N,	
C/N,	P,	Mg,	Ca,	lignine	et	cellulose		

Constituants	(%)	 Alchornea	cordifolia	 Pterocarpus	santalinoides	
C	 																	50,8	±	0,9	 																					52,6	±	0,43	
N	 																			2,4	±	0,20	 																							3,1	±	0,05	
C:N	 																	22,2	±	4,13	 																					17,2	±	0,68	
P	 0,137	±	0,001	 0,179	±	0,001	
Mg	 0,192	±	0,006	 0,270	±	0,010	
Ca	 1,500	±	0,192		 0,401	±	0,020	
Lignine	 																22,5	±	0,2	 																				34,3	±	0,8	
Cellulose	 																20,5	±	1,0	 																				28,3	±	1,5	
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3.	Perte	de	masse	

Les	deux	espèces	de	litières	se	sont	décomposées	rapidement	dans	les	cours	d’eau	étudiés.	
Une	perte	importante	de	masse	est	intervenue	dès	les	deux	premières	semaines	où	57%	et	
61%	de	masse	sèche	restaient	pour	Pterocarpus,	respectivement	sur	Boutroun	et	Djodon.	42%	
et	49%	restaient	pour	Alchornea	respectivement	sur	Boutroun	et	Djodon.	Pterocarpus	avait	
perdu	 52%	 et	 48%	 de	 sa	 masse	 initiale	 respectivement	 à	 Djodon	 et	 Boutroun	 à	 quatre	
semaines	d’exposition	alors	que	cette	perte	pour	Alchornea	était	de	68%	au	niveau	des	deux	
stations.	A	 la	 fin	de	 l’expérience,	 après	huit	 semaines	d’immersion,	 25%	et	43%	de	masse	
sèche	était	restante	pour	Pterocarpus,	6%	et	17%	pour	Alchornea,	respectivement	à	Djodon	
et	Boutroun.	La	décomposition	était	relativement	plus	rapide	dans	les	sacs	GM	que	dans	les	
FM	 dans	 les	 deux	 stations	mais	 cette	 différente	 restait	 faible.	 Les	 taux	 de	 décomposition	
étaient	similaires	pour	Alchornea	dans	les	deux	stations	(k=	0,065	et	0,056	j-1,	respectivement	
à	Boutroun	et	Djodon).	Pterocarpus	s’est	également	décomposé	à	des	taux	comparables	dans	
les	deux	stations	(k	=	0,029	et	0,028	j-1,	respectivement	à	Boutroun	et	Djodon).	Les	taux	de	
décomposition	des	deux	essences	étaient	significativement	différents	(ANCOVA,	p	< 0,05	)		
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Figure	V.	28.	Perte	de	masse	de	litières	de	Pterocarpus	santalinoides	et	Alchornea	cordifolia	dans	les	
stations	durant	l’étude	
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4.	Hyphomycètes	aquatiques	associées	aux	feuilles.	

Les	feuilles	de	Pterocarpus	santalinoides	et	d’Alchornea	cordifolia,	collectées	après	abscision	
et	séchées	à	l’air,	contenaient	une	quantité	minime	d’ergostérol	avant	leur	exposition	dans	le	
cours	d’eau,	indiquant	que	la	colonisation	des	feuilles	par	les	communautés	fongiques	était	
négligeable	 au	 début	 de	 l’expérience.	 Durant	 la	 décomposition	 dans	 les	 cours	 d’eau,	 les	
concentrations	en	ergostérol	des	feuilles	augmentaient	rapidement	atteignant	 le	pic	dès	 la	
2ème	et	6ème	semaine	d’exposition	pour	Alchornea	(9	µg/g	et	4,2	µg/g	AFDM)	et	la	4ème	semaine	
pour	 Pterocarpus	 (3,7	 µg/g	 AFDM)	 respectivement	 à	 Boutroun	 et	 Djodon.	 Les	 quantités	
d’ergostérol	 étaient	 significativement	 différentes	 entre	 les	 deux	 espèces	 (t-Student	 ;	 p=	
0,001).	Les	feuilles	d’Alchornea	montraient	les	valeurs	les	plus	fortes.	

Tableau	V.5.	Hyphomycètes	aquatiques	identifiés	sur	les	feuilles	d’Alchornea	cordifolia	et	Pterocarpus	
santalinoides	durant	la	période	d’étude	

Espèces	

Anguillospora	longissima	(Sacc.	and	Syd)	Ingold	

Beltrania	rhombica	Penzig	

Campylospora	chaetocladia	Ranzoni	

Clavariana	aquatica	Nawawi	

Clavariopsis	aquatica	De	Wildeman	

Clavariopsis	brachycladia	Tubaki	

Camposporium	pellucidum	(Grove)	Hughes	

Flabellospora	acuminata	Descales	

Lateriramulosa-uni	inflata	Matsushima	

Lunulospora	curvula	Ingold	

Lunulospora	cymbiformis	Miura	

Mycocentrospora	sp	

Pyramidospora	densa	Alasoadura	

Tripospermum	camelopardus	Ingold,	Dann	and	McDougall	

Tripospermum	myrti	(Lind.)	Hughes	

Triscelophorus	acuminatus	Nawawi	

Triscelophorus	monosporus	Ingold	

Total=17	

Les	 assemblages	 d’hyphomycètes	 aquatiques	 étaient	 identiques	 sur	 les	 deux	 espèces	 de	
litières.	Au	total,	17	espèces	d’hyphomycètes	aquatiques	ont	été	identifiées	sur	les	feuilles	de	
Pterocarpus	santalinoides	et	Alchornea	cordifolia	en	décomposition	(tableau	3).	Cinq	d’entre	
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elles	 contribuaient	 significativement	 à	 la	 production	 de	 conidies	 ;	 ce	 sont	 Clavariopsis	
brachycladia,	 Lunulospora	 cymbiformis,	 Tripospermum	myrti,	Triscelophorus	 acuminatus	 et	
Triscelophorus	monosporus.	 Les	 taux	 de	 sporulation,	 la	 biomasse	 fongique	 (ergostérol)	 et	
l’évolution	du	C/N	au	cours	de	 la	décomposition	sont	présentés	à	 la	figure	V3.	Les	taux	de	
sporulation	 étaient	 en	 général	 faibles	 compte	 tenu	 de	 la	 biomasse	 mycélienne	 élevée	
(ergostérol).	La	sporulation	sur	les	deux	essences	présentait	en	général	la	même	allure	que	
pour	l’ergostérol,	dans	les	deux	stations	sur	Pterocarpus	santalinoides.	Le	pic	de	production	a	
été	atteint	sur	Pterocarpus	santalinoides	à	28	jours	d’exposition	(0,1	et	0,6	spore	par	µg	de	
masse	organique	de	litière),	respectivement	à	Boutroun	et	Djodon.	La	production	de	spores	
sur	Alchornea	cordifolia	a	atteint	son	maximum	à	28	et	42	(0,1	et	0,7	spore	par	µg	de	masse	
organique	de	litière),	respectivement	à	Boutroun	et	Djodon.		

5.	Macroinvertébrés	associés	aux	litières	

Dans	la	présente	expérience	de	décomposition	des	litières,	les	macroinvertébrés	benthiques	
étaient	presque	absents.	Ils	étaient	très	peu	diversifiés	et	très	peu	abondants.	Neuf	individus	
au	 total	ont	été	 identifiés,	 appartenant	à	deux	 taxons	 :	 6	Baetidae	 (Ephéméroptères)	 et	3	
Dytiscidae	 (Coléoptères).	 Il	 s’agissait	 des	 collecteurs	 et	 des	 prédateurs	 ;	 les	 déchiqueteurs	
étaient	absents.		
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Figure	V.29.	Rapport	C/N,	concentration	d’ergostérol	et	taux	de	sporulation	sur	les	litières	de	
Pterocarpus	et	Alchornea	en	décomposition	durant	l’étude	
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Discussion	
Les	feuilles	de	Pterocarpus	santalinoides	(Fabaceae)	et	d’Alchornea	cordifolia	(Euphorbiaceae)	
se	 sont	 décomposées	 rapidement	 dans	 les	 cours	 d’eau	 étudiés	 (k	 =	 0,028	 et	 0,060	 j-1	
respectivement)	d’après	les	catégories	définies	par	Petersen	et	cummins	(1974),	comme	cela	
a	été	observé	dans	d’autres	zones	tropicales	(Crowl	et	al.	2006	;	Mathooko	et	al.	2000	;	Dobson	
et	al.	2003	;	Mathuriau	&	Chauvet,	2002	;	Tenkiano	et	Chauvet,	2017).	Nos	résultats	sont	ainsi	
cohérents	avec	les	observations	antérieures	selon	lesquelles	la	décomposition	des	litières	est	
plus	rapide	dans	les	tropiques	(Irons	et	al.	1994	;	Rosemond	et	al.	1998),	ce	phénomène	étant	
attribué	aux	températures	élevées	et	relativement	stables	(Mathuriau	&	Chauvet,	2002).	Les	
hautes	 températures	 enregistrées	 dans	 nos	 cours	 d’eau	 au	 cours	 de	 l’étude	 (25°C	 en	
moyenne)	 jouent	 probablement	 un	 rôle	 majeur	 dans	 le	 contrôle	 de	 l’activité	 des	
microorganismes	associés	aux	 feuilles	 (Irons	et	al.	1994	 ;	Mathuriau	&	Chauvet,	2002).	Par	
ailleurs,	des	auteurs	ont	suggéré	que	le	processus	de	décomposition	des	litières	était	ralenti	
dans	 les	 rivières	 temporaires	 (Maamri	 et	 al.	 1997).	 Nos	 résultats	 sont	 contraires	 aux	
observations	de	ces	auteurs	puisque	les	litières	se	sont	rapidement	décomposées	dans	nos	
cours	d’eau	de	savane.	

Le	processus	de	décomposition	des	litières	dans	les	cours	d’eau	est	influencé	par	un	certain	
nombre	de	facteurs	:	les	caractéristiques	intrinsèques	(physique	et	chimique)	de	la	litière	et	
les	facteurs	environnementaux.	Pour	ce	qui	concerne	le	premier	type	de	facteurs,	les	teneurs	
en	nutriments	(azote	et	phosphore)	et	la	teneur	en	substances	réfractaires	(lignine	et	tannins)	
sont	en	effet	deux	aspects	essentiels	pour	estimer	la	qualité	d’une	litière	(Webster	et	Benfield,	
1986	;	Gessner	&	Chauvet,	1994	;	Ostrofsky,	1997).		

Les	deux	essences	ne	se	décomposaient	pas	à	la	même	vitesse	dans	nos	cours	d’eau	et	ces	
différences	sont	globalement	cohérentes	avec	 leurs	différences	de	qualité	notamment	 leur	
composition	chimique	initiale	et	leur	texture,	probablement	seraient	dues	à	la	différence	de	
qualité	de	la	litière,	en	général,	leur	composition	chimique	initiale	et	leur	texture.	

L’azote	est	connu	pour	être	un	bon	prédicteur	des	taux	de	décomposition,	des	taux	élevés	de	
décomposition	 correspondant	 aux	 feuilles	 riches	 en	 azote	 (Canhoto	 &	 Graça,	 1996	 ;	
Cornelissen,	1996	;	Taylor	et	al.	1989).	

Toutefois	dans	notre	étude,	l’azote	ne	rend	pas	réellement	compte	des	différences	constatées	
dans	 les	 taux	 de	 dégradation	 des	 deux	 espèces	 de	 feuilles.	 Les	 feuilles	 sénescentes	 de	
Pterocarpus	santalinoides	et	d’Alchornea	cordifolia	contenaient	respectivement	3,1%	et	2,4%	
de	 N.	 ces	 teneurs	 sont	 parmi	 les	 plus	 élevées	 de	 celles	 mentionnées	 pour	 les	 essences	
tropicales	 (cf.	 (Mathuriau	 &	 Chauvet,	 2002	 ;	 Gonçalves	 et	 al.	 2007).	 Or,	 les	 feuilles	 de	
Pterocarpus	 santalinoides	 dont	 la	 teneur	 initiale	 en	 azote	 était	 la	 plus	 élevée	 se	 sont	
décomposées	moins	vite	que	celles	d’Alchornea	cordifolia.		
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De	 la	 même	 façon,	 le	 rapport	 C/N	 est	 fréquemment	 utilisé,	 comme	 indice	 de	 la	 qualité	
nutritive	du	matériel	végétal	pour	les	organismes	décomposeurs,	feuilles	ayant	un	rapport	C/N	
élevé	 se	 décomposant	 moins	 vite.	 Toutefois,	 Ward	 et	 Cummins,	 (1979)	 signalent	 que	 le	
rapport	C/N	ne	tient	pas	compte	de	la	disponibilité	en	azote,	limitée	par	la	combinaison	avec	
des	produits	phénoliques.	Dans	notre	étude,	le	taux	de	décomposition	était	plus	faible	pour	
l’espèce	qui	présentait	le	rapport	C/N	le	moins	élevé.	

La	 concentration	 en	 lignine	 dans	 les	 feuilles	 a	 été	 proposée	 comme	 un	 indicateur	 de	 la	
cinétique	 de	 décomposition	 (Gessner	 &	 Chauvet,	 1994).	 Les	 feuilles	 de	 Pterocarpus	
santalinoides	qui	contenaient	plus	de	lignine	(34,3%)	que	celles	d’Alchornea	cordifolia	(22,4%)	
se	 décomposaient	 moins	 vite.	 Cette	 valeur	 (34,3%)	 est	 parmi	 les	 plus	 élevées	 de	 celles	
signalées	pour	d’autres	espèces	de	feuilles	(Gessner,	2005b)	incluant	les	feuilles	d’Albizia	zygia	
(31,7%	 ;	Tenkiano	et	Chauvet,	2017)	et	d’autres	espèces	 tropicales	 (Mathuriau	&	Chauvet,	
2002	 ;	 Goncalves	 et	 al.	 2007).	 Des	 fortes	 teneurs	 en	 lignine	 ont	 aussi	 été	 signalées	 pour	
certaines	espèces	de	litière	au	Kenya	(Mwanake,	2010).	

Un	autre	facteur	externe	important,	pouvant	influencer	les	taux	de	décomposition	des	feuilles	
est	la	disponibilité	des	nutriments	principalement,	l’azote	et	le	phosphore,	dans	l’eau.	Il	a	été	
montré	que	l’augmentation	modérée	des	concentrations	des	nutriments	dans	l’eau	stimulait	
la	 croissance	 et	 la	 reproduction	 des	 hyphomycètes	 aquatiques	 (Suberkropp	 and	 Chauvet	
1995).	Les	concentrations	de	ces	éléments	étaient	faibles	et	similaires	entre	nos	cours	d’eau	
notamment	en	azote	(0,003	mg/l	et	0,023	mg/l	de	N	;	0,12	et	0,33	mg/l	de	P,	respectivement	
à	Djodon	et	Boutroun),	ce	qui	peut	expliquer	les	faibles	taux	de	sporulation	observés.		

Les	 résultats	 de	 la	 présente	 étude	 indiquent	 que	 la	 lignine	 était	 le	 premier	 constituant	
déterminant	des	taux	de	décomposition	de	nos	feuilles	de	 litières	dans	ces	cours	d’eau,	et	
pourrait	donc	expliquer	les	différences	observées	entre	nos	deux	espèces	foliaires.	

1.	Rôle	des	hyphomycètes	aquatiques	

L’activité	et	la	biomasse	microbienne	associées	à	la	décomposition	des	feuilles	en	cours	d’eau	
ont	 été	 rarement	 évaluées	 en	 zone	 tropicale.	 L’estimation	 de	 la	 biomasse	 fongique	 a	 été	
généralement	basée	sur	l’extraction	et	la	mesure	de	l’ergostérol	(Gessner	et	al.	2007).	

Nos	résultats	montrent	que	nos	deux	espèces	de	litières	ont	été	rapidement	colonisées	par	
les	champignons.	Les	teneurs	en	ergostérol	étaient	aussi	fortes	que	celles	relevées	dans	les	
cours	d’eau	tempérés	et	dans	d’autres	zones	tropicales	(	Gessner,	1997	;	Gessner	&	Chauvet,	
1997	;	Mathuriau	&	Chauvet,	2002	;	Gonçalves	et	al.	2006	;	Goncalves	et	al.	2007)	atteignant	
des	pics	de	245	et	277	µg/g	de	litière	(pour	Pterocarpus	santalinoides)	et	même	417	et	773	
µg/g	 de	 litière	 (Alchornea	 cordifolia),	 respectivement	 à	 Djodon	 et	 Boutroun.	 La	 biomasse	
fongique	a	été	évaluée	comme	représentant	88	-100%	de	la	biomasse	microbienne	associée	
à	plusieurs	espèces	de	 feuilles	en	décomposition	dans	des	 cours	d’eau	 tempérés	 (Baldy	&	
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Gessner,	1997	 ;	Baldy	et	al.	1995	 ;	Weyers	&	Suberkropp,	1996)	 .Dans	nos	cours	d’eau,	 la	
biomasse	 mycélienne	 était	 très	 élevée.	 Ces	 résultats	 suggèrent	 que	 les	 champignons	
aquatiques	 dominaient	 les	 assemblages	 microbiens	 dans	 ces	 cours	 d’eau.	 Les	 taux	 de	
sporulation,	 quoique	 faibles	 étaient	 similaires	 à	 ceux	mentionnés	pour	 d’autres	 litières	 en	
milieu	 tropical	 (Mathuriau	 &	 Chauvet,	 2002).	 Alchornea	 cordifolia	 présentait	 un	 pic	 de	
biomasse	mycélienne	à	14	 jours	d’immersion	et	sporulait	seulement	à	partir	de	cette	date	
comme	cela	a	été	montré	pour	d’autres	essences	à	décomposition	rapide	(Gessner,	1997	;	
Mathuriau	&	Chauvet,	2002).	Le	maximum	d’activité	fongique	(sporulation	et	biomasse)	a	été	
atteint	après	2,	4	ou	6	semaines	selon	l’espèce	et	le	cours	d’eau.	A	ce	sujet,	Bärlocher	(1982)	
a	 observé	une	 activité	 fongique	maximale	quatre	ou	 cinq	 semaines	 après	 l’immersion	des	
feuilles.	

la	biomasse	fongique	considérée	comme	la	quantité	d’ergostérol	et	la	reproduction	(taux	de	
sporulation)	n’ont	pas	toujours	été	corrélés	dans	notre	étude,	à	la	différence	observations	de	
nombreux	 autres	 auteurs,	 les	 quels	 montrent	 que	 la	 biomasse	 et	 la	 reproduction	 des	
hyphomycètes	 aquatiques	 associées	 aux	 feuilles	 en	 décomposition	 sont	 en	 grande	 partie	
synchronisées	même	 si	 la	 seconde	 a	 tendance	 à	 intervenir	 (Bärlocher,	 1982	 ;	 Suberkropp,	
1991).	A	Djodon,	 les	deux	semblent	synchronisées	comme	suggéré	par	Bärlocher	(1982)	et	
Suberkropp	(1991).	A	Boutroun,	le	maximum	de	biomasse	mycélienne	sur	Alchornea	cordifolia	
a	été	atteint	à	2	semaines,	avant	le	pic	de	production	de	spores	(4	semaines).	Les	litières	de	
Pterocarpus	 santalinoides	 présentaient	 le	 même	 schéma	 dans	 les	 deux	 stations,	 avec	 le	
maximum	de	biomasse	fongique	apparaissant	avec	le	pic	de	production	de	spores,	ce	qui	est	
un	patron	atypique.	De	telles	relations	ont	été	observées	dans	un	cours	d’eau	temporaire	au	
Maroc	(Maamri	et	al.	1998),	où	la	biomasse	maximale	était	atteinte	plus	tôt	que	la	production	
de	spores.	Bien	que	les	hyphomycètes	aquatiques	soient	reconnues	pour	être	le	groupe	de	
champignons	dominant	des	communautés	fongiques	des	milieux	lotiques,	 il	n’est	pas	exclu	
que	 d’autres	 groupes	 de	 champignons	 puissent	 se	 développer	 sur	 les	 litières	 en	
décomposition,	 lesquels	 ne	 sporulent	 pas	 dans	 les	 conditions	 in	 situ	 et	 in	 vitro.	 Bärlocher	
(2010)	a	souligné	qu’en	plus	des	hyphomycètes	aquatiques,	des	analyses	moléculaires	avaient	
révélé	la	présence	d’autres	champignons	associés	aux	litières	submergées.		

Par	ailleurs	de	nombreuses	études	ont	démontré	que	l’activité	fongique	était	affectée	par	les	
concentrations	 en	 azote	 et	 phosphore	 inorganique	 dissous	 dans	 les	 cours	 d’eau	 (Gulis	 &	
Suberkropp,	 2003	 ;	 Suberkropp	&	Chauvet,	 1995),	 la	 température	 (Chauvet	&	 Suberkropp	
1998),	le	pH	(Dangles	et	al.	2004)	et	la	turbulence	(Webster,	1975).	

L’analyse	 des	 résultats	montre	 que	 la	 station	 avait	 une	 grande	 influence	 sur	 l’activité	 des	
hyphomycètes	 aquatiques.	 La	 forte	 biomasse	 associée	 à	 un	 faible	 taux	 de	 sporulation	
enregistrés	 à	 Boutroun	 sur	Alchornea	 cordifolia	 pourrait	 être	 une	 conséquence	 des	 fortes	
variations	 nycthémérales	 de	 température	 durant	 l’étude	 (5-6°C),	 celles-ci	 étaient	 quasi-
inexistantes	dans	 l’autre	 station	 (Djodon).	En	effet,	 la	 température	semble	être	un	 facteur	
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important	d’occurrence	et	distribution	de	ces	champignons	(Suberkropp,	1984),	pouvant	aussi	
affecter	 leur	 croissance	 et	 leur	 reproduction	 de	 façon	 variable	 en	 fonction	 de	 l’espèce	
(Chauvet	&	Suberkropp,	1998).	Une	augmentation	relative	des	teneurs	et	un	gain	net	en	azote	
des	 feuilles	 ont	 été	 souvent	 constatés	 au	 cours	 de	 la	 décomposition	 en	 rivière.	 Cette	
augmentation	générale	est	souvent	attribuée	à	un	apport	d’azote	exogène	par	les	bactéries	
et	 champignons	 apparaissant	 sur	 les	 feuilles	 après	 quelques	 semaines	 (Kaushik	 et	 Hynes,	
1971),	donc	provenant	de	 la	biomasse	microbienne.	Les	hyphomycètes	aquatiques	sont	en	
effet	 capables	 d’assimiler	 l’azote	 et	 le	 phosphore	 provenant	 à	 la	 fois	 du	 substrat	 et	 de	 la	
colonne	d’eau.	L’augmentation	des	teneurs	en	azote	des	feuilles	observée	dans	notre	étude	
suggère	 que	 les	 champignons	 étaient	 aussi	 impliqués	 dans	 l’immobilisation	 de	 l’azote.	 La	
composition	des	assemblages	fongiques	était	similaire	à	celle	trouvée	en	Guinée	Forestière	
(Tenkiano	&	Chauvet,	2017	;	cf.	chapitre	IV)	incluant	des	espèces	d’hyphomycètes	aquatiques	
très	 connues	 pour	 leur	 distribution	 tropicale.	 Ces	 assemblages	 étaient	 dominés	 par	 peu	
d’espèces	 contribuant	 à	 la	 production	 de	 spores	 :	 Clavariopsis	 brachycladia	 Tubaki,	
Lunulospora	 cymbiformis	 Miura,	 Triscelophorus	 acuminatus	 Nawawi	 et	 Triscelophorus	
monosporus	Ingold	et	Tripospermum	myrti	(Lind)	S.	J.	Hughes.	De	tels	patrons	ont	aussi	été	
observées	dans	d’autres	travaux	(	Padgett,	1976	;	Mathuriau	&	Chauvet,	2002	;	Tenkiano	&	
Chauvet,	2017).	Il	a	été	montré	qu’au	sein	d’une	communauté	d’hyphomycètes	aquatiques,	la	
composition	spécifique	était	affectée	par	une	hausse	de	 la	 température	 (Dang	et	al.	2009)	
avec	un	 remplacement	des	espèces	dominantes	par	d’autres	espèces	mieux.	Par	exemple,	
Articulospora	tetracladia	croit	moins	vite	et	produit	moins	de	spores	à	25°C	qu’à	20°C	(Chauvet	
&	Suberkropp,	1998).	A	l’inverse,	Lunulospora	curvula	devient	dominante	à	25°C	et	présente	
une	activité	reproductrice	maximale	à	25°C	(Chauvet	&	Suberkropp	1998).	Ceci	est	évident	
dans	notre	étude,	où	 les	espèces	 les	plus	dominantes	 sur	 les	 litières	 (Lunulospora	curvula,	
Lunulospora	 cymbiformis,	 Clavariopsis	 brachycladia,	 Triscelophorus	 monosporus	 et	
Triscelophorus	 acuminatus)	 sont	 connues	 pour	 leur	 affinité	 avec	 les	 eaux	 chaudes	 (zone	
tropicale).	A	part	ces	espèces	tropicales,	 les	assemblages	incluaient	aussi	certaines	espèces	
communément	trouvées	dans	les	milieux	subtropicaux	et	tempérés	telles	que	Campylospora	
chaetocladia	 Ranzoni,	 Clavariopsis	 aquatica	 De	 Wildeman	 (Webster	 &	 Descals,	 1981	 ;	
Chauvet,	1991).	

Plutôt	que	le	nombre	d'espèces,	les	taux	de	décomposition	dans	notre	étude	semblent	être	
liés	aux	taux	de	sporulation	et	à	la	biomasse	fongique	sur	les	litières	comme	cela	a	été	constaté	
par	d’autres	auteurs	(Gessner	&	Chauvet,	1994).	Par	ailleurs,	la	différence	de	perte	de	masse	
était	 très	 faible	dans	 les	deux	types	de	mailles	 (figure	V.3).	Ces	résultats	 indiquent	que	 les	
hyphomycètes	aquatiques	jouaient	un	rôle	très	important	dans	le	processus	de	décomposition	
dans	ces	cours	d’eau,	comme	cela	a	été	suggéré	en	général	pour	 les	régions	tropicales	par	
Irons	et	al.	(1994).	
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2.	Contribution	des	macroinvertébrés	

Dans	 nos	 cours	 d’eau	 de	 savane,	 les	 deux	 espèces	 de	 feuilles	 de	 litière	 ont	 été	 très	 peu	
colonisées	par	 les	macroinvertébrés.	 Leur	effectif	 atteignait	 9	 individus	 repartis	dans	deux	
taxons	:	Baetidae	(Ephéméroptère)	et	Dytiscidae	(Coléoptère),	lesquels	sont	respectivement	
des	collecteurs	et	prédateurs.	Les	invertébrés	déchiqueteurs	étaient	totalement	absents.	La	
faible	représentativité	des	macroinvertébrés	et	l’absence	notoire	des	déchiqueteurs	associés	
aux	 litières	 en	 décomposition	 dans	 ces	 cours	 d’eau	 montrent	 que	 ces	 derniers	 étaient	
n’étaient	pas	 impliqués	dans	 le	processus.	La	perte	de	masse	observée	dans	 les	sacs	à	GM	
était	ainsi	très	probablement	due	à	l’activité	des	hyphomycètes	aquatiques	et	les	phénomènes	
physiques	(lessivage	et	abrasion)	induits	par	le	courant	d’eau.	Ce	paramètre	semble	important	
dans	la	mesure	où	notre	étude	a	été	conduite	pendant	la	saison	pluvieuse.	Le	lessivage	semble	
être	 accéléré	 dans	 les	 tropiques	 (Covich,	 1988).	 Nos	 résultats	 sont	 homogènes	 avec	 ceux	
d’autres	 études	 conduites	 en	milieu	 tropical	 suggérant	que	 les	déchiqueteurs	 y	 sont	 rares	
(Dudgeon,	1994	;	Dudgeon	&	Wu,	1999	;	Dobson	et	al.	2002	;	Mathuriau	&	Chauvet,	2002	;	
Wantzen	&	Wagner,	2006	;	Goncalves	et	al.	2007).	La	rareté	des	déchiqueteurs	tropicaux	a	été	
attribuée	à	la	qualité	des	litières,	de	moindre	valeur	nutritive	(Dobson	et	al.	2002	;	Mathooko	
et	al.	2002c	;	Goncalves	et	al.	2007).	Dans	notre	étude,	l’absence	d’invertébrés	en	particulier	
de	déchiqueteurs	au	cours	de	la	décomposition	ne	serait	pas	due	à	la	mauvaise	qualité	de	nos	
litières	mais	à	des	facteurs	environnementaux	tels	que	les	caractéristiques	des	cours	d’eau	
étudiés.	Nos	cours	d’eau	de	savane	guinéenne	ont	un	régime	pluvial,	saisonnier,	caractérisé	
par	 des	 fluctuations	 de	 leur	 écoulement,	 comme	 c’est	 le	 cas	 de	 nombreux	 cours	 d’eau	
tropicaux	 (pour	 une	 revue	 voir	Wantzen	 et	 Junk,	 2000	 ;	 Dudgeon,	 2000).	 Ces	 fluctuations	
d’écoulement	et	les	crues	imprévisibles	dans	de	tels	systèmes	pourraient	être	à	l’origine	d’une	
variabilité	dans	la	décomposition	de	la	matière	organique	allochtone	résultant	de	la	variabilité	
spatiale	et	 temporelle	des	assemblages	des	organismes	décomposeurs.	Contrairement	aux	
rivières	tempérées,	les	apports	importants	de	litière	à	nos	sites	étudiés,	se	produisent	pendant	
la	saison	sèche	(chaude)	même	si	des	apports	supplémentaires	peuvent	avoir	lieu	tout	au	long	
de	 l’année	 comme	 constaté	 par	 Benson	 &	 Pearson	 (1993)	 en	 Australie.	 Cette	 saison	
correspond	à	la	période	d’étiage,	suivi	parfois	par	des	assèchements	plus	ou	moins	prolongés.	
Les	 feuilles	de	 litières	provenant	de	cette	ripisylve,	s’accumulent	ainsi	dans	 le	 lit	des	cours	
d’eau	et	y	 restent	stockées.	Les	assèchements	des	cours	d’eau	ont	un	effet	négatif	 sur	 les	
communautés	d’invertébrés,	notamment	les	décomposeurs,	limitant	ainsi	la	capacité	du	cours	
d’eau	à	assimiler	la	litière	qu’elle	reçoit.	L’absence	de	macroinvertébrés	déchiqueteurs	dans	
notre	étude	serait	une	conséquence	de	ces	assèchements,	les	invertébrés	ayant	disparus	par	
la	 modification	 de	 leurs	 habitats.	 La	 recolonisation	 de	 ces	 milieux	 par	 les	 communautés	
d’invertébrés	 est	 souvent	 lente	 et	 progressive	 pouvant	 parfois	 prendre	 des	 mois,	
contrairement	aux	organismes	microbiens	ayant	un	fort	pouvoir	de	colonisation	compte	tenu	
de	leur	cycle	de	vie	court	et	de	leur	croissance	rapide.	la	remise	en	eau	de	ces	systèmes	qui	
coïncident	avec	le	retour	des	premières	pluies	est	souvent	un	phénomène	brusque	pouvant	
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entrainer	une	bonne	partie	de	la	litière	stockée	dans	le	lit	vers	l’aval	et	parfois	dans	les	grandes	
rivières	 avant	 leur	 dégradation	 comme	 cela	 a	 été	 constaté	 par	Mathooko	 et	 al.	 (2001)	 et	
Morara	et	al.	(2003)	ou	décomposée	dans	les	zones	humides	et	le	long	des	plaines	inondables	
de	grande	rivières	(Wantzen	et	Junk,	2000).	Dans	de	tels	systèmes,	on	peut	s’attendre	à	ce	
que	la	ressource	disponible	dans	les	lits	à	cette	période	soit	insuffisante	en	raison	de	la	faible	
rétention	de	ces	cours	d’eau.	Les	hautes	températures	et	la	forte	activité	des	communautés	
microbiennes	peuvent	aussi	contribuer	à	rendre	la	ressource	imprévisible,	moins	disponible.	
Des	 études	 en	 rivière	 supposent	 que	 la	 densité	 de	 déchiqueteurs	 est	 contrôlée	 par	 la	
disponibilité	en	matière	organique.	A	ce	sujet,	Rounick	&	Winterbourn,	 (1983)	ont	suggéré	
que	 la	 faible	 capacité	 de	 rétention	 était	 la	 cause	 de	 rareté	 des	 invertébrés	 déchiqueteurs	
spécialisés	dans	de	tels	systèmes	et	que	décomposition	(Fragmentation)	de	la	litière	y	était	
probablement	 réalisée	 par	 des	 procédés	 physiques.	 Il	 nous	 est	 difficile	 dans	 notre	 cas	 de	
vérifier	 ce	 paramètre	 puisque	 nous	 ne	 disposons	 d’aucune	 information	 sur	 les	 stocks	 de	
litières	dans	ces	cours	d’eau.	Cependant,	 il	a	été	mentionné	que	 les	cours	d’eau	 tropicaux	
recevaient	 des	 quantités	 comparables	 aux	 cours	 d’eau	 de	 zone	 tempérée	 (par	 exemple	
(Dobson	et	al.	2002).	

La	 contribution	 et	 l’importance	 des	macroinvertébrés	 déchiqueteurs	 dans	 le	 processus	 de	
décomposition	de	la	litière	dans	les	cours	d’eau	ne	seraient	seulement	pas	liées	à	un	facteur	
latitudinal	comme	relaté	par	Irons	et	al.	(1994),	puisque	sous	un	même	climat	global,	tel	le	
climat	 tropical,	 il	 peut	 exister	 des	 sous-ensembles	 climatiques	 influençant	 fortement	
l’écologie	 des	milieux	 auxquels	 ils	 sont	 associés.	 Les	 résultats	 issus	 de	 notre	 étude	 sur	 la	
décomposition	des	litières	conduite	dans	deux	petits	cours	de	la	zone	forestière	guinéenne	au	
chapitre	4	de	cette	thèse	illustrent	cet	état	de	fait.	Davantage	d’études	sur	la	décomposition	
sont	ainsi	nécessaires.	L’expérimentation	sur	d’autres	espèces	de	litières	dans	d’autres	cours	
d’eau	de	 la	 région	permettra	de	mieux	discerner	 le	 rôle	des	deux	types	de	décomposeurs,	
invertébrés	et	microorganismes	impliqués	dans	le	processus.	

Pour	 l’instant,	 nous	 concluons	 que	 la	 décomposition	 des	 litières	 dans	 nos	 cours	 d’eau	
résulterait	 fondamentalement	 de	 l’activité	 des	 microorganismes	 et	 des	 phénomènes	
physiques,	bien	davantage	que	celle	des	invertébrés	qui	sont	limités	par	les	eaux	temporaires.	
Notre	conclusion	reste	cohérente	avec	celles	d’Irons	et	al.	(1994),	suggérant	que	l’activité	des	
microorganismes	 dans	 la	 décomposition	 de	 la	 matière	 organique	 allochtone	 est	 plus	
importante	aux	latitudes	basses	et	celle	des	invertébrés	aux	latitudes	élevées.		
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Ma	 thèse	 avait	 pour	 objectif	 principal	 l’étude	 des	 communautés	 de	 macroinvertébrés	
benthiques	 et	 d’hyphomycètes	 aquatiques	 des	 rivières	 guinéennes	 (Afrique	 de	 l’ouest)	 en	
termes	 de	 diversité	 mais	 aussi	 sur	 un	 plan	 fondamental,	 de	 rôle	 dans	 les	 processus	
écosystémiques	 tels	 que	 la	 décomposition	 des	 litières.	 De	 tels	 travaux	 nécessitent	
suffisamment	de	temps	et	un	ensemble	de	méthodes	appropriées,	qui	n’ont	pu	toutes	être	
appliquées.	Toutefois,	les	résultats	des	expérimentations	conduites	in	situ	et	les	analyses	au	
laboratoire	 ont	 permis	 d’apporter	 un	 certain	 nombre	 d’éléments	 de	 réponses	 à	 plusieurs	
hypothèses	relatives	à	la	contribution	des	deux	types	de	décomposeurs	dans	les	tropiques,	et	
aux	facteurs	de	contrôle	du	processus	de	décomposition.	

1.	Diversité	des	macroinvertébrés	benthiques	
Cette	partie	de	 la	 thèse	a	concerné	 l’inventaire	de	ces	communautés	benthiques	dans	nos	
rivières	de	Haute	Guinée	et	Guinée	Forestière.	Les	résultats	faunistiques	présentés	au	chapitre	
II	dans	leur	globalité	sont	similaires	à	ceux	d’autres	études	citées	dans	la	littérature,	réalisées	
en	 Afrique	 de	 l’ouest.	 Cependant,	 les	 valeurs	 des	 indices	 de	 diversité	 de	 Shannon	 et	
d’équitabilité	étaient	faibles	et	ne	permettaient	pas	une	véritable	comparaison,	ceci	en	raison	
de	 l’unique	 campagne	de	prélèvement	 réalisée	qui	n’a	pas	permis	d’appréhender	 toute	 la	
diversité	des	rivières	examinées.		

Dans	la	présente	thèse,	les	communautés	de	macroinvertébrés	benthiques	étaient	dominées	
par	les	insectes,	comme	constaté	dans	la	plupart	des	régions	tropicales	(Mwangi,	2000)	mais	
leur	proportion	variait	substantiellement.	Parmi	les	insectes	les	coléoptères	étaient	les	plus	
diversifiés	et	les	plus	abondants	suivis	des	Hétéroptères,	Odonates,	Diptères,	Ephéméroptères	
et	enfin	Plécoptères	alors	que	le	contraire	se	produit	dans	d’autres	zones	tropicales	d’Afrique	
(par	exemple	au	Kenya,	où	les	Diptères	et	Ephéméroptères	sont	les	plus	diversifiés	(Mathooko	
&	Mavuti,	1992	;	Mwangi,	2000	;	Masese	et	al.	2009	).	

D’une	manière	générale,	les	études	sur	les	macroinvertébrés	benthiques	en	Afrique	de	l’ouest,	
ont	porté	sur	les	aspects	plutôt	taxonomiques	(identification	et	nombre	d’espèces).	Elles	n’ont	
abordé	que	très	récemment	 la	dimension	écologique	(par	exemple	 l’influence	des	 facteurs	
environnementaux	 sur	 la	 répartition	 des	 espèces	 et	 la	 composition	 des	 communautés,	
l’alimentation	des	poissons	ainsi	que	l’évaluation	de	la	qualité	des	eaux	de	surface	dans	un	
contexte	 de	 perturbations	 anthropiques).	 Même	 si	 cette	 étude	 n’affiche	 pas	 de	 telles	
ambitions,	elle	contribue	de	façon	générale	à	la	connaissance	de	ces	communautés	d’une	part,	
mais	aussi	 à	 la	 compréhension	du	 rôle	 fonctionnel	de	 ces	organismes	dans	 le	maintien	de	
l’équilibre	écologique	de	ces	écosystèmes,	d’autre	part.		

Des	études	ont	démontré	que	le	fonctionnement	d’un	écosystème	est	d’avantage	gouverné	
par	les	traits	fonctionnels	des	individus	et	leur	distribution	que	par	leur	identité	taxonomique,	
ceux-ci	n’étant	pas	nécessairement	corrélés	(Naeem	&	Wright	2003).	La	distribution	des	traits	
fonctionnels	au	sein	des	communautés	serait	ainsi	un	meilleur	prédicteur	des	propriétés	de	
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l’écosystème	 que	 la	 diversité	 taxonomique	 (Epps	 et	 al.	 2007).	 Dans	 le	 cas	 des	
macroinvertébrés,	 la	 définition	 des	 traits	 fonctionnels	 est	 importante	 pour	 étudier	 les	
processus	 écosystémiques	 (Gerino	 et	 al.	 2003).	 En	 effet,	 en	 dépit	 de	 leur	 importance	
notamment	dans	la	transformation	de	la	matière	organique,	les	informations	sur	l’écologie	et	
les	réseaux	trophiques	des	macroinvertébrés	des	rivières	tropicales	sont	insuffisantes	(Boyero	
et	al.	2009),	d’autant	plus	en	Afrique	 (Dobson	et	al.	2002).	 La	connaissance	des	habitudes	
alimentaires	des	macroinvertébrés	est	nécessaire	si	nous	voulons	comprendre	leur	rôle	dans	
le	 milieu	 et	 donc	 leur	 importance	 dans	 les	 transferts	 de	 matières	 et	 d’énergie	 dans	 leur	
habitat.	Les	résultats	de	cette	thèse	au	chapitre	II	sont	une	contribution	à	l’écologie	trophique	
des	macroinvertébrés	tropicaux	et	spécifiquement	d’Afrique	de	l’Ouest.		

Certes	 la	 méthodologie	 utilisée	 est	 incomplète,	 l’assignation	 étant	 faite	 sur	 la	 base	 des	
informations	 tirées	 de	 la	 littérature,	 néanmoins	 elle	 donne	 une	 bonne	 indication	 sur	 les	
groupes	 fonctionnels	au	 sein	ces	 communautés.	En	 l’occurence,	 les	macroinvertébrés	 sont	
regroupés	 dans	 des	 groupes	 fonctionnels	 trophiques	 suivants	 :	 prédateurs,	 racleurs,	
déchiqueteurs	 et	 collecteurs.	 Leur	 importance	 relative	 dans	 un	milieu	 est	 dépendante	 de	
plusieurs	facteurs	dont	la	disponibilité	de	la	ressource	alimentaire	qui	est	contrôlée	elle-même	
par	les	conditions	environnementales.	

Dans	notre	cas	d’étude,	les	prédateurs	constituaient	le	groupe	le	plus	diversifié.	Les	racleurs	
étaient	aussi	diversifiés	et	abondants	et	montraient	une	préférence	pour	nos	stations	de	HG.	
En	effet,	les	invertébrés	appartenant	à	ce	groupe	se	nourrissent	de	macrophytes	et	d’algues	
se	développant	sur	les	substrats	durs.	Brunke	&	Gonser	(1999)	suggèrent	que	la	distribution	
des	 invertébrés	 est	 fortement	 influencée	 par	 la	 distribution	 des	 ressources	 trophiques.	 La	
diversité	des	éléments	de	ce	groupe	est	un	indicateur	de	la	présence	de	cette	ressource	dans	
ces	milieux	et	donc	d’une	production	primaire	(autotrophie).	Par	contre,	 les	déchiqueteurs	
étaient	moins	 diversifiés	 quoique	 abondants	 dans	 les	 stations	 de	 la	Guinée	 Forestière.	 Ce	
contraste	s’explique	par	 le	fait	que	les	stations	de	la	Guinée	Forestière	ont	une	couverture	
riveraine	dense,	 limitant	 la	pénétration	de	 la	 lumière	solaire	et	empêchant	 l’établissement	
d’une	production	primaire	dans	ces	milieux,	mais	contribuant	efficacement	à	la	production	de	
matière	 organique	 (par	 exemple	 les	 litières	 de	 feuilles).	 Nos	 observations	 supportent	
l’hypothèse	selon	laquelle	la	densité	de	broyeurs	est	contrôlée	par	la	disponibilité	en	matière	
organique	(Harding	&	Winterbourn,	1995).	

Aussi,	les	déchiqueteurs	dans	notre	étude	sont	représentés	essentiellement	par	des	crevettes	
(Caridinés)	dont	le	cycle	de	vie	est	aquatique	et	donc	ne	peuvent	habiter	que	des	cours	d’eau	
permanents,	bien	oxygénés.	En	effet,	ces	organismes	sont	connus,	pour	n’avoir	à	aucun	stade	
de	leur	développement	la	possibilité	de	résister	à	une	sécheresse	et	donc	ne	pouvoir	habiter	
les	eaux	temporaires	(Monod,	1980).	Nos	cours	d’eau	de	la	Haute-Guinée	sont	connus	pour	
leur	 régime	pluvial	et	 sont	pour	 la	plupart	des	cours	d’eau	 intermittents	 (temporaires)	qui	
s’assèchent	pendant	une	période	de	l’année	en	saison	sèche	(de	décembre	à	juin).	C’est	l’une	
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des	raisons	de	l’absence	des	déchiqueteurs	(ici	les	crevettes)	dans	la	plupart	de	ces	rivières	de	
la	 Haute	 Guinée.	 En	 résumé,	 nous	 dirons	 que	 les	 crevettes	 peuplent	 les	 milieux	 où	 les	
conditions	hydrobiologiques	sont	les	plus	favorables	comme	c’était	le	cas	en	Côte	d’Ivoire	où	
dans	 leur	 étude,	 N’Zi	 et	 al.	 (2008)	 conclurent	 que	 les	 paramètres	 hydrobiologiques,	
spécifiquement	la	nature	du	substrat	(bois	morts,	feuilles	racine	et	sable,	gravier)	pourraient	
avoir	une	 influence	significative	sur	 la	distribution	des	espèces	de	crevettes	dans	 la	 rivière	
Boubo.	Les	crevettes	se	concentrent	là	où	ces	variables	sont	les	plus	élevées.	

	2.	Diversité	des	hyphomycètes	aquatiques	
L’objectif	 visé	dans	 cette	partie	de	 la	 thèse	 (chapitre	 III)	 était	 le	 recensement	des	espèces	
d’hyphomycètes	aquatiques	de	quelques	rivières	de	Haute	Guinée	et	Guinée	Forestière.	Au	
total,	vingt-neuf	(29)	espèces	ont	été	identifiées	dans	notre	étude.	Les	assemblages	étaient	
en	majorité	composés	d’espèces	connues	pour	leur	distribution	tropicale.	

La	diversité	des	hyphomycètes	aquatiques	était	plus	élevée	en	Guinée	Forestière	qu’en	Haute-
Guinée,	 27	 et	 15	 espèces,	 respectivement	 identifiées.	 Il	 est	 admis	 que	 la	 composition	des	
communautés	 d’hyphomycètes	 aquatiques	 est	 déterminée	 par	 les	 conditions	 du	 milieu	
incluant	les	facteurs	abiotiques	tels	que	climat	et	qualité	de	l’eau	(Raviraja	et	al.	1998	;	Gulis	
&	 Suberkropp,	 2003)	 et	 biotiques	 comme	 la	 diversité	 et	 nature	 de	 la	 végétation	 riveraine	
(Laitung	&	Chauvet,	2005).	En	d’autres	 termes,	 la	diversité	 serait	plus	 forte	dans	 les	 cours	
d’eau	à	végétation	riveraine	plus	diversifiée	et	abondante.	En	effet,	une	ripisylve	diversifiée	
apporterait	 au	 cours	 d’eau	 diverses	 espèces	 de	 litières	 présentant	 des	 caractéristiques	 de	
niches	et	de	ressources	différentes.	

Les	 espèces	 d’hyphomycètes	 aquatiques	 identifiées	 durant	 cette	 étude	 proviennent	 des	
échantillons	d’eau	de	rivière	filtrée	et	d’écumes	contenant	donc	des	conidies	libérées	dans	la	
colonne	 d’eau.	 Même	 si	 elles	 ne	 montrent	 pas	 de	 spécificité	 envers	 leur	 substrat,	 elles	
montrent	certaines	préférences	(Gulis,	2001).	Ainsi,	 l’abondance	et	la	diversité	des	espèces	
seraient	 influencée	 (favorisées	 ou	 inhibées)	 par	 certains	 traits	 des	 litières,	 lesquels	 sont	
connus	être	fortement	variables	d’une	espèce	de	litière	à	l’autre.	La	différence	observée	dans	
la	composition	des	communautés	d’hyphomycètes	aquatiques	de	nos	rivières	serait	due	au	
contraste	éco-climatique	de	nos	régions	d’étude.	La	Guinée	Forestière	étant	le	domaine	de	la	
forêt	dense	humide,	la	végétation	riveraine	y	est	très	diversifiée,	produisant	ainsi	une	large	
variété	d’espèces	de	litières,	favorisant	le	développement	d’espèces	variées	d’hyphomycètes	
aquatiques	(Laitung	&	Chauvet	2005).	

Dans	l’ensemble,	la	diversité	était	plus	importante	dans	les	échantillons	d’écumes	que	dans	la	
colonne	d’eau	et	notamment	en	Guinée	Forestière.	Les	écumes	constituent	un	piège	pour	les	
hyphomycètes	aquatiques	dont	 les	spores	y	restent	viables	pendant	un	certain	nombre	de	
jours.	Aussi,	il	est	connu	que	l’habitat	des	hyphomycètes	aquatiques	correspond	en	général,	
aux	rivières	forestières,	bien	oxygénées,	fraîches	et	oligotrophes	(Bärlocher	1992	;	Chauvet	
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1992	).	En	dehors	de	la	température,	les	rivières	de	Guinée	Forestière	répondent	bien	à	ces	
conditions	favorisant	une	diversité	élevée.	

3.	Décomposition	des	litières	
La	 décomposition	 de	 la	 matière	 organique	 allochtone	 est	 un	 processus	 majeur	 dans	 les	
écosystèmes	aquatiques	forestiers	de	tête	de	bassin	versant	(Fisher	&	Likens,	1972).	Lorsque	
les	 feuilles	 sénescentes	 arrivent	dans	 les	 cours	d’eau,	 elles	 sont	 colonisées	par	des	micro-
organismes,	des	bactéries	mais	surtout	par	des	champignons,	les	hyphomycètes	aquatiques	
(Gessner	 &	 Chauvet,	 1994)	 considérés	 comme	 les	 principaux	 acteurs	 microbiens	 de	 la	
décomposition	dans	ces	milieux	 (Baldy,	Gessner,	&	Chauvet,	1995	 ;	Weyers	&	Suberkropp,	
1996	).	Certains	auteurs	ont	décrit	ce	processus	comme	le	«	conditionnement	»	des	feuilles,	
étape	 essentielle	 de	 leur	 dégradation	 durant	 laquelle	 la	 biomasse	 fongique	 croît.	 Les	
invertébrés	 décomposeurs	 et	 les	 microorganismes	 jouent	 donc	 un	 rôle	 majeur	 dans	 la	
dégradation	et	la	décomposition	des	litières	de	feuilles	(Benstead	et	al.,	2009;	Tank,	2010).	

Le	processus	de	décomposition	des	litières	dans	les	cours	d’eau	est	influencée	par	un	certain	
nombre	de	facteurs	:	les	paramètres	physiques	et	chimiques	de	l’eau	(température,	teneur	en	
nutriments:	 N	 et	 P)	 et	 les	 caractéristiques	 intrinsèques	 des	 litières	 en	 général	 leur	
concentration	en	nutriments	(N,	P)	et	en	composés	réfractaires	(tanins,	lignine).	Toutefois,	ces	
propriétés	 intrinsèques	 des	 feuilles	 sont	 fortement	 dépendantes	 des	 conditions	
environnementales	 locales	(Rier	et	al.	2002).	Nous	avons	examiné	(cf.	ci-après)	dans	quelle	
mesure	ces	principes	se	vérifiaient	dans	les	cours	d’eau	guinéens.	

3.1.	Taux	de	décomposition	et	qualité	des	litières	

La	matière	organique	allochtone,	incluant	les	feuilles,	est	la	principale	source	d’énergie	pour	
les	cours	d’eau	forestier	d’ordre	inférieur	(Wallace	et	al.	1997).	Cette	matière	une	fois	dans	le	
cours	 d’eau	 est	 décomposée	 par	 une	 combinaison	 de	 processus	 abiotiques	 et	 biotiques	
conduisant	à	sa	réduction	de	taille,	sa	transformation	chimique	et	son	incorporation	dans	le	
réseau	trophique	(Petersen	&	Cummins,	1974	;	Webster	et	Benfield,	1986	).	

Le	processus	de	décomposition	de	la	litière	allochtone	dans	les	cours	d’eau	est	influencé	par	
un	certain	nombre	de	facteurs	externes	:	abrasion	physique,	température,	pH,	disponibilité	en	
nutriments,	 présence	 des	 consommateurs	 (Suberkropp	&	Chauvet,	 1995	 ;	Graça,	 2001)	 et	
internes	tels	que	les	caractéristiques	intrinsèques	des	feuilles	(Gessner	et	al.	2007).	Il	s’agit	
notamment	de	la	teneur	en	éléments	nutritifs,	N	et	P	(Ostrofsky,	1997	;	García-Palacios	et	al.	
2016),	 la	 dureté	 et	 la	 présence	 de	 composés	 réfractaires,	 lignine	 et	 tannins	 (Stout	 1989	 ;	
Canhoto	&	Graça,	1999	;	Goncalves	et	al.	2007	;	Schindler	&	Gessner	2009	).	Des	litières	riches	
en	 nutriments	 se	 décomposent	 rapidement	 parce	 qu’elles	 sont	 préférées	 par	 les	
microorganismes	et	les	détritivores	(Gessner	et	al.	2010).		
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Des	auteurs	ont	signalé	que	la	décomposition	des	litières	en	cours	d’eau	est	plus	lente	dans	
les	 tropiques	comparée	aux	milieux	 tempérées	 (Gonçalves	et	al.	2007).	 Ils	attribuaient	ces	
faibles	 taux	 aux	 caractéristiques	 des	 litières	 considérées	 de	mauvaise	 qualité	 (en	 général,	
faible	 teneur	 en	 N	 et	 P,	 et	 forte	 teneur	 en	 composés	 réfractaires	 tel	 que	 la	 lignine)	
particulièrement	celles	des	forêts	denses	humides	(Campbell	et	Fuchshuber,	1995	;	Boyero	et	
al.	 2015).	 De	 plus,	 une	 décomposition	 plus	 rapide	 des	 litières	 dans	 les	 régions	 tropicales	
pourrait	être	contrainte	par	une	faible	densité	de	déchiqueteurs	(Boyero	et	al.	2011),	même	
si	celle-ci	peut	être	partiellement	compensée	par	une	plus	forte	activité	fongique	par	rapport	
aux	régions	tempérées.	Nous	présentons	ci-dessous,	les	différentes	caractéristiques	initiales	
de	nos	quatre	litières.	

Tableau	VI.1.	Qualité	initiale	des	litières	

	

Constituants	(%)	 Albizia	zygia	 Alchornea	
cordifolia	

Millettia	
zechiana	

Pterocarpus	
santalinoides	

N	 4,5	 												2,36	 5,07	 3,06	

C/N	 11,6	 22,21	 											9,8	 												17,2	

P	 			0,24	 	0,14	 											0,21	 														0,17	

Ca	 					0,328	 			1,500	 		0,891	 		0,401	

Mg	 					0,118	 				0,192	 	0,247	 0,27	

Cellulose	 16,05	 										20,5	 									14,28	 												28,3	

Lignine	 31,73	 										22,5	 									11,97	 												34,3	

	

Les	résultats	présentés	aux	chapitres	IV	et	V	de	la	thèse	montrent	que	nos	quatre	espèces	de	
litières	se	décomposent	rapidement	dans	les	rivières	étudiées,	d’après	Petersen	&	Cummins	
(1974)	et	que	 leur	 taux	de	décomposition	 sont	en	 rapport	avec	 leur	 teneur	en	nutriments	
confirmant	 ainsi	 les	 patrons	 observés	 en	milieu	 tempéré.	 En	 effet,	 nos	 quatre	 espèces	 de	
litières	étaient	de	haute	qualité,	puisqu’elles	contenaient	des	teneurs	parmi	les	plus	élevées	
en	N	et	P	comparées	aux	valeurs	régulièrement	reportées	pour	des	litières	à	décomposition	
rapide	en	zone	tempérée	(Enríquez	et	al.	1993)	et	tropicale	:	N=1,91	et	1,25	%,	respectivement	
pour	Croton	et	Clidemia	 (Mathuriau	&	Chauvet,	2002)	 ;	N=	2,3	et	P	 :	0,60	%	pour	Protium	
bresiliense	(Gonçalves	et	al.	2007).	Ceci	est	ainsi	cohérent	avec	les	observations	de	Yuan	et	
Chen	(2009)	selon	lesquelles	les	litières	tropicales	ont	des	concentrations	en	N	plus	élevées	
que	les	litières	tempérées.	Il	est	aussi	accepté	que	les	taux	de	décompositions	des	litières	sont	
fortement	corrélés	avec	leurs	teneurs	en	nutriments,	de	sorte	que	des	litières	à	décomposition	
rapide	 tendent	 à	 avoir	 des	 N	 et	 P	 élevés	 (et	 donc	 des	 C/N	 et	 C/P	 faibles)	mais	 aussi	 des	
concentrations	en	lignine	moindres	(Enríquez	et	al.	1993	;	Goncalves	et	al.	2007).	Dans	notre	
cas,	ceci	dépendait	des	espèces	de	litières	considérées.	Par	exemple,	dans	notre	étude,	Albizia	
zygia	(Mimosaceae)	dont	la	teneur	en	N	était	faible	avait	un	P	plus	élevé	et	s’est	décomposée	
moins	 vite	 que	 les	 litières	 de	Millettia	 zechiana	 (Fabaceae),	 lesquelles	 contenaient	 un	 P	
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relativement	 faible	 mais	 une	 teneur	 en	 N	 plus	 forte	 et	 se	 décomposaient	 plus	 vite.	 Au	
contraire,	Pterocarpus	 santalinoides	 (Fabaceae)	 qui	 avait	 un	N	 ainsi	 qu’un	 P	 plus	 élevé	 se	
décomposait	 moins	 vite	 qu’Alchornea	 cordifolia	 (Euphorbiaceae)	 dont	 les	 N	 et	 P	 étaient	
moindres.	Dans	ces	dernières,	N	et	P	étaient	 corrélés	entre	eux	mais	pas	avec	 les	 taux	de	
décomposition.	Ces	résultats	contrastent	avec	le	principe	largement	cité	que	les	teneurs	de	
ces	éléments	sont	déterminantes	des	taux	de	décompositions	des	litières	dans	les	cours	d’eau	
(Gessner	et	al.	2010).	De	même,	le	C/N	est	aussi	utilisé	pour	prédire	les	taux	de	décomposition	
des	litières,	un	faible	rapport	C/N	favorisant	une	décomposition	rapide.	Puisque	les	teneurs	
en	C	sont	relativement	constantes	entre	espèces	de	litière,	il	est	tout	à	fait	logique	que	nous	
retrouvions,	dans	le	cas	de	notre	étude	(chapitre	V)	l’absence	de	corrélation	entre	les	rapports	
C/N	et	les	différences	de	taux	de	décomposition.	Les	feuilles	d’Alchornea	qui	présentaient	un	
C/N	plus	élevé	(22,2)	que	Pterocarpus	(17,2)	se	sont	décomposées	plus	vite.	

La	concentration	en	micronutriments,	tels	que	le	magnésium	(Mg)	et	Calcium	(Ca),	est	aussi	
utilisée	pour	prédire	les	taux	de	décomposition	(Makkonen	et	al.	2012;	Garcia-Palacios	et	al.	
2016).	Toutefois,	 le	Mg	ne	serait	pas	un	bon	prédicteur	dans	 le	cas	des	 litières	guinéennes	
étudiées.	 Par	 exemple,	 Pterocarpus	 avec	 un	 Mg	 plus	 fort	 que	 celui	 d’Alchornea,	 s’est	
décomposé	moins	vite.	Au	contraire,	le	Ca	pourrait	mieux	expliquer	les	différences	constatées	
dans	les	taux	de	décomposition	de	nos	essences.	Les	litières	de	Millettia	contenaient	plus	de	
Ca	(0,891	%)	que	celles	d’Albizia	(0,328	%)	et	se	décomposaient	plus	vite	dans	nos	cours	d’eau	
de	Guinée	Forestière.	Pareillement,	Alchornea	avec	un	Ca	de	1,500	%,	s’est	décomposé	dans	
les	rivières	de	savane	(Haute-Guinée)	plus	rapidement	que	Pterocarpus	qui	en	contenait	moins	
(0,401	%).		

Par	ailleurs,	la	lignine	est	l’un	des	composés	communément	utilisés	pour	expliquer	les	taux	de	
décomposition	des	litières	de	sorte	que	la	décomposition	est	la	plus	rapide	pour	l’espèce	dont	
la	concentration	en	lignine	est	la	plus	faible.	Les	résultats	des	chapitres	IV	et	V	de	cette	thèse	
montrent	que	la	lignine	est	l’un	des	facteurs	pouvant	expliquer	les	taux	de	décomposition	de	
nos	litières.	Or,	il	a	été	souvent	montré	que	les	litières	tropicales	sont	riches	en	ces	composés	
réfractaires	(Goncalves	et	al.	2007	;	Makkonen	et	al.	2012	;	Jabiol	et	al.	2013	).	Nos	quatre	
espèces	de	litières	avaient	des	concentrations	en	lignine	se	situant	entre	11,97	et	34,33	%.	
Cette	 dernière	 valeur	 (34,33	%)	 est	 parmi	 les	 plus	 élevées	 rencontrées	 dans	 la	 littérature	
(Gonçalves	et	al.	2006	;	Goncalves	et	al.	2007	;	Mathuriau	&	Chauvet,	2002).	Ainsi,	Makkonen	
et	al.	(2012)	examinant	16	espèces	de	plantes	provenant	de	6	biomes	ont	relevé	des	fortes	
concentrations	en	lignine	et	hémicellulose	dans	les	litières	tropicales.	L’analyse	du	tableau	ci-
dessus	 montre	 que	 l’influence	 de	 la	 qualité	 du	 matériel	 végétal	 (estimée	 au	 travers	 des	
macronutriments,	N	et	P)	sur	la	décomposition	des	litières	n’est	pas	supportée	par	les	litières	
guinéennes	 investiguées.	 Elle	 tendait	 à	 l’être	 si	 l’on	 considère	 les	 concentrations	 en	
micronutriments	(Ca).	Par	ailleurs	la	décomposabilité	de	nos	litières	est	assez	bien	expliquée	
par	leurs	teneurs	en	lignine.	A	ce	propos,	Li	et	al.	(2009)	ont	montré	que	la	dureté	des	feuilles	
(concentration	en	composés	réfractaires	tels	que	la	lignine)	peut	être	plus	importante	que	la	
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teneur	en	N	dans	la	détermination	des	taux	de	décomposition.	En	plus,	d’autres	paramètres	
devraient	sans	doute	être	considérés	comme	les	tannins	qui	sont	des	composés	secondaires	
pouvant	 restreindre	 l’activité	microbienne	 et	 celle	 des	 déchiqueteurs	 (Graça,	 2001).	 Dans	
notre	étude,	nous	n’avons	pas	déterminé	les	concentrations	de	ces	éléments.	Mais	au	regard	
des	précédents	résultats	d’analyse	(N,	P,	Mg,	Ca,	lignine),	nous	pouvons	déjà	spéculer	que	la	
concentration	en	tannins	de	ces	litières	serait	variable,	pouvant	peut-être	contribuer	à	une	
partie	de	la	variabilité	des	taux	de	décomposition.	

Au	vu	des	différentes	conclusions	existantes	et	des	résultats	obtenus	au	cours	de	cette	thèse,	
nous	pouvons	conclure	que	l’influence	des	caractéristiques	du	matériel	végétal,	notamment	
la	richesse	en	éléments	nutritifs	(N,	P)	et	la	concentration	en	composés	réfractaires	(lignine)	
sur	 la	décomposition	 seraient	 très	 variables	entre	 les	espèces	 considérées.	Du	 fait	que	 les	
litières	 tropicales	 sont	 plus	 variables	 que	 les	 tempérées	 (Boyero	 et	 al.	 2015),	 elles	 ne	
répondraient	probablement	pas	aux	mêmes	lois	générales.	Cette	variabilité	de	la	qualité	des	
litières	s’observe	entre	les	litières	de	nos	deux	zones	d’étude,	ce	qui	supporte	la	conclusion	de	
ces	auteurs.	Ceci	met	en	évidence	l’influence	des	conditions	environnementales	locales	sur	
les	traits	des	litières	comme	évoqué	par	Rier	et	al.	(2002).		

Nous	remarquons	que	du	fait	de	la	grande	variabilité	des	litières	en	termes	de	qualité,	il	est	
difficile	de	faire	une	quelconque	généralisation	des	résultats	sur	d’autres	espèces	de	plantes	
de	Guinée.	

Cependant	on	peut	se	poser	la	question	de	la	réputée	moindre	qualité	des	litières	tropicales	
comparées	à	celles	des	régions	tempérées,	alors	que	ceci	n’est	pas	confirmé	pour	les	litières	
de	Guinée	dont	la	décomposition	est	rapide.		

3.2.	Importance	des	hyphomycètes	aquatiques		

Les	 hyphomycètes	 aquatiques	 sont	 considérés	 comme	 les	 principaux	 décomposeurs	
microbiens	 des	 litières	 de	 feuilles	 dans	 les	 cours	 d’eau	 (Bärlocher,	 1992	 ;	 Gessner,	 1997	 ;	
Suberkropp,	1992	;	Hieber	&	Gessner,	2002	).		

Les	 taux	de	décomposition	des	 litières	ont	souvent	été	reliés	à	 la	 richesse	taxonomique	et	
l’activité	de	reproduction	des	hyphomycètes	aquatiques	sur	ces	litières.	Or,	ces	études	ont	été	
en	 grande	 partie	 conduites	 en	 zone	 tempérée	 alors	 que	 les	 rivières	 tropicales,	
particulièrement	d’Afrique,	restent	mal	connues	de	ce	point	de	vue,	même	si	des	données	
existent	sur	le	Cerrado,	au	Brésil	(Goncalves	et	al.	2007).	

Par	 exemple,	 il	 a	 été	 montré	 que	 la	 richesse	 spécifique	 des	 hyphomycètes	 aquatiques	
associées	aux	 litières	en	décomposition	dans	 les	cours	d’eau	varie	 le	 long	d’un	gradient	de	
latitude	(Jabiol	et	al.	2013)	et	que	la	biomasse	et	la	diversité	spécifiques	étant	faibles	dans	les	
cours	d'eau	tropicaux	(Goncalves	et	al.	2007	;	Jabiol	et	al.	2013	;	Maamri	et	al.	2001	;	Maamri	
et	 al.	 1998).	 D’autres	 par	 contre	 ont	 trouvé	 des	 fortes	 valeurs	 de	 biomasses,	 activité	 ou	
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diversité	dans	d’autres	rivières	tropicales	(Mathuriau	&	Chauvet	2002	;	Smits,	Fernández	&	
Cressa	2007).	

Dans	les	expériences	sur	la	décomposition	des	litières	dans	nos	cours	d’eau	(chapitre	IV	et	V),	
la	richesse	spécifique	des	hyphomycètes	aquatiques	associées	aux	litières	(19	et	17	espèces,	
respectivement	en	Guinée	Forestière	et	Haute-Guinée)	était	comparable	à	celle	trouvée	dans	
d’autres	rivières	tropicales	(par	exemple,	16	espèces	par	Mathuriau	et	Chauvet,	2002).	Dans	
le	 cas	 de	 notre	 étude,	 les	 données	 sur	 la	 biomasse	 fongique	 (ergostérol)	 ne	 sont	 pas	
disponibles	pour	la	Guinée	Forestière,	en	raison	de	problèmes	méthodologiques.	Cependant,	
la	biomasse	fongique,	mesurée	comme	le	taux	d’ergostérol,	en	Haute-Guinée,	était	forte	et	
atteignait	un	pic	de	923	µg	g−1	à	14	jours	sur	les	feuilles	d’Alchornea	et	372	µg	g−1	à	28	jours	
sur	Pterocarpus.	Ces	valeurs	sont	parmi	les	plus	élevées	qui	ont	été	observées	pour	les	litières	
en	zone	tempérée	 (Gessner,	1997)	et	 tropicale	 (Mathuriau	&	Chauvet	2002).	Nos	résultats	
sont	 ainsi	 cohérents	 avec	 ceux	 d’autres	 études	 qui	 plaident	 pour	 une	 importante	 activité	
microbienne	dans	les	tropiques,	où	les	déchiqueteurs	semblent	être	rares	en	comparaison	des	
régions	tempérées	(Gonçalves	et	al.	2006	;	Handa	et	al.	2014	;	Boyero	et	al.	2011).	

On	 remarque	que	 la	diversité	des	hyphomycètes	aquatiques	varie	en	 fonction	des	 régions	
géographiques	et	donc	des	conditions	climatiques	locales,	et	ceci	s’applique	particulièrement	
aux	régions	tropicales	(Graça	et	al.	2015).	De	façon	spécifique,	les	zones	tropicales	englobent	
divers	types	d’environnement	(désert,	savanes,	forêt	humide)	dans	lesquels	la	dynamique	des	
apports	 de	 litières,	 la	 chimie	 de	 l’eau	 et	 le	 régime	 hydrologique	 diffèrent	 fortement.	 Les	
résultats	obtenus	sur	la	dynamique	et	le	rôle	des	hyphomycètes	aquatiques	dans	les	rivières	
guinéennes	 ne	 peuvent	 donc	 être	 généralisés	 au	 mieux	 qu’à	 d’autres	 rivières	 de	 régions	
comparables,	forestières	ou	de	savane,	d’Afrique	de	l’Ouest	par	exemple.	

3.3.	Rôle	des	macroinvertébrés	benthiques	

Les	études	sur	la	décomposition	des	litières	dans	les	cours	d’eau	sont	généralement	basées	
sur	l’utilisation	des	sacs	à	litières	(Gessner	et	al.	1999	;	Gessner	&	Chauvet,	2002)	:	les	sacs	à	
mailles	fines	(FM)	pour	la	décomposition	microbienne	et	les	sacs	à	grosse	maille	(GM)	donnant	
accès	à	 la	plupart	des	organismes	dont	 les	macroinvertébrés.	Toutefois,	contrairement	aux	
hyphomycètes	aquatiques	qui	restent	fixés	au	substrat	(Cornut,	2010),	 les	 invertébrés	sont	
des	organismes	actifs	et	mobiles,	certains	d’entre	eux	étant	en	perpétuel	déplacement	et	ne	
s’établissant	donc	pas	à	long	terme	dans	un	paquet	de	litière.	En	ce	sens	la	méthode	des	sacs	
à	litière	ne	donne	qu’une	indication	très	ponctuelle	des	communautés	d’invertébrés	associés	
aux	litières	dans	les	rivières,	et	tend	à	sous-estimer	leur	importance	dans	la	décomposition.	
Ainsi,	 contrairement	 au	 milieu	 tempéré,	 les	 invertébrés	 déchiqueteurs	 dans	 les	 rivières	
tropicales	sont	parfois	représentés	par	des	crevettes	(Crowl	et	al.	2001	;	March	et	al.	2002	;	
Duarte	et	al.	2012)	et	des	crabes	(Dobson,	2004	;	Moss,	2007	;	Masese	et	al.	2014)	lesquels	
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sont	fort	probablement	très	farouches	et	peuvent	sans	doute	sortir	plus	rapidement	des	sacs	
que	les	larves	d’insectes.		

Les	résultats	présentés	aux	chapitre	IV	de	cette	thèse,	montrent	une	présence	des	invertébrés	
déchiqueteurs	qui	sont	représentés	par	les	crustacés	décapodes	Atyidae	(Caridina	africana)	
lesquels	sont	en	général	de	grande	taille.	Ils	dominent	les	abondances	de	tous	les	invertébrés	
associés	aux	litières	et	avaient	les	plus	fortes	biomasses.	Par	ailleurs,	nous	avons	identifié	sur	
nos	litières	des	crabes	du	genre	Potamonautes	(seulement	4	individus	au	total	sur	l’ensemble	
des	litières	expliquant	pourquoi	ils	n’ont	pas	été	pris	en	compte).	Toutefois,	les	crabes	sont	
aussi	bien	représentés	dans	les	rivières	de	Guinée	Forestière	(Cumberlidge	&	Huguet	2003).	
Ces	organismes	pourraient	être	de	potentiels	déchiqueteurs	de	litières	comme	constaté	dans	
d’autres	régions	tropicales	d’Afrique	(e.	g.	Dobson,	2004	;	Moss,	2007).	A	cet	effet,	il	serait	
intéressant	 de	 conduire	 des	 travaux	 basés	 sur	 des	 méthodes	 de	 capture	 ou	 de	 piégeage	
appropriées.	

Nos	 résultats	 indiquent	que	 les	 invertébrés	peuvent	 jouer	un	 rôle	non	négligeable	dans	 le	
processus	de	décomposition	de	la	litière	comme	c’est	le	cas	dans	les	cours	d’eau	étudiés	de	
Guinée	Forestière.	Ils	convergent	avec	les	résultats	de	Cheshire	et	al.	(2005)	qui	attestent	que	
les	déchiqueteurs	ne	sont	pas	rares	sous	les	tropiques	contrairement	à	ceux	d’auteurs	auteurs	
indiquant	une	absence	ou	une	rareté	de	ces	organismes	(Ramirez	&	Pringle,	1998	;	Dobson	et	
al.	2002)	conduisant	à	une	faible	importance	dans	le	processus	(Irons	et	al.	1994).	Toutefois,	
dans	l’expérience	conduite	en	rivière	de	savane	(Haute-Guinée),	les	invertébrés	associés	aux	
litières	étaient	rares	et	les	déchiqueteurs	totalement	absents.	Par	contre,	des	crevettes	ont	
été	trouvées	dans	d’autres	cours	d’eau	de	la	même	zone	au	cours	de	cette	thèse	(cf.	chapitre	
III).	Il	existerait	donc	une	grande	variabilité	inter-régionale	(Guinée	Forestière/	Haute-Guinée),	
mais	aussi	locale,	et	il	n’est	donc	pas	exclu	que	des	crustacés	puissent	être	impliqués	dans	le	
processus	de	décomposition	dans	certains	cours	d’eau	de	savane.		

3.4.	Evidence	de	la	prédominance	des	microorganismes	dans	la	décomposition	
des	litières	en	Guinée	

En	milieu	 tempéré,	une	part	 importante	de	 la	perte	de	masse	 foliaire	dans	 les	 rivières	est	
attribuée	à	l’activité	des	invertébrés	déchiqueteurs	(Cuffney	et	al.	1990	;	Gessner	et	al.	1999	;	
Graça,	2001	 ;	Hieber	&	Gessner,	2002).	 L’exclusion	des	macroinvertébrés,	alors	 considérés	
comme	les	principaux	acteurs	de	la	décomposition	des	litières,	réduirait	ainsi	d’au	moins	50%	
les	pertes	de	masse	des	litières	(Cuffney	et	al.	1990).	Au	contraire,	dans	les	rivières	tropicales,	
l’activité	 des	 microorganismes	 est	 plus	 importante	 (Irons	 et	 al.	 1994)	 à	 causes	 des	
températures	 élevées	 (Mathuriau	 &	 Chauvet	 2002).	 L’utilisation	 des	 sacs	 de	 mailles	
différentes	permet	de	distinguer	la	part	de	chaque	groupe	de	décomposeurs,	invertébrés	et	
champignons	(Gessner	&	Chauvet	2002). Il	est	connu	que	la	perte	de	masse	foliaire	dans	les	
sacs	à	GM	résulte	de	l’activité	des	deux	types	de	décomposeurs	(invertébrés	et	communautés	
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fongiques)	et	 les	phénomènes	d’abrasion	physique.	Ceux-ci	sont	difficiles	à	quantifier	mais	
pourtant	peuvent	être	importants	notamment	en	période	de	grandes	pluies.	
Dans	les	cours	d’eau	guinéens	étudiés	(Guinée	Forestière)	dans	lesquels	on	notait	la	présence	
des	déchiqueteurs	(crevettes),	la	différence	de	perte	de	masse	foliaire	entre	les	sacs	à	GM	et	
à	FM	était	faible.	Par	conséquent,	la	décomposition	par	les	microorganismes,	ici	sans	doute	
les	hyphomycètes	(kmicrobien)	excédait	 largement	celle	par	les	invertébrés	(kinvertébrés).	Ceci	se	
traduisant	par	un	rapport	élevé	du	kmicrobien	sur	le	ktotal	(Tenkiano	et	Chauvet,	2017).	Aussi,	dans	
ces	 cours	 d’eau,	 les	 invertébrés	 étaient	 présents	 les	 quatre	 premières	 semaines	 suivant	
l’immersion	(par	exemple	14	individus	de	Caridina	africana	en	moyenne	par	sac)	alors	que	les	
hyphomycètes	aquatiques	restaient	actifs	tout	au	long	du	processus.	Cela	est	confirmé	par	les	
taux	de	sporulations	observés	sur	 les	 litières	durant	les	dernières	semaines	de	l’expérience	
indiquant	que	les	hyphomycètes	aquatiques	étaient	les	principaux	agents	décomposeurs	dans	
ces	cours	d’eau	et	que	 les	 invertébrés	 jouaient	un	rôle	mineur.	Gulis	et	Suberkropp	(2003)	
concluent	 que	 les	 communautés	 microbiennes	 sont	 d’une	 importance	 fondamentale	
puisqu’elles	libèrent	de	l’énergie	stockée	dans	les	feuilles	morte	pour	d’autres	communautés	
en	particulier	dans	les	rivières	tropicales	du	fait	de	la	rareté	des	déchiqueteurs.	De	nombreux	
travaux	réalisés	dans	les	cours	d’eau	tropicaux	soulignent	l’importance	des	microorganismes	
dans	la	décomposition	de	la	litière	(Mathuriau	&	Chauvet,	2002	;	Rincón	&	Santelloco,	2009	;	
Wantzen	&	Wagner,	2006	;	Gonçalves	et	al.	2007	;	Graça	et	al.	2015	).	Les	résultats	de	notre	
étude	 conduite	 en	 cours	 d’eau	 de	 savane	 guinéenne	 viennent	 encore	 renforcer	 les	
observations	de	tous	ces	auteurs.	En	effet,	dans	ces	cours	d’eau	de	du	fait	de	l’absence	de	
déchiqueteurs,	la	décomposition	de	la	litière	était	entièrement	réalisée	par	les	hyphomycètes	
aquatiques	 lesquels	 montraient	 une	 forte	 activité,	 l’importante	 perte	 de	 masse	 foliaire	
observée	coïncidant	avec	un	pic	de	biomasse	fongique	dont	la	valeur	est	parmi	les	plus	élevées	
de	celles	citées	dans	 la	 littérature.	 Il	est	 intéressant	de	noter	que	 le	rapport	kmicrobien	/	ktotal	
calculé	pour	 les	deux	espèces	 foliaires	dans	 les	deux	 rivières	de	 savane	varient	entre	0,60	
(Alchornea,	Boutroun)	et	0,79	(Pterocarpus,	Djodon),	soit	le	même	intervalle	que	celui	relevé	
en	Guinée	Forestière	(Albizia,	Facély	Mara	:	0,60	;	Millettia,	Noulava	;	0,77)	comme	illustré	à	
la	 figure	VI.	 Ces	 valeurs	 s’avèrent	donc	 légèrement	plus	élevées	que	 celles	prédites	par	 la	
relation	observée	le	long	d’un	gradient	latitudinal	par	Boyero	et	al.	(2011).		
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Figure	VI.	30.	Rapport	kmicrobien	/	ktotal	des	quatre	litières	sur	un	gradient	latitudinal	(d’après	Boyero	et	
al.	2011).	

	En	couleur	les	litières	de	la	savane	(Haute-	Guinée)	et	en	noir	et	blanc	celles	de	la	Guinée	Forestière	

De	 même,	 les	 microorganismes	 étaient	 les	 principaux	 organismes	 impliqués	 dans	 la	
décomposition	des	litières	dans	la	rivière	Njoro	au	Kenya	(Dobson	et	al.	2003).	Des	résultats	
similaires	sont	aussi	reportés	par	Dudgeon	et	Wu	(1999)	à	Hong	Kong.	La	forte	activité	des	
champignons	 associés	 aux	 litières	 en	 décomposition	 semble	 donc	 être	 caractéristique	 des	
cours	 d’eau	 tropicaux	 (Mathuriau	 &	 Chauvet	 2002)	 en	 particulier	 là	 où	 les	 invertébrés	
déchiqueteurs	sont	rares	(Irons	et	al.	1994	;	Dobson	et	al.	2002	;	Gonçalves	et	al.	2006	;	Graça	
et	al.	2015).	On	remarque	que	si	 les	cours	d’eau	 tropicaux	diffèrent	du	point	de	vue	de	 la	
diversité	et	de	l’abondance	des	déchiqueteurs	(Boyero	et	al.	2009),	donc	de	leur	importance	
dans	le	processus	de	décomposition,	au	moins	ils	se	ressembleraient	en	ce	qui	concerne	la	
dominance	de	l’activité	des	communautés	microbiennes	sur	les	invertébrés.	Les	résultats	de	
cette	 thèse	 sont	 ainsi	 cohérents	 avec	 les	 données	 d’études	 réalisées	 à	 l’échelle	 globale	
(Boyero	et	al.	2011,	2012).		

3.5.	Comparaison	inter-régionale	:	Guinée	Forestière	vs	Haute-Guinée	

Nos	observations	soutiennent	 les	conclusions	de	(Boyero	et	al.	2015)	attestant	une	grande	
variabilité	en	milieu	tropical.	Par	exemple,	l’Afrique	de	l’ouest	est	une	région	très	contrastée.	
Tenant	compte	de	la	pluviométrie,	facteur	déterminant	du	climat,	elle	comprend	cinq	zones	:	
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1)	la	zone	désertique	saharienne	qui	enregistre	moins	de	150	mm	de	pluie	par	an,	2)	la	zone	
sahélienne	aride	(150	à	400	mm/an),	3)	 la	zone	soudano-sahélienne	semi-aride	(400	à	600	
mm/an),	4)	la	zone	soudano-sub-humide	(600	-900	mm/an)	et	5)	la	zone	soudano-guinéenne	
et	guinéenne	humide	(900	à	plus	de	1500	mm/an).	Nos	deux	zones	d’étude	la	Haute-Guinée	
(soudano-guinéenne,	 1500	 mm/an	 avec	 5	 mois	 de	 pluie,	 de	 juin	 à	 octobre)	 et	 Guinée	
Forestière	 (soudano-guinéenne	 humide,	 2400	 à	 2600	 mm/an,	 9	 mois	 de	 pluie	 d’avril	 à	
décembre)	appartiennent	à	la	même	zone	(5)	mais	montrent	des	différences	notables,	tant	
du	 point	 de	 vue	 du	 régime	 hydrologique	 et	 de	 ses	 implications	 sur	 la	 contribution	
fonctionnelle	 des	 décomposeurs	 que	 de	 l’importance	 du	 processus	 de	 décomposition	 des	
litières	pour	l’écosystème.		

Il	 est	 connu	 que	 la	 diversité	 et	 l’abondance	 des	 invertébrés	 dans	 les	 cours	 d’eau	 sont	
influencées	par	la	température,	mais	les	fluctuations	du	régime	hydrologique	et	la	stabilité	de	
l’habitat	 influencent	également	leur	cycle	biologique	et	la	dynamique	de	leurs	populations.	
Par	 conséquent,	 la	 diversité	 et	 l’abondance	 des	 macroinvertébrés	 particulièrement	 les	
déchiqueteurs	pourraient	varier	largement	en	fonction	du	type	de	substrat	mais	aussi	de	cours	
d’eau.	Ceci	tend	à	être	confirmé	dans	la	présente	étude.	Les	résultats	présentés	au	chapitre	V	
montrent	une	absence	de	déchiqueteurs	(crevettes),	qui	serait	donc	due	en	grande	partie	à	
ces	 phénomènes	 d’assèchement	 auxquels	 sont	 soumis	 les	 cours	 d’eau	 étudiés	 de	 Haute-
Guinée.	 Ceci	 a	 pour	 conséquence	 de	 limiter	 leur	 importance	 dans	 le	 processus	 de	
décomposition	de	la	matière	organique	par	rapport	aux	microorganismes,	malgré	un	apport	
de	litières	important	et	continu	dans	ces	cours	d’eau	de	savane.	

Les	 invertébrés	 et	 les	 microorganismes	 décomposeurs	 jouent	 un	 rôle	 majeur	 dans	 la	
dégradation	des	litières	de	feuilles	(Benstead	et	al.	2009	;	Tank	et	al.	2010)	et	l’évaluation	de	
la	contribution	relative	des	deux	types	de	décomposeurs	le	long	d’un	gradient	altitudinaux	a	
récemment	retenu	l’attention	des	chercheurs	(Boyero	et	al.	2015).	Parmi	les	explications,	le	
régime	hydraulique	des	cours	d’eau	(crues	et	assèchements)	peut	modifier	la	structure	des	
habitats	et,	la	composition	de	la	faune	benthique.	Les	fluctuations	climatiques	interannuelles	
et	perturbations	telles	que	les	sécheresses	et	les	tempêtes	intenses	peuvent	également	avoir	
des	 répercussions	 sur	 les	macroinvertébrés	 dans	 les	 tropiques	 (par	 exemple,	 Covich	 et	 al.	
2003).	 Aussi,	 les	 asséchements	 influencent	 certains	 processus	 écologiques	 essentiels	 au	
fonctionnement	des	cours	d’eau	tels	que	la	décomposition	de	la	matière	organique	(Maamri	
et	al.	2001	;	Datry	et	al.	2012	).	Des	études	ont	montré	que	la	décomposition	est	plus	lente	
dans	les	cours	d’eau	temporaires	que	dans	les	cours	d’eau	pérennes	(Boulton	1991	;	Pinna	&	
Basset	 2004)	 probablement	 en	 raison	 de	 la	 réduction	 de	 la	 diversité	 et	 la	 densité	 des	
invertébrés	(Boulton,	1991	;	Maamri	et	al.	1997	;	Corti	et	al.	2011	;	Bruder	et	al.	2011).	

Les	cours	d’eau	de	la	Haute	Guinée	en	général	et	en	particulier	ceux	concernés	par	notre	étude	
(chapitre	V)	 s’assèchent	pendant	une	période	de	 l’année	 (saison	sèche),	entre	 les	mois	de	
décembre	et	mai.	Toutefois,	nos	résultats	montrent	une	décomposition	rapide	de	nos	litières	
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suggérant	que	les	effets	des	assèchements	des	cours	d’eau	sur	le	processus	de	décomposition	
de	la	litière	diffèrent	selon	qu’on	est	en	milieu	tropical	ou	tempéré.		

Il	reste	qu’il	est	difficile	de	vérifier	ces	hypothèses	étant	donné	que,	dans	notre	étude,	nous	
n’avons	 pas	 utilisé	 les	 mêmes	 espèces	 végétales	 pendant	 nos	 expériences	 dans	 les	 deux	
régions,	 Guinée	 Forestière	 (cours	 d’eau	 pérennes)	 et	 Haute-Guinée	 (cours	 d’eau	
intermittents).	Certaines	études	montrent	une	nette	diminution	de	l’activité	microbienne	lors	
des	assèchements	(Boulton,	1991	;	Datry	et	al.	2011).	Au	contraire,	d’autres	rapportent	que	
l’activité	microbienne	est	stimulée	par	l’alternance	des	assèchements	et	des	remises	en	eau	
(Ryder	&	Horwitz,	1995)	suggérant	que	des	remises	en	eau	fréquentes	pourraient	accélérer	la	
décomposition.	Les	résultats	montrent	(chapitre	V)	une	très	faible	présence	des	invertébrés	
et	un	manque	notoire	de	déchiqueteurs.	Au	contraire,	les	hyphomycètes	aquatiques	associées	
aux	litières	montraient	une	diversité	comparable	à	celle	identifiée	sur	les	litières	dans	les	cours	
d’eau	de	 la	Guinée	Forestière,	qui	sont	des	systèmes	pérennes	 (chapitre	 IV),	et	étaient	 les	
principaux	agents	décomposeurs.	Il	semble	que	l’augmentation	modérée	des	concentrations	
des	 nutriments	 dans	 l’eau	 stimule	 la	 croissance	 et	 la	 reproduction	 des	 hyphomycètes	
aquatiques	(Suberkropp	&	Chauvet,	1995),	les	faibles	concentrations	limitant	la	croissance	des	
hyphomycètes	aquatiques	et	la	décomposition	(Jabiol	et	al.	2013).	Ceci	ne	peut	être	confirmé	
dans	les	rivières	guinéennes	étudiées	puisqu’elles	présentaient	toutes	des	teneurs	très	faibles	
en	nutriments	dissous,	en	particulier	en	azote	inorganique.	Cette	tendance	aux	faibles	teneurs	
en	nutriments	était	exacerbée	dans	les	cours	d’eau	de	savane	(par	exemple,	0,003	mg/L	de	N-
NO3

-	à	Boutroun)	où	la	décomposition	observée	était	rapide	et	l’implication	des	hyphomycètes	
aquatiques	 forte,	 ce	qui	 tend	à	montrer	que	 les	hyphomycètes	 aquatiques	 seraient	moins	
influencés	par	les	phénomènes	d’assèchement	que	les	macroinvertébrés.		

La	décomposition	des	litières	est	un	processus	qui	dirige	le	fonctionnement	des	cours	d’eau.	
La	 litière	 végétale	 allochtone	 est	 une	 source	 majeure	 de	 carbone	 et	 d'énergie	 pour	 les	
organismes	 dans	 les	 cours	 d’eau	 forestiers,	 où	 la	 production	 primaire	 est	 limitée	 par	 la	
couverture	 de	 la	 végétation	 riveraine	 (Vannote	 et	 al.	 1980	 ;	 Webster	 &	 Meyer,	 1997).	
L’importance	du	processus	de	décomposition	est	largement	dépendante	de	la	production	de	
cette	matière	allochtone	(litières)	et	donc	de	la	couverture	végétale	du	cours	d’eau	considéré.	
Ainsi,	l’importance	de	la	litière	allochtone	comme	source	de	carbone	pour	le	fonctionnement	
des	cours	d’eau	devrait	différer	entre	les	rivières	étudiées	qui	présentent	un	fort	contraste.	
En	effet,	l’ouverture	de	la	canopée	favorise	la	pénétration	des	rayons	solaires,	qui	est	à	la	base	
de	l’installation	d’une	production	primaire	et	donc	d’un	fonctionnement	autotrophe	du	cours	
d’eau.	 Or,	 la	 région	 de	 la	 Haute-Guinée	 est	 le	 domaine	 de	 la	 savane,	 avec	 une	 bonne	
représentation	 d’herbacées	 et	 d’arbres	 caducifoliés.	 La	 faible	 densité	 de	 la	 végétation	
riveraine	 favorise	 ici	 la	 pénétration	des	 rayons	 solaires.	On	pourrait	 estimer	 la	 couverture	
végétale	entre	50	à	65%	selon	les	cours	d’eau.	Ces	conditions	permettent	l’établissement	des	
communautés	de	producteurs	primaires	comme	les	algues	(voir	chapitre	I)	comme	cela	est	
illustré	par	la	présence	de	colonies	d’algues	et	de	zooplancton	sur	les	filtres	obtenus	à	partir	
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d’échantillons	d’eau	filtrée	et	d’écume	(Obs.	pers).	Dans	ces	cours	d’eau,	les	macroinvertébrés	
racleurs	sont	bien	diversifiés	(Chapitre	II).	Ceci	n’est	pas	le	cas	pour	les	cours	d’eau	de	Guinée	
Forestière,	où	la	couverture	de	la	canopée	est	très	importante	(85%	en	moyenne)	favorisée	
par	 une	 grande	 diversité	 et	 densité	 d’arbres.	 Les	 herbacées	 ripariennes	 sont	 très	 peu	
représentées	et	les	eaux	sont	souvent	pauvres	en	flore	aquatique.	C’est	ce	qui	tend	à	expliquer	
la	dominance	dans	ces	cours	d’eau	de	Guinée	Forestière	(chapitre	III)	où	la	matière	allochtone	
serait	 la	 principale	 source	 de	 carbone	 pour	 les	 organismes.	 Par	 ailleurs,	 la	 présence	 de	
producteurs	 primaires	 dans	 les	 cours	 d’eau	 de	 la	 Haute-Guinée,	 indique	 qu’en	 plus	 de	 la	
matière	organique,	existeraient	d’autres	sources	potentielles	de	carbone	organique	mais	dont	
on	 ignore	 l’importance.	 A	 ce	 sujet,	 Hill	 &	 Webster	 (1983)	 supposent	 que	 même	 si	 les	
macrophytes	sont	abondants,	les	apports	allochtones	sont	importants	pour	les	communautés	
dans	les	rivières.	Nos	observations	tendent	à	confirmer	cette	hypothèse,	les	rivières	de	Guinée	
Forestière	présentant	un	caractère	hétérotrophe	à	l’instar	de	nombreux	cours	d’eau	de	tête	
de	bassin	des	régions	tempérées,	à	la	différence	des	rivières	de	Haute	Guinée	qui,	au	moins	
localement,	pourraient	être	dominées	par	l’autotrophie	comme	les	secteurs	aval	des	réseaux	
hydrographiques	tempérés.	Cependant,	du	fait	que	nous	ne	disposions	d’aucune	donnée	sur	
la	production	primaire	de	ces	cours	d’eau	(via	par	exemple,	la	mesure	des	concentrations	en	
chlorophylle)	il	nous	est	impossible	de	faire	de	quelconques	comparaisons	quantitatives.	De	
futures	études	permettront	d’élucider	ces	questions.	
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Conclusions	et	perspectives	
	

Mes	 travaux	 de	 thèse	 ont	 porté	 sur	 la	 diversité	 des	 communautés	 benthiques,	
macroinvertébrés	et	hyphomycètes	aquatiques	et	 leur	 implication	dans	 le	 fonctionnement	
écologique	 des	 cours	 d’eau	 guinéens.	 Les	 différentes	 méthodes	 d’étude	 utilisées,	 des	
expériences	 in	 situ	 et	 des	 analyses	 au	 laboratoire,	 ont	 permis	 d’aboutir	 à	 des	 résultats	
concluants	et	originaux.	

				Lors	 d’une	 seule	 campagne	 de	 prélèvement,	 nous	 avons	 montré	 que	 nos	 rivières	
guinéennes	 étudiées	 hébergent	 une	 faune	 diversifiée	 de	 macroinvertébrés	 benthiques	
comparable	aux	rivières	de	 la	sous-région	ouest	africaine	 (chapitre	 II).	Si	 les	études	sur	 les	
macroinvertébrés	benthiques,	dans	cette	partie	du	globe,	sont	en	général	limitées	à	des	notes	
taxonomiques	 et	 de	 bioindication	 dans	 un	 contexte	 de	 perturbations	 anthropiques,	 notre	
étude	contribue	à	la	connaissance	des	groupes	fonctionnels	trophiques	étant	donné	que	les	
relations	entre	les	organismes	dans	la	nature	sont	généralement	d’ordre	trophique.		

									L’un	 des	 apports	 positifs	 de	 ma	 thèse	 est	 la	 contribution	 à	 la	 connaissance	 des	
hyphomycètes	 aquatiques	 jusque-là	 totalement	 méconnues	 en	 Guinée.	 A	 partir	 des	
échantillonnages	réalisés	dans	quelques	cours	d’eau	de	Guinée	Forestière	et	de	Haute	Guinée,	
29	espèces	d’hyphomycètes	aquatiques	ont	été	identifiées.	A	ces	espèces	viennent	s’ajouter		
9	 autres	 espèces	 identifiées	 sur	 les	 litières	 en	 décomposition	 (cf.	 chapitres	 IV	 et	 V)	 :	
Anguillospora	filiformis	Greathead,	Angulospora	aquatica	Nilsson,	Diplocladiella	scalaroides	
Arnaud,	Margaritispora	aquatica	 Ingold,	Mycocentrospora	sp,	Nawawia	filiformis	 (Nawawi)	
Marvanová,	 Tricladium	 angulatum	 Ingold,	 Tripospermum	 camelopardus	 Ingold,	 Dann	 et	
McDougall	 et	 Tripospermum	myrti	 (Lind)	 Hughes,	 portant	 ainsi	 à	 38	 le	 nombre	 d’espèces	
identifiées	pour	la	Guinée	au	cours	de	cette	thèse	dont	12	nouvelles	pour	l’Afrique.	

							L’essentiel	de	ce	travail	de	thèse	était	axé	sur	le	rôle	de	ces	communautés	benthiques	dans	
le	fonctionnement	des	rivières	à	travers	le	processus	de	décomposition	des	litières	(chapitres	
IV	et	V).		

						Nous	avons	démontré	dans	les	deux	expériences	(chapitres	IV	et	V)	que	la	décomposition	
était	rapide	dans	nos	cours	d’eau	guinéens	(k	>	0,01	j-	1,	pour	toutes	les	essences)	et	cela	même	
en	rivières	intermittentes	(cas	de	la	savane	guinéenne).	

					Les	 hyphomycètes	 aquatiques	 étaient	 les	 principaux	 agents	 décomposeurs.	 Aussi,	 nous	
avons	montré	 (chapitre	 IV)	 au	 cours	de	 cette	 thèse,	que	 l’absence	ou	 la	 faible	 abondance	
apparente	des	déchiqueteurs	associés	aux	litières	dans	les	rivières	étudiées,	ne	pouvait	être	
attribuée	à	la	qualité	des	litières.		
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								Nos	résultats	d’analyse	de	nutriments	(N,	P)	attestent	que	nos	litières	de	Guinée	(zone	
tropicale	d’Afrique)	sont	très	riches	en	ces	éléments.	Ceci	est	particulièrement	intéressant	et	
contribue	 grandement	 à	 la	 compréhension	 de	 la	 variabilité	 de	 la	 qualité	 des	 feuilles	 des	
plantes	dans	les	zones	tropicales.		

Ces	résultats	également	ouvrent	des	pistes	de	recherche	sur	la	perception	des	changements	
globaux	sur	la	structure	et	le	fonctionnement	des	écosystèmes	dans	les	différents	biomes	et	
en	particulier	les	milieux	tropicaux.	

Par	exemple,	des	études	 régionales	du	TRE	 (Troisième	 rapport	d’évaluation)	attestent	que	
l’Afrique	 de	 l’Ouest	 est	 particulièrement	 vulnérable	 aux	 changements	 climatiques	 (Niasse,	
Madiodio,	Afouda,	Abel,	2004).	Aussi,	 le	grand	contraste	éco-géographique	de	 la	 région	 la	
prédispose	à	être	affectée	de	façon	disproportionnée	par	les	variations	du	climat.		

Ainsi,	en	dépit	de	ces	impacts	désastreux	de	la	variabilité	et	des	extrêmes	climatiques	signalés	
pour	l’Afrique	de	l’Ouest	au	cours	des	trente	dernières	années,	 les	résultats	de	cette	thèse	
indiquent	 que	 l’effet	 des	 changements	 climatiques	 serait	 moins	 sévère	 dans	 nos	 zones	
d’études.	

Comme	tout	travail	scientifique,	cette	thèse	débouche	sur	un	vaste	champ	de	recherche	et	
soulève	un	certain	nombre	de	points	qui	pourraient	être	prochainement	pris	en	compte.	Pour	
ce	faire,	je	suggère	:	

1.	D’approfondir	l’étude	de	la	diversité	des	macroinvertébrés	et	hyphomycètes	aquatiques	

La	liste	des	invertébrés	présentée	n’est	pas	exhaustive,	nous	recommandons	donc	la	poursuite	
de	ces	travaux	d’inventaire	sur	une	longue	période	de	manière	à	couvrir	les	deux	saisons	et	
aussi	 d’élargir	 les	 travaux	 à	 d’autres	 rivières	 de	 la	 région.	 S’agissant	 des	 hyphomycètes	
aquatiques,	 plus	 d’études	 sont	 nécessaires	 pour	 mieux	 comprendre	 la	 dynamique	 des	
assemblages.	Aussi,	l’identification	des	espèces	a	été	faite	par	filtration	d’eau	des	rivières	et	
les	prélèvements	d’écumes.	L’examen	des	litières	est	conseillé	et	permettrait	de	décrire	mieux	
les	assemblages	d’hyphomycètes	aquatiques	colonisant	les	litières,	donc	impliquées	dans	le	
processus	de	dégradation	de	la	matière	organique	allochtone.		

2.	D’affiner	les	protocoles	et	étendre	l’étude	de	la	décomposition	des	litières	

Nous	avons	au	cours	de	cette	thèse,	réalisé	deux	expériences	de	décomposition	des	litières	
dans	les	cours	d’eau	de	Guinée	Forestière	et	de	Haute	Guinée,	sur	quatre	espèces	de	plantes	
communes	 de	 la	 végétation	 riveraine.	 Les	 résultats	 obtenus	 sont	 certes	 fiables	 mais	
présentent	quelques	insuffisances,	qui	devraient	être	corrigées	prochainement.	

Les	conditions	de	stockage	des	échantillons	sont	à	améliorer.	
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La	 sporulation	 a	 été	 effectuée	 dans	 des	 locaux	 inappropriés	 (à	 domicile).	 Par	 manque	
d’électricité,	 j’ai	 utilisé	 des	 batteries	 (150	A)	 et	 un	 petit	 groupe	 électrogène	 pour	 pouvoir	
alimenter	l’agitateur	durant	les	48	heures	de	l’expérience,	ce	qui	est	gênant	et	contraignant.		

Les	assemblages	d’hyphomycètes	aquatiques	ayant	colonisé	les	feuilles	dans	nos	rivières	ont	
été	décrits	sur	la	base	de	spores	produites.	Ne	disposant	d’aucune	information	sur	les	temps	
maximum	pour	la	sporulation	de	ces	espèces,	l’utilisation	de	méthodes	moléculaires	pourrait	
être	 intéressante.	 L’avantage	 de	 l’approche	 moléculaire	 par	 rapport	 aux	 techniques	
traditionnelles,	 c’est	 qu’elle	 n’est	 pas	 dépendante	 de	 la	 présence	 de	 structures	 de	
reproduction	 pour	 identifier	 les	 espèces	 présentes	 sur	 le	 substrat,	 puisque	 les	 acides	
nucléiques	sont	présents	dans	chaque	cellule	indépendamment	de	la	position	dans	le	cycle	de	
vie	(Bärlocher,	2010b).	

			Ma	 participation	 récente,	 en	 tant	 que	 partenaire,	 au	 projet	 global	 «	 Biodiversity	 and	
biogeography	of	stream	litter	fungi	and	bacteria	across	the	globe	»	porté	par	Seena	Sahadevan	
(cf.	Annexe	3),	m’a	permis	d’être	sensibilisée	à	ces	approches	et	d’envisager	de	développer	
des	 études	 dans	 cette	 voie.	 Celles-ci	 ne	 seront	 toutefois	 possibles	 qu’au	 travers	 de	
collaborations,	puisque	je	ne	dispose	pas	de	l’autonomie	intellectuelle	et	matérielle	pour	une	
mise	en	œuvre	indépendante	à	l’Université	de	Kankan.	

				Dans	la	présente	étude,	le	protocole	d’extraction	de	l’ergostérol	a	été	modifié	et	adapté.	
L’étape	de	congélation	et	de	lyophilisation	n’a	pu	être	observée	par	manque	de	moyens	de	
conservations	des	échantillons	et	mériterait	d’être	revue.			

					L’évaluation	de	l’activité	des	macroinvertébrés	dans	le	processus	de	décomposition	a	été	
faite	sur	la	base	de	leur	abondance	dans	les	sacs.	L’examen	des	taux	de	consommation	réelle	
permettrait	 de	 mieux	 apprécier	 la	 capacité	 de	 fragmentation	 des	 litières,	 et	 donc	 leur	
contribution	au	processus.		

								Au	 cours	 de	 cette	 thèse,	 nous	 avons	 aussi	 constaté	 la	 présence	 des	 crabes	 dans	 nos	
rivières.	Ces	organismes	sont	reconnus	être	impliqués	dans	la	fragmentation	des	litières	dans	
d’autres	régions	tropicales.	Des	études	pourraient	situer	leur	rôle	dans	la	décomposition	de	la	
litière	dans	ces	rivières	guinéennes.	

					Aussi,	 du	 fait	 que	 les	 macroinvertébrés	 détritivores	 présentent	 des	 préférences	
alimentaires	pour	le	mycélium	de	certaines	espèces	fongiques	(Arsuffi	&	Suberkropp,	1984;	
Graça	et	al,	1994)	et	sont	capables	de	sélectionner	les	zones	foliaires	qu’elles	ont	colonisées	
(Arsuffi	 &	 Suberkropp,	 1985),	 l’expérimentation	 des	 litières	 d’autres	 espèces	 de	 plantes	
permettrait	 non	 seulement	 d’apprécier	 leur	 diversité	 et	 abondance	 mais	 aussi	 celle	 des	
décomposeurs	microbiens.	

	Enfin	 les	 différences	 de	 taux	 de	 décomposition	 entre	 les	 essences	 utilisées	 sont	 aussi	
observées	au	cours	de	ce	travail.	Des	expériences	de	décomposition	sur	d’autres	espèces	de	
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plantes	communes	dans	 les	mêmes	ou	d’autres	rivières	de	 la	zone	d’étude	faciliterait	ainsi	
notre	 compréhension	 du	 rôle	 de	 ces	 décomposeurs	 dans	 le	 processus	 et	 les	 facteurs	 de	
contrôle.	
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Tropical Shift in Decomposers’ Relative Contribution to Leaf Litter 
Breakdown in Two Guinean Streams 
Nathalie Tenkiano1,2 & Eric Chauvet2,3 

1University of Kankan, Republic of Guinea 
2University of Toulouse; UPS, INPT; CNRS; EcoLab, 31062 Toulouse, France 

ABSTRACT 

The hypothesis that leaf litter breakdown in Guinean streams is governed by microorganisms was 
confirmed, supporting the reported latitudinal shift in decomposers’ contribution to this process. The 
large body size of dominant macroinvertebrate decomposers (shrimps) only partially compensated for 
their very low densities. In contrast with other tropical regions mostly dominated by insect larvae, the 
functional consequences of global warming on these stream ecosystems may be less severe due to the 
lower sensitivity of crustaceans to temperature increase. 
RÉSUMÉ (in French) 

Une prédominance des microorganismes dans la décomposition des litières dans des rivières guinéennes 
est mise en évidence, confirmant l’hypothèse d’un changement latitudinal dans la contribution des 
décomposeurs au processus. La grande taille des décomposeurs macroinvertébrés dominants (crevettes) 
ne compense que partiellement leur très faible densité. A la différence de nombreuses rivières tropicales 
dominées par les larves d’insectes, les conséquences du réchauffement climatique sur le fonctionnement 
écosystémique de ces cours d’eau guinéens pourraient être moins sévères en raison de la plus faible 
sensibilité des crustacés à une augmentation de température. 
 
Key words: aquatic hyphomycete, decomposition, detritivorous macroinvertebrate, diversity, function, fungi, 

latitudinal pattern, shrimp. 

Tweetable abstract: Microbes outweigh invertebrates in litter breakdown in Guinean streams   
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Tree Height Reduction After Selective Logging in a Tropical Forest

Ervan Rutishauser1,3,4, Bruno H!erault2, Pascal Petronelli2, and Plinio Sist3

1 CarboForExpert (carboforexpert.ch), Geneva, Switzerland

2 CIRAD, UMR EcoFoG (Cirad, CNRS, Inra, AgroParisTech, Univ Guyane, Univ Antilles), Kourou, French Guiana
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ABSTRACT

By harvesting scattered large trees, selective logging increases light availability and thereby stimulates growth and crown expansion at
early-life stage among remnant trees. We assessed the effects of logging on total and merchantable bole (i.e., lowest branch at crown
base) heights on 952 tropical canopy trees in French Guiana. We observed reductions in both total (mean, !2.3 m) and bole (mean,
!2.0 m) heights more than a decade after selective logging. Depending on local logging intensity, height reductions resulted in 2–13 per-
cent decreases in aboveground tree biomass and 3–17 percent decreases in bole volume. These results highlight the adverse effects of
logging at both tree and stand levels. This decrease in height is a further threat to future provision of key environmental services, such
as timber production and carbon sequestration.

Abstract in French is available with online material.

Key words: carbon sequestration; forest management; logging; tropical forests; wood production.

RECENT PAN-TROPICAL STUDIES OF TREE HEIGHTS HAVE REVEALED

CONSIDERABLE REGIONAL (Nogueira et al. 2008, Hunter et al. 2013)
AND CONTINENTAL VARIATIONS (Banin et al. 2012). At large scales,
climatic variables such as rainfall and temperature seem to drive
tree heights (Feldpausch et al. 2011). At smaller scale, differences
in adult stature (Bohlman & O’Brien 2006, Poorter et al. 2006)
and capacity to cope with light competition (Poorter et al. 2005,
Laurans et al. 2014) explain most variations in tree height. For
instance, tropical trees surrounded by tall individuals reportedly
grow faster and become more slender for a given height to
access light, approaching their critical buckling height (King et al.
2009). Evidence of greater heights and narrower crowns among
trees growing in competitive neighborhood was reported in both
temperate (Lines et al. 2012) and tropical (Sterck & Bongers
1998) forests.

By creating large gaps, selective timber harvesting affects
both forest structures (e.g., Pereira et al. 2002, Sist & Nguyen-T!e
2002) and light conditions (Yamada et al. 2014). Selective logging
of tall trees is likely to alleviate competition in the residual stand,
primarily for light (Romell et al. 2009) and in a lesser extent for
soil resources (Shenkin et al. 2015). Benefiting from enhanced
light conditions in logged forests (Nicotra et al. 1999), developing
trees are more likely to fork and expand their crown at the
expense of height growth (Sterck & Bongers 2001). For instance,
in Indonesia, trees growing in fully open versus shaded condi-

tions were on average 31 percent shorter for the same diameter
(Harja et al. 2012). Similar pattern was observed in fragmented
forests, where trees benefiting from enhanced light environment
near edges and reduced densities of large trees were found
30–40 percent shorter than in closed forests (Oliveira et al. 2008,
Osuri et al. 2014). A dwarfing effect of trees post-logging would
hence substantially reduce biomass stocks and carbon sequestra-
tion. Similarly, a reduction of the merchantable log volumes
would also seriously challenge future wood production in these
forests.

We investigated whether logging affected H:D relationship at
Paracou experimental site (5°180 N, 52°230 W), a network of 16
permanent forest plots (PSP) logged in 1987–1988 with intensi-
ties ranging from 32.5 to 53.4 m3/ha depending on use of timber
stand improvement. We estimated logging intensity in
125 m 9 125 m (1.56 ha) plots, in summing the biomass of har-
vested trees and those that were damaged and died up to 4 yr
after logging operation, as described in Rutishauser et al. (2015).
For the sake of comparison, natural biomass losses (i.e., tree
death) were summed over 4 yr since 1988 in control plots. We
assumed a proportional relationship between the percentage of
biomass lost and enhancement of light conditions for surround-
ing trees (Table 1) (H!erault et al. 2010).

In 1999, 11 yr after logging and silvicultural treatments, total
(HT) and bole (HB) heights were measured with a laser hypsome-
ter on a randomly selected sample of 471 trees in control plots
and 207 trees in logged plots (Table 1). Bole height refers to the
distance between the ground and the lowest branch at crown

Received 21 December 2014; revision accepted 8 January 2016.
4Corresponding author; e-mail: er.rutishauser@gmail.com

ª 2016 The Association for Tropical Biology and Conservation 285

BIOTROPICA 48(3): 285–289 2016 10.1111/btp.12326



	

176	
	

LEAF LITTER BREAKDOWN IS A CRUCIAL 
PROCESS FOR HEADWATER STREAMS (Wallace 
et al. 1997). Such ecosystems, at both high and 
low latitudes, receive large amounts of plant 
litter, i.e. mainly dead leaves, which are at the 
basis of the stream detrital food web. Litter 
breakdown and the dynamics and relative 
contribution of decomposer types in temperate 
streams are now very well documented, While 
increasing information on litter breakdown from 
tropical streams is available, the relative 
implication of microorganisms and invertebrates 
has received less attention (Gonçalves et al. 2007, 
Jinggut & Yule 2015, and the inter-regional 
comparison in Boyero et al. 2015 are among 
exceptions). Microbial breakdown is assumed to 
be higher because of the higher temperatures, and 
possibly lower competition for the resource, 
prevailing in tropical streams (Irons et al. 1994). 
In contrast, the implication of leaf-shredding 
invertebrates in the tropics, due to their generally 
lower abundance and body size, particularly for 
insect larvae (but see Yule et al. 2009), is 
hypothesized to be weaker than that in temperate 
regions. Nevertheless it must be stressed that the 
contribution of tropical invertebrates may be 
underestimated due to the poor knowledge of 
their diet and local variability effects (Camacho et 
al. 2009). These latitudinal patterns tend to be 
well supported by the results of a global study 
(Boyero et al. 2011). However, like in other 
global studies, a limitation to generalization lies 
in the paucity of data from some tropical regions, 
with e.g. in the latter study for Africa only one 
site (Kenya) also well documented by other 
studies (Dobson et al. 2002, Masese et al. 2014) 
but located in the Eastern region. In the present 
study conducted on two litter species in two 
streams of Guinea, we evaluated whether the 
relative contribution of microbial and 
invertebrate decomposers conformed to these 
patterns, i.e. high microbial breakdown versus 
low invertebrate-driven breakdown in reference 
to their temperate counterparts. In addition to 

document the hypothesized discrepancy in 
decomposers’ relative involvement across 
latitudes, our second objective was to evaluate the 
specific impact of global climatic changes on this 
ecosystem process. Because some tropical regions 
such as Western Africa are predicted to suffer 
severe warming during early and late 21st century 
(IPCC 2013) and leaf litter represents an 
important portion of the organic carbon stock, 
consequences on the fate of carbon may be 
substantial while different from those in 
temperate regions.  

Our study was conducted in two 
headwater streams located in the vicinity of 
Macenta in Forested Guinea, a typically forested 
region at low-medium altitude in Southeastern 
Guinea (Western Africa) near the border with 
Liberia. Facély Mara and Noulava are first-order 
oligotrophic streams running under a diverse 
deciduous forest. Substratum consisted in sand, 
gravel and cobbles. Water temperature recorded 
over the leaf breakdown experiment was stable 
around 22°C. Albizia zigia (DC.) J.F.Macbr. and 
Millettia zechiana Harms are two common tree 
species in the vicinity of both streams and in 
Western Africa. Both species exhibit rather 
similar leaf traits even though the former had 
slightly higher N content than the latter (C:N 
ratios of 11.6 and 9.8, respectively). Five g (± 0.05 
g) of freshly-fallen leaves from either species were 
enclosed in coarse (CM, 9 mm) and fine mesh 
(FM, 0.5 mm) bags. A total of 96 leaf bags (2 leaf 
species × 2 mesh sizes × 2 streams × 3 blocks × 4 
dates) were prepared and sets of 16 bags (2 leaf 
species × 2 mesh sizes × 4 dates) were exposed in 
each of three blocks along each stream on 11 June 
2014. CM bags allowed access to both 
macroinvertebrate and microbial decomposers 
while FM bags restricted leaf decomposition to 
microorganisms. As shown by visual inspection, 
FM bags did not contain any invertebrates except 
in rare occasions where very few and tiny 
individuals occurred but did not, or only 
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marginally, contribute to leaf breakdown. One 
leaf bag per leaf species, mesh size, block and 
stream was removed after 2, 4, 6 and 8 weeks. 
Biological and chemical determinations on 
retrieved litter material followed standard 
procedures (Graça et al. 2005; see Appendix S1). 
Breakdown rate, k, was determined according to 

the exponential model: Mt = M0 . e–k . t, where Mt 
and M0 are the remaining and initial ash free dry 
mass (AFDM) of leaves, respectively, and t the 
exposure time (in days), as derived from the decay 
model (Wieder & Lang 1982). 

TABLE 1. Total, microbial, and invertebrate-driven litter breakdown rates of two leaf species in two Guinean 
streams, as determined from coarse-mesh bags, fine-mesh bags, and the difference in mass loss from coarse-
mesh and fine-mesh bags, respectively. Average from n=3 per stream and leaf species (± Asymptotic 
Standard Error). Rates with the same letter are not significantly different (Tukey HSD, P > 0.05) 

Stream Leaf species ktotal (d-1) kmicrobial (d-1) kinvertebrate (d-1) 

Facély Mara Albizia zigia 0.03478 (±0.00245)a,b 0.02080 (±0.00255)a 0.00547 (±0.00104)b 

Facély Mara Millettia zechiana 0.07646 (±0.00358)c 0.04938 (±0.00189)b 0.00223 (±0.00090)a 

Noulava Albizia zigia 0.02545 (±0.02525)a 0.01906 (±0.00098)a 0.00318 (±0.00102)a,b 

Noulava Millettia zechiana 0.06634 (±0.00400)b,c 0.05121 (±0.00255)b 0.00181 (±0.00048) b  

 
Both leaf species decomposed fast with 

breakdown rates being slightly, but not 
significantly, higher in Facély Mara (Tab. 1, ktotal). 
In accordance with its very high N content 
(5.1%), Millettia decomposed significantly faster 
than Albizia ([N] = 4.1%) in both types of leaf 
bags and in both streams. Leaf C:N ratios 
continuously increased with breakdown time, 
from 11.6 to 14.2 and 14.7 for Albizia in Facély 
Mara and Noulava, respectively, and from 9.8 to 
15.6 and 17.6 for Milletia in Facély Mara and 
Noulava, respectively (Fig. S1). Such a C:N 
increase with breakdown time is an uncommon 
pattern being probably due to the conjunction of 
high initial N leaf content and low dissolved 
inorganic N content in the stream water. 

The same discrepancy between leaf 
species occurred for microbial breakdown rates in 
both streams (Tab. 1). Importantly, microbial 
breakdown rates (kmicrobial) exceeded invertebrate-
driven breakdown rates (kinvertebrate) by about one 

order of magnitude, and this pattern was 
exacerbated in Millettia possibly resulting from 
its higher N content. Leaf-associated sporulation 
by aquatic hyphomycetes showed low maxima 
(0.59 and 0.63 mg leaf AFDM-1 d-1 for Albizia in 
Facély Mara and Millettia in Noulava, 
respectively) and late increases compared to the 
early peaks occurring in temperate streams (Fig. 
S1). The community structure of aquatic 
hyphomycetes on decomposing leaves was 
dominated by few species, mostly known for their 
tropical distribution (Table S1). Such 
consistently low reproductive activity and 
diversity have been reported from tropical 
streams (Graça et al. 2016, Jabiol et al. 2013). In 
the present study, the low peaks of sporulation 
rate may have been due to the very low dissolved 
inorganic N and P contents in the water of our 
streams, as shown in manipulative experiments 
on nutrient effect (Suberkropp & Chauvet 1995, 
Ferreira et al. 2006). It must however be 
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underlined that the preeminence of fungal 
contribution to leaf breakdown is much more 
consistent across tropical regions than aquatic 
hyphomycete reproductive activity, with the 
latter being highly variable (e.g. discrepancies of 
two orders of magnitude between Mathuriau & 
Chauvet 2002 and Ferreira et al. 2012). In 
contrast with temperate regions, sporulation rates 
in the tropics could thus not reflect fungal 
involvement in litter breakdown and be used as a 
reliable index of functional ecosystem 
impairment. The abundance of detritivore 
invertebrates peaked earlier than fungi but also at 
very low density (Fig. S1). The latter was 
however partially compensated for by the large 
individual body size and potentially substantial 
efficiency in leaf fragmentation as found in 
Caridina africana, a freshwater atyid shrimp that 
dominated detritivore assemblages (Table S1). 
The dominance of macroconsumer assemblages 
by shrimps is not uncommon in lowland streams 
of some regions, where they are shown to be 
efficient detritivores (e.g., Crowl et al. 2001). As 
a result, such lowland streams tend to differ much 
more from temperate streams than do high-
altitude tropical streams (Boyero et al. 2009). 
Interestingly the difference of leaf mass in FM 
and CM bags, i.e. the mass loss due to 
macroinvertebrates, approximately equaled the 
consumption by C. africana as calculated from (i) 
individual density on Millettia at 2 weeks in 
Facely Mara and (ii) consumption rate 
determined for another species of Atyidae 
(Atyaephyra desmarestii, Callisto 2006), and (iii) a 
compensation factor for the between-taxa 
differences in per capita mass (McKie et al. 2008). 
Such a rough extrapolation must be used with 
caution as the contribution to leaf fragmentation 
may vary greatly among species of Atyidae (e.g., 
Atyia lanipes and Atyaephyra desmarestii in Crowl 
et al. 2001 and Callisto 2006, respectively). 
Nevertheless this illustrates the potential 
implication of such freshwater shrimps in leaf 
litter breakdown, in particular when they 

dominate detritivore assemblages, even though 
they only contribute for a minor portion of total 
leaf mass loss in the present study.  

 

 

FIGURE 1. Ratio of microbial breakdown rate to 
total breakdown rate for two leaf litter species in two 
Guinean streams. The displayed relationship of this 
ratio against latitude [y = 8.83 / (latitude + 6.97)] is 
derived from two relationships determined in a global 
experiment and shown in Figs 2c and f in Boyero et 
al. (2011). 

Overall, the poor invertebrate diversity 
and their very low contribution to leaf breakdown 
relative to microorganisms, when compared to 
their temperate counterparts, were in accordance 
to reported global patterns (e.g., Boyero et al. 
2011) and even seemed to be exacerbated in our 
streams as reflected by very high kmicrobial / ktotal 
ratios (Fig. 1), possibly due to the high litter 
content in N. As anticipated in previous studies 
(Boyero et al. 2011, 2012), the loss of species and 
climate warming may have serious implications 
on the trophic structure and the whole ecosystem 
functioning of such streams. The contribution of 
cool-adapted detritivore taxa that may be close to 
their thermal maxima in the tropics (and thus 
particularly vulnerable to climate warming) has 
be suggested to be further reduced, and the 
conversion of organic compounds into CO2 
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through microbial breakdown to be stimulated 
leading to overall faster turn-over of organic C 
(Boyero et al. 2011). In the present streams of 
western Africa, such implications should 
nevertheless be tempered as the sensitivity of 
crustaceans to higher temperature as shown in 
Caridina (de Silva 1989, Hart 1983) may be lower 
than that of insect larvae many of which are cool-
adapted. Whether Caridina africana is eurytherm 
remains unknown to our knowledge while the 
upper thermal tolerance appears somewhat 
inconsistent across Caridina species (de Silva 
1989, Hart 1983), thus requiring complementary 
studies but still making our assumption plausible. 
Whereas the predominance of micro- vs macro-
decomposers is confirmed by the present study, 
the impact of future temperature increase may be 
less severe than in other tropical streams, 
stressing that regional particularities preclude any 
generalization about the consequences of global 
warming on the functioning of tropical stream 
ecosystems. 
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APPENDIX S1. Characteristics of study sites 
– Experimental and analytical procedures 

The study sites in Facély Mara and Noulava 
were located at an altitude of 634 and 550 m a.s.l., 
respectively. The mean stream width across the 
three sampling blocks was 3 and 4 m, and mean 
depth 35 and 45 cm, respectively. The streams 
exhibited running waters, leading to 
concentrations of dissolved oxygen close to 
saturation (92% for both streams). Facély Mara 
and Noulava are oligotrophic, with almost 
neutral waters (pH = 7.5 and 7.8, respectively), 
very low conductivity (31 and 30 µS/cm at 25°C, 
respectively) and low concentrations in both 
dissolved nitrate (0.88 and 0.46 mg/L N-NO3, 
respectively) and soluble reactive phosphorus 
(0.007 and 0.016 mg/L P-PO4, respectively). 
Determinations were made in situ by using a 
multi-parameter probe (Multi-1971, WTW, 
Weilheim, Germany) and a portable 
spectrophometer (AL800, Aqualytic, Dortmund, 
Germany) with appropriate reagents for nitrate 
and phosphorus. Due to heavy logistical 
constrains, the above-mentioned chemical 
determinations of water quality were made at 
only one occasion, i.e. that coinciding with 
sampling at the 6th week of litter breakdown. 
Water temperature, as recorded by data loggers 
(HOBO UA-001-64, Bourne, MA, USA) every 
30 mn, was fairly stable over leaf breakdown 
(ranges of 21.9-23.4 and 22.0-23.3 °C in Facély 
Mara and Noulava, respectively, with averages of 
22.6 °C in both streams).  

In the laboratory, leaves from CM bags 
were gently washed under tap water to remove 
sediments and leaf-associated 
macroinvertebrates, the latter being collected on 

a 500-µm sieve and stored in ethanol (70% 
vol/vol). Leaves from FM bags were also washed, 
and five leaf discs (diameter: 12 mm) per sample 
were cut from different leaves avoiding the 
central vein and used to determine the fungal 
sporulation rate (see below). The remaining leaf 
material from both CM and FM bags was dried 
to constant mass at 105°C for 48 h and weighed 
(±0.01 g). The dry mass of the five leaf discs, as 
determined at the end of the sporulation assay, 
was added to the corresponding leaf sample. The 
ash-free dry mass (AFDM) was extrapolated 
from aliquots of ground dry litter (0.25 ± 0.02 g) 
burnt at 550°C for 3 h and weighted to determine 
the ash content. Leaf litter contents in organic 
carbon and nitrogen were determined on aliquots 
from CM and FM bags by using an Organic 
Elemental Analyzer (Flash 200, ThermoFisher 
Scientific, Waltham, MA, USA). 

Leaf discs were incubated at ambient 
temperature (28 ± 1°C) for 2 days in 100-mL 
Erlenmeyer flasks containing 20 mL of filtered 
(GF/ C, 1.2 µm pore size, Whatman, Maidstone, 
UK) water of the corresponding stream, and 
placed on an orbital shaker to induce sporulation. 
Spore suspensions together with rinsing water 
were adjusted to 40 ml and fixed with 5 mL of 
37.5% formaldehyde. Aliquots of these 
suspensions were later filtered (Millipore 
SMWP, 5 µm pore size, Billerica, MA, USA) 
and stained with 0.05% (mass/vol) Trypan blue 
in 60% lactic acid (Gessner et al. 2003). The 
released spores of aquatic hyphomycete were 
numbered under the microscope at x200 and 
identified using identification keys (e.g., Chauvet 
1990, Gulis et al. 2005) and relevant literature. 
The rate of spore production was used as an index 
of leaf-associated fungal abundance and/or 
activity. 

Exponential breakdown rates were 
determined by non-linear regression analyses and 
log-transformed rates compared by ANCOVA 
(Tukey HSD) using XLSTAT 2015.2.02. 
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FIGURE S1. Carbon-to-Nitrogen ratio (A) of two leaf species (Albizia 
zigia:  / ; Millettia zechiana:  / ) decomposing in two Guinean 
streams, and litter-associated fungal sporulation rate (B) and number of 
macroinvertebrate individuals (C). 
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TABLE S1. Aquatic hyphomycete (A) and macroinvertebrate (B) taxa associated with two litter 
species decomposing in two Guinean streams 

A. Aquatic hyphomycetes 

Anguillospora longissima (Saccardo & Sydow) Ingold 
Anguillospora filiformis Greathead 
Anguillospora furtiva? Descals 
Angulospora aquatica Nilsson 
Beltrania rhombica Penzig 
Campylospora chaetocladia Ranzoni 
Clavariopsis aquatica De Wildeman 
Clavariopsis brachycladia Tubaki 
Diplocladiella scalaroides G. Arnaud 
Lateriramulosa uni-inflata Matsushima 
Lunulospora curvula Ingold 
Lunulospora cymbiformis K. Muria 
Margaritispora aquatica Ingold 
Nawawia filiformis (Nawawi) Marvanová 
Pyramidospora densa Alasoadura 
Tricladium angulatum Ingold 
Tripospermum camelopardus Ingold, Dann & P.J. McDougall 
Tripospermum myrti (Lind) S. Hughes 
Triscelophorus acuminatus Nawawi 

B. Macroinvertebrates 

Order  Family  Genus 

Decapoda Atyidae  Caridina 
Decapoda Potamonautidae Potamonautes 
Ephemeroptera Leptophlebiidae Adenophlebia  
Ephemeroptera Ephemeridae Ephemera 
Ephemeroptera Heptageniidae Epeorus 
Plecoptera Perlidae  Neoperla 
Odonata  Aeshnidae
 Aeshna 
Odonata  Libellulidae
 Libellula 
Heteroptera Belostomatidae Appasus 
Heteroptera Veliidae  Velia 
Heteroptera Gerridae Gerris 
Coleoptera Gyrinidae Orectogyrus 
Diptera  Psychodidae  
Diptera  Chironomidae Chironomus 
Diptera  Tabanidae Tabanu
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Abstract 

Low-order streams of Upper Guinea receive substantial leaf litter inputs and are 
characterized by intermittent flow. We hypothesized litter decomposition in such 
streams to be (i) fast due the expectedly high nutrient content of tropical litter, and (ii) 
mostly driven by microorganisms due to the widely revealed paucity of tropical 
macroinvertebrate consumers even exacerbated here by water temporariness. 
Decomposition rates of two common riparian tree species, Alchornea cordifolia and 
Pterocarpus santalinoides, in two streams ranged from 0.0287 and 0.0649 d-1. The 
process was clearly governed by microbial decomposers as shown by very low mass 
loss discrepancy between fine and coarse mesh bags, a lack of shredders and high leaf-
associated fungal biomass (up to 0.92 and 0.37 mg ergosterol g-1 litter AFDM for 
Alchornea and Pterocarpus, respectively) together with moderate conidial production 
rate, though. In such savannah streams, the absence of leaf-shredding invertebrates 
appears to be compensated by a high microbial activity, providing an ultimate case for 
the reported preponderance of microbial decomposers over invertebrate ones at low 
latitudes. In contrast with temperate temporary streams, the processing of leaf litter from 
riparian trees, which are characterized by high N and P contents, is sufficiently fast to 
be not affected by flow intermittency. 

	

Key words: breakdown, fungi, microbial decomposers, temporary stream, West Africa 
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Introduction 

Leaf litter decomposition is well-known as a 
crucial process for stream ecosystems worldwide 
(Wallace et al. 1997; Gessner et al. 2010). A 
large proportion of streams, especially low-order 
forested ones, receive considerable amounts of 
organic matter in the form of plant litter (mainly 
leaves) from riparian or surrounding trees, which 
is metabolized as a source of carbon and nutrients 
and incorporated into the detrital food web due to 
decomposers’ activity (Benfield 1997; Graça 
2001; Gessner et al. 2007). This has been very 
well documented from temperate regions 
(Abelho 2001); however, even though the 
importance of litter input and subsequent 
decomposition also holds at low latitudes, this 
process has been much less attention in tropical 
streams. Most studies have dealt with either or 
both of the two intrinsic and extrinsic biotic 
drivers of litter decomposition, i.e. litter quality 
and decomposers’ activity, respectively. On one 
hand, the examination of litter quality has led to 
diverging conclusions. It was reported to be 
lower in the tropics than at higher latitudes 
(Makkonen et al. 2012; García-Palacios et al. 
2016) but Yuan and Chen (2009) found a 
consistently higher nitrogen (N) content and 
lower phosphorus (P) content in senesced leaves 
from tropical forests compared to other biomes, 
suggesting that P may be limiting for 
decomposers’ activity. On the other hand, 
according to Irons et al. (1994) the relative 
contribution of the two main leaf litter 
decomposers, leaf-shredding macroinvertebrates 
(shredders) and fungi, would tend to shift along 
the latitudinal gradient, with the former and the 
latter dominating in temperate and tropical 
regions, respectively. This is rather well 
supported by data from global-scale experiments 
(Boyero et al. 2011b, 2012), but such conclusions 
are generally drawn from a limited number of 
tropical streams which furthermore exhibit a 
great across-site variability in both litter 
decomposition rates (Boyero et al. 2015) and 
relative importance of leaf-shredding 
macroinvertebrates (Boyero et al. 2009).  
Very little information on leaf litter 
decomposition is available from West Africa. A 
recent study reported high decomposition rates, 
possibly due to very high leaf content in N, and 
the dominance of fungi over leaf-shredding 
macroinvertebrates from streams running at 
low/mid-altitude in Forested Guinea (Tenkiano 
& Chauvet 2017). Large-body sized, potentially 

efficient shredders (freshwater shrimps) occurred 
in these streams, but their very low density 
resulted in a marginal effect on leaf 
fragmentation, as illustrated by one-order 
magnitude discrepancies in microbial and 
invertebrate-driven decomposition rates. In 
contrast with southern streams of Forested 
Guinea, a number of streams and rivers of Upper 
Guinea flow in savannah, a common tropical 
vegetation and the dominant biome in West 
Africa. In Upper Guinea, savannah is typically 
composed of tall grasses and shrubs associated 
with sparse trees, the latter becoming denser 
along streams and rivers. In this region, rainfall 
being condensed in five months of the year, most 
rivers (especially the smaller ones) suffer a long 
period of drought. As a consequence, some 
stream sections may dry out while others consist 
in temporary pools fed by groundwater seepage. 
Benthic communities can thus maintain until 
flow resumes, i.e. generally from June. Since 
these streams of Upper Guinea receive 
substantial inputs of leaf litter, even in cultivated 
areas, their fate and use by decomposers are 
questionable given the specificity of flow regime 
and possible implications for the decomposer 
communities. Data on leaf litter decomposition 
and involved organisms for streams in savannah 
are invaluable when considering the very wide 
extent of this biome. The only region of tropical 
savannah where this ecosystems process has 
received some attention is Cerrado, in central 
Brazil (Wantzen & Wagner 2006; Gonçalves, 
Graça & Callisto 2006). In Cerrado streams, leaf 
decomposition is slowed down by the rarity of 
shredders and the very low levels of dissolved 
nutrients in water (Gonçalves, Graça & Callisto 
2007; Moretti et al. 2007). Nevertheless, even 
from this region information remains scarce, and 
findings cannot be extended to other savannah 
streams due to Cerrado peculiarities. The lack of 
knowledge about savannah streams is 
particularly detrimental not only due to their 
representativeness in the tropics, particularly in 
Africa, but also when generalization about 
organic carbon cycling across broad latitudinal 
patterns is searched (Boyero et al. 2011b). 
Furthermore, the question is also pregnant in the 
context of the growing global warming concern 
since West Africa is one of the regions expected 
to endure severe warming during early and late 
21st century (IPCC 2013), which depending on 
process modalities including decomposers’ 
relative contribution may have serious 
consequences.  



	

188	

	

To answer these questions, we examined the 
decomposition of two common leaf litter species 
in two streams of Upper Guinea exhibiting a flow 
regime typical of savannah. Our a priori 
hypotheses were that litter decomposition in such 
streams to be (i) fast due the expectedly high litter 
nutrient content in line with previous results from 
Forested Guinea, and (ii) mostly driven by 
microorganisms due to the widely reported 
paucity of tropical macroinvertebrate consumers 
even exacerbated here by water temporariness. 

Study sites 

This study was carried out in two streams nearby 
the city of Kankan in Upper Guinea (Western 
Africa). Boutroun (10°41’45.8” N; 9°28’57.5” 
W; alt. 378 m a.s.l.) and Djodon (10°30’13.1” N; 
9°28’16.2” W ; alt. 374 m a.s.l.) are 2nd-order 
tributaries of the Milo River, itself being a major 
tributary of the Niger River. Substratum 
consisted in sand, gravel and cobbles, with silt 
and clay at some places. The mean stream width 
was 2.5 and 5 m, and the mean depth 0.22 and 
0.35 m as determined on the first day of the litter 
decomposition experiment in Boutroun and 
Djodon, respectively. Some sections along 
stream courses endured droughts, which were 
generally more severe in Boutroun. Water flow at 
the experimental site was continuous from end-
June to December (Boutroun) or February 
(Djodon). These streams are affected by 
moderate anthropic activities including 
agriculture, hand-washing and brick-making, 
which however don’t modify their oligotrophic 
status. Both streams run in a savannah landscape 
and are surrounded by deciduous trees of various 
species (e.g., Detarium senegalensis, Ficus 
capensis, Macaranga heterophylla, Mimosa 
pigra, Parinari congensis Uapaca heudelotii, 
Vitex doniana). Alchornea cordifolia (Schumach. 
& Thonn.) Müll. Arg. (Euphorbiaceae) and 
Pterocarpus santalinoides L'Hér. ex DC. 
(Fabaceae), two common tree species in Western 
Africa and among the most abundant species in 
the vicinity of both streams, were selected for the 
litter decomposition experiment.  

Methods 

Experimental set-up 

Five g (± 0.05 g) of freshly-fallen leaves from 
either species were enclosed in fine (FM, 0.5 
mm) or coarse mesh (CM, 9 mm) bags and 

exposed in three blocks along each stream on 14 
July 2015. FM bags restricted leaf decomposition 
to microorganisms whereas CM bags offered 
potential access to both macroinvertebrate and 
microbial decomposers. A total of 48 leaf bags 
(i.e. 2 leaf species × 2 mesh sizes × 3 blocks × 4 
sampling dates) were deployed in each stream. 
One leaf bag per leaf species, mesh size and block 
was removed from each stream after 14, 28, 42 
and 59 days. In the laboratory, the decomposed 
leaves were individually rinsed with water to 
remove fine particulate matter and the rare 
macroinvertebrates (CM bags). The latter were 
stored in ethanol (70% vol/vol). Ten leaf discs 
(diameter: 12 mm) per sample from FM bags 
were cut from different leaves avoiding the 
central vein and used to determine the mycelial 
biomass and fungal sporulation rate (see below). 
The remaining leaf material was oven- dried to 
constant mass (105 °C, 48 h) and weighed to the 
nearest 0.1 mg, before being ground with a 
Culatti micro-hammer mill (2-mm mesh). 
Aliquots (ab. 250 mg) of ground leaves were 
ignited in a muffle furnace (550 °C, 3 h) to 
determine ash content and calculate the 
proportion of ash-free dry mass (AFDM) in leaf 
dry mass. Five unexposed batches of both leaf 
species were used to determine the initial AFDM 
and oven-dried (105°C) mass to ambient-
temperature mass ratio of leaves according to the 
procedures above. 

Physical and chemical characteristics of streams 

Water temperature was recorded by data loggers 
(HOBO UA-001-64, Bourne, MA, USA) every 
30 min over the leaf decomposition experiment. 
Chemical determinations were made in situ by 
using a multi-parameter probe (Multi-1971, 
WTW, Weilheim, Germany) for conductivity, 
pH and oxygen concentration, and a portable 
spectrophometer (AL800, Aqualytic, Dortmund, 
Germany) with appropriate reagents for nitrate 
and phosphorus. Due to heavy logistical 
constrains, these determinations were made on 
only one occasion, i.e. that coinciding with 
sampling at day 14 (conductivity, pH, oxygen 
concentration) or day 42 of litter decomposition 
(nutrients concentration). 

Community structure, abundance and 
activity of fungal decomposers 

Leaf content in ergosterol as a surrogate for 
mycelial biomass was determined as described in 
Gessner (2005a). Five of the ten leaf discs per 
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sample were stored in methanol/KOH in a cool 
place. Ergosterol extraction and saponification 
was achieved by heating the discs in 
methanol/KOH to 80 °C for 30 min before being 
cooled to 4 °C for 30 min. The extracts were 
purified using solid-phase extraction cartridges 
(Oasis HLB, 60 mg, 3 cc, Waters, Milford, MA, 
USA) and ergosterol was quantified by high- 
performance liquid chromatography (HPLC 
360/442, Kontron, Eching, Germany). The HPLC 
system was equipped with a LiChroCART 250-4 
LiChrospher 100 RP-18 (5 µm) column (Merck, 
Darmstadt, Germany) maintained at 33 °C, the 
mobile phase was 100% methanol with a flow 
rate of 1.4 mL min-1, and the detector wavelength 
set at 282 nm.  
The	other	sets	of	five	leaf	discs	were	incubated	

at	 ambient	 temperature	 (26	 ±	 1°C)	 for	 48	 h	 in	

Petri	dishes	containing	20	mL	of	filtered	(GF/	C,	

1.2	 µm	 pore	 size,	 Whatman,	 Maidstone,	 UK)	

water	of	the	corresponding	stream,	and	placed	

on	 an	 orbital	 shaker	 (100	 rpm)	 to	 induce	

sporulation.	 Spore	 suspensions	 together	 with	

rinsing	water	were	adjusted	to	40	ml	and	fixed	

with	 5	 mL	 of	 37.5%	 formaldehyde.	 Ten-mL	

aliquots	of	these	suspensions	were	later	filtered	

(Millipore	SMWP,	5	µm	pore	size,	Billerica,	MA,	

USA)	 and	 stained	with	 0.1%	 (mass/vol)	 Trypan	

blue	 in	 60%	 lactic	 acid	 (Gessner,	 Bärlocher	 &	

Chauvet	 2003).	 The	 released	 spores	 of	 aquatic	

hyphomycete	 were	 counted	 under	 the	

microscope	 at	 x200	 and	 identified	 using	

identification	keys	(e.g.,	Chauvet	1990,	Gulis	et	
al.	2005)	and	relevant	literature.		

Chemical composition of litter 

Leaf litter contents in organic carbon and 
nitrogen were determined on five aliquots from 
FM bags by using an Organic Elemental 
Analyzer (Flash 200, ThermoFisher Scientific, 
Waltham, MA, USA). The initial leaf contents in 
cellulose and lignin were determined on five 
aliquots according to the procedure described in 
Gessner (2005). Mg and Ca determinations were 
obtained from five aliquots of 100 mg of ground 

litter which was weighted in polypropylene 
Digitubes (SCP Science France, Courtaboeuf) 
and to which 4 mL of ultrapure HNO3 (65-67% 
optima grade Sigma Aldrich) was added, and 
which was then heated on a hotplate at 90°C 
overnight. Digested solutions were diluted to 30 
mL using ultrapure water (mQ system - 
Millipore) before Mg and Ca concentrations to be 
determined using a Thermo Electron IRIS 
Intrepid II ICP-OES. Blanks were negligible and 
reference materials (NIST 1515 Apple Leaves 
and WEPAL-IPE-176 - Reed / Phragmites 
communis) were used to ensure good recovery 
and quality of the results. 

Data analyses 

The rate of litter decomposition, k, was 
determined according to the exponential model: 
Mt = M0 . e–k . t, where Mt and M0 are the 
remaining and initial ash free dry mass (AFDM) 
of leaves, respectively, and t the exposure time 
(in days), as derived from the decay model 
(Boulton & Boon 1991). Rates were determined 
by non-linear regression analyses and log-
transformed rates were compared by ANCOVA 
(Tukey HSD) using XLSTAT 2015.2.02. 

Results 

Water quality 

Water of Boutroun and Djodon were circum-
neutral (pH: 6.33 and 6.54, respectively) and 
exhibited low mineralisation (conductivity: 15.2 
and 29.9 µS/cm, respectively). Oxygen 
concentration in Boutroun and Djodon was 6.83 
and 7.04 mg/L corresponding to 81 % and 86 % 
of saturation, respectively. Dissolved nitrate 
concentrations were very low (0.003 and 0.023 
mg/L in Boutroun and Djodon, respectively) 
compared to soluble reactive phosphorus 
concentrations, which reached 0.33 and 0.12 
mg/L, respectively. Water temperature recorded 
over leaf breakdown was relatively stable. The 
mean values, i.e. 26.3 and 25.5 °C in Boutroun 
and Djodon, respectively, were close but diel 
temperature oscillations were higher in Boutroun 
(> 4 °C) than in Djodon (1 °C on average). 

Table	1.	Total,	microbial,	and	invertebrate-driven	litter	breakdown	rates	of	two	leaf	species	(Alchornea	
cordifolia	 and	 Pterocarpus	 santalinoides)	 in	 two	 Guinean	 savannah	 streams,	 as	 determined	 from	

coarse-mesh	bags,	 fine-mesh	bags,	and	the	difference	 in	mass	 loss	between	coarse-mesh	and	fine-

mesh	bags,	respectively.	Average	from	n=3	per	stream	and	leaf	species	(±	Asymptotic	Standard	Error).	

Rates	for	Stream	×	Leaf	species	treatments	with	the	same	letter	are	not	significantly	different	(Tukey	
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HSD,	P	>	0.05).	

Stream	 Leaf	species	 ktotal	(d-1
)	 kmicrobial	(d

-1
)	 kinvertebrate	(d-1

)	

Boutroun	 Alchornea	 0.0649	(±0.0047)
a
	 0.0387	(±0.0029)

a
	 0.0045	(±0.0007)

a
	

Boutroun	 Pterocarpus		 0.0291	(±0.0020)
b
	 0.0195	(±0.0017)

a
	 0.0040	(±0.0007)

a,b
	

Djodon	 Alchornea	 0.0558	(±0.0039)
a,b
	 0.0426	(±0.0026)

a
	 0.0006	(±0.0009)

b	

Djodon	 Pterocarpus	 0.0287	(±0.0029)
b	

0.0226	(±0.0022)
a	

0.0019	(±0.0007)
	b
	

Initial litter quality 

Alchornea and particularly Pterocarpus 
exhibited high initial nutrient contents. N 
contents were 2.36 ± 0.20 % (mean ± SE) and 
3.06 ± 0.05 % resulting in C/N ratios of 22.2 and 
17.2, for Alchornea and Pterocarpus, 
respectively. P contents were 0.137 ± 0.001 % 
and 0.179 ± 0.001 % for Alchornea and 
Pterocarpus, respectively. The same discrepancy 
occurred in leaf contents in Mg, i.e. 0.192 ± 
0.006 % and 0.270 % ± 0.010 %, respectively. 
The difference was however opposite for the 
litter content in Ca, i.e. 1.500 ± 0.192 % and 
0.401 ± 0.020% for Alchornea and Pterocarpus, 
respectively. Finally, initial contents in structural 
compounds were much higher in Pterocarpus 
(cellulose: 28.3 ± 1.5 %; lignin: 34.3 ± 0.8 %) 
than in Alchornea (20.5 ± 1.0 % and 22.5 ± 0.2 
%, respectively). 

Changes in C/N ratios 

C/N ratios of decomposing leaf litter of 
Alchornea and Pterocarpus exhibited different 
patterns, but these patterns were homogeneous 
between streams (Fig. 2A). Alchornea showed an 
initial drop to a value of about 13 at 14 d, 
followed by a regular but moderate increase (up 
to about 14 and 18 in Boutroun and Djodon, 
respectively). Such decrease and subsequent 
increase were almost undetectable in 
Pterocarpus resulting in a rather stable pattern 
over the 56-d period. 

Litter decomposition rates 

Total decomposition rates (ktotal) ranged from 
0.0278 to 0.0649 d-1 (Table 1). Both species 
decomposed fast, but rate for Alchornea was 
twice as high as for Pterocarpus and significantly 

higher in Boutroun for the former species than the 
latter in both streams (Tukey HSD, P < 0.05). An 
illustration of the fast decomposition of 
Alchornea was that no leaf litter remained in CM 
bags at the last sampling date (Fig. 1). In contrast 
with leaf species, the differences in ktotal between 
streams were weak. Microbial decomposition 
rates (kmicrobial) ranged from 0.0195 to 0.0426 d-1 
(Table 1). The same between-species 
discrepancies as found for total rates were 
observed for microbial rates. Microbial 
decomposition contributed to a major portion of 
total leaf mass loss, as shown by the examination 
of both curves on Fig. 1 as well as the comparison 
with invertebrate-driven decomposition rates 
(kinvertebrate; Table 1). The latter were very low, 
ranging from 0.0006 to 0.0045 d-1 (Table 1). 
kinvertebrate was however more than twice as high in 
Boutroun compared to Djojon for both species, 
with this difference being significant for 
Alchornea (Tukey HSD, P < 0.05). As a 
consequence, kmicrobial largely exceeded 
kinvertebratewith the difference even reaching two 
orders of magnitude in Djodon. 
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Fig. 1. Mass loss of two leaf species (Alchornea 
cordifolia, Pterocarpus santalinoides) decomposing 
in fine mesh bags (¡) and coarse mesh bags (l) in two 
Guinean savannah streams 

 

 

Fig. 2. Carbon-to-Nitrogen ratio, leaf content in 
ergosterol, and litter-associated fungal sporulation rate 
for two leaf species (Alchornea cordifolia, 
Pterocarpus santalinoides) decomposing in two 
Guinean savannah streams 

Leaf-associated decomposers 

Fungal dynamics on decomposing litter were 
assessed through mycelial biomass accrual 
(ergosterol concentration; Fig. 2) and 
reproductive activity (conidial production; Fig. 
2). Ergosterol concentration was minute (25.0 µg 
ergosterol g−1 leaf AFDM) in senescent 
Alchornea litter prior to submersion, but an initial 
contamination was detectable in Pterocarpus 
(73.1 µg ergosterol g−1 leaf AFDM). Both litter 
species showed humped-shape changes in 
concentration with time, which were more 
pronounced for Alchornea, especially in 
Boutroun (Fig. 2). The latter reached a maximum 
concentration of 923.5 ± 117.7 (SE) µg g−1 at 14 
d, whereas the peak occurred later in Djodon 
(474.5 ± 167.3 µg g−1 at 42d). Changes were very 
similar for Pterocarpus in both streams with 
maxima of 371.9 ± 87.6 and 298.2 ± 14.1 µg g−1 
in Boutroun and Djodon, respectively, occurring 
at 28 d. 
 
The same humped-shape patterns were found for 
conidial production (Fig. 2). However, 
discrepancies occurred between streams and not 
litter species like for ergosterol concentrations. In 
Boutroun, maxima for both litters were similarly 
low (123 ± 58 and 114 ± 75 µg−1 leaf AFDM d−1 
for Alchornea and Pterocarpus, respectively) and 
occurred at 28 d. In Djodon, conidial production 
rate reached higher peak values of 670 ± 214 and 
593 ± 202 µg−1 d−1 at 28 or 42 d for Alchornea 
and Pterocarpus, respectively. A total of 17 
aquatic hyphomycete species were identified 
from their conidia released from Alchornea litter, 
with 15 of them being also found in Pterocarpus 
(Table S1). Clavariopsis brachycladia, 
Lunulospora cymbiformis and Triscelophorus 
acuminatus were the dominant species in both 
leaf species and streams. 
Very few leaf-associated macroinvertebrates 
were collected, only on Pterocaprus and all 
belonging to Baetidae (Ephemeroptera; 6 
individuals in total) and Distiscidae (Coleoptera; 
3 individuals in total) and corresponding to 
collectors and predators, respectively. No 
shredders thus occurred on decomposing leaves.  

Discussion 

In accordance with our hypotheses, both leaf 
species decomposed fast consistently with their 
high nutrient contents and the similarly high 
decomposition rates for two other litter species 
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reported from a close region of Guinea (Tenkiano 
& Chauvet 2017). The between-leaf species 
discrepancies in structural compounds and 
micronutrient contents likely contributed to their 
two-fold difference in decomposition rates. Leaf-
associated microbial dynamics as referred to 
accumulated mycelial biomass was consistent 
with this difference, but the effect of stream 
strikingly overwhelmed that of leaf species when 
examining fungal reproductive activity, a 
parameter sensitive to stressing conditions 
(Lecerf & Chauvet 2008). The absence of 
shredders in both streams resulted in the 
supremacy of microbial over invertebrate 
decomposers, to an extent that has only been 
documented from specific tropical streams 
(Boyero et al. 2015). Overall, the intermittent 
regime of our savannah streams tended to 
amplify the detrimental conditions prevailing in 
the tropics for leaf-decomposer invertebrates. 
Even though speculative and only based on the 
comparison with different litter species 
decomposing in nearby permanent streams 
(Tenkiano & Chauvet 2017), the microbial leaf 
colonization and contribution to decomposition 
in these tropical temporary streams appeared to 
overcompensate for the lack of invertebrate 
decomposers as judged by the uncommonly fast 
mycelial biomass accrual and strong litter 
decomposability. Moreover, in contrast with 
temperate temporary streams (Datry et al. 2011), 
the processing of leaf litter from riparian trees, 
which are characterized by high N and P 
contents, is sufficiently fast to be not affected by 
flow intermittency. 

Leaf quality as a driver of 
decomposability 

A prime driver of decomposition rate of leaves in 
streams lies in their initial chemical quality 
(Webster & Benfield 1986; Gessner et al. 2007). 
High nutrient contents are favourable to the 
growth, and thus activity, of both microbial and 
invertebrate decomposers (Bärlocher & Kendrick 
1976; Graça 2001). In addition to litter N and P 
and their stoichiometry, a recent across-biomes 
and ecosystems experiment has stressed the 
importance of micronutrients like Mg and Ca 
(García-Palacios et al. 2016). Here, the litter 
species exhibiting the highest contents in N, P 
and Mg (Pterocarpus) decomposed slower than 
the other species (Alchornea). In contrast, the 
much higher Ca content of Alchornea was 
consistent with its faster decomposition. Whether 

this, the lower concentration in lignin – a 
parameter well correlated to decomposition rate 
(Gessner & Chauvet 1994) – or both factors were 
responsible for its higher decomposition rate 
remains difficult to assert due to the limited set of 
species examined in our study. Nevertheless, 
lignin/N ratios of both species (i.e., 9.5 and 11.2 
for Alchornea and Pterocarpus, respectively) as 
a composite decomposability predictor (Melillo, 
Aber & Muratore 1982; Enriquez, Duarte & 
Sand-Jensen 1993) are relatively close, implying 
that the 4-fold discrepancy in leaf content in Ca, 
as a critical element for fungal growth and 
activity (Jenkins & Suberkropp 1995) is likely 
responsible for the faster microbial (and total) 
decomposition of Alchornea. 
The very high litter contents in N and P, 
especially for tropical species (although the high 
N content in Pterocarpus was coherent with its 
taxonomic status among the N-fixing 
Fabaceae/Leguminosae), may have further 
contributed to their strong decomposability. 
Examination of the unchanged C/N ratio in 
Pterocarpus leaves over decomposition (Fig. 1) 
suggests a ‘saturation’ of their content in N, 
which facilitated decomposition. Similarly, the 
favourably high Ca and Mg contents found in our 
leaf species are not consistent with the low values 
reported for leaf species from the tropics 
compared to other biomes (García-Palacios et al. 
2016). Overall, both tree species thus appeared to 
contrast with other tropical leaf species, many of 
which are further characterised by high defence 
compounds (Stout 1989). The discrepancies in 
leaf quality and, in cascade, decomposability 
among tropical leaves has already been 
documented, which has led to the difficulty to 
establish consistent latitudinal trends (Campbell 
& Fuchshuber 1995; Boyero et al. 2015). 

Predominance of fungal decomposers in 
savannah streams 

Our study highlights the strong involvement of 
leaf-associated microfungi in litter 
decomposition in tropical streams, not only based 
on the relatively high microbial decomposition 
rates but also the substantial mycelial biomass 
accrual and sporulation rates. While supporting 
some previous findings (e.g., Abelho et al. 2005, 
Mathuriau & Chauvet 2002), this contrasts with 
other reports from tropical regions where 
mycelial biomass and fungal reproductive 
activity are much lower, i.e. by one or two orders 
of magnitude, that in temperate counterparts 
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(Ferreira et al. 2012, Gonçalves et al. 2007; cf. 
Graça et al. 2016). Here, our peak of ergosterol 
concentration (>900 µg g−1, Alchornea, 
Boutroun, 14 d) is higher than most values 
reported from the literature (Gessner 1997). 
Possible explanations lie in (i) the occurrence of 
other fungi than aquatic hyphomycetes, which 
would possibly not be involved in 
decomposition, and/or (ii) high mycelial 
concentration in ergosterol in the dominant 
aquatic hyphomycete species (i.e., Clavariopsis 
brachycladia, Lunulospora cymbiformis, and 
Triscelophorus acuminatus) translating into 
lower ergosterol-to-mycelium conversion factors 
(still not documented) and thus mycelial biomass. 
The former explanation is supported by the 
uncommon early peak of ergosterol, which is 
generally reported to occur later that sporulation 
in aquatic hyphomycetes (Gessner et al. 2007). 
Interestingly, leaf species and stream affected 
differently the production of mycelial biomass 
and fungal reproductive activity. In particular, a 
6-fold lower peak of conidial production 
occurred in Boutroun compared to Djodon, 
which was consistent across leaf species (Fig. 2). 
Such a depressed fungal activity could be due to 
the more severe drying regime in Boutroun, 
which could have altered the pool of aquatic 
hyphomycete conidia or propagules as inocula 
for both leaf litter species (Romaní et al. 2017). 

Exacerbation of the lower implication of 
tropical invertebrates 

The lack of leaf-eating invertebrates in our study 
represents an extreme case of the lower 
involvement of shredders relative to fungal 
decomposers in the tropics (Boyero et al. 2011a; 
b). The latitudinal trends hypothesized by Irons 
et al. (1994) are thus reinforced by our findings, 
which may be further illustrated by the rate of 
microbial decomposition rate to total 
decomposition rate ranging, for both leaf species 
and both streams, from 60 % (Alchornea, 
Boutroun) to 79 % (Pterocarpus, Djodon; Table 
1). Such values are very close to ratios 
determined for other leaf species and streams of 
Forested Guinea (range: 60 – 77 % in Fig. 1; 
Tenkiano & Chauvet 2017). In the present case, 
the absence of shredders may have been due to a 
conjunction of factors including (i) the 
detrimental effect of high stream temperature (ca. 
26 °C) even amplified by diel oscillations and 
maxima >30 °C (Boutroun), (ii) the hydrological 
regime altered by prolonged drought periods 

limiting the niches for aquatic animals, and/or 
(iii) the possible occurrence of shy detritivores 
such as crabs and shrimps that escaped when leaf 
bags were retrieved. Even though we didn’t 
collect any of such crustaceans, their presence 
cannot be precluded as they are known to occur 
in nearby savannah streams, and could thus 
explain the (small) discrepancies in leaf mass loss 
between coarse- and fine-mesh bags as with 
shrimps in Forested Guinea (Tenkiano & 
Chauvet 2017).  
Our streams in Upper Guinea are representative 
of many savannah streams of West Africa, also 
characterized by intermittent flow. Such 
savannah streams are expected to show a 
similarly fast recycling of (micro)nutrient-rich 
plant organic matter with microorganisms, 
particularly fungi, compensating for the apparent 
lack of invertebrate decomposers. To some 
regards, the functioning of these ecosystems 
resembles that of other savannah streams like in 
Cerrado (Brazil) where microbial decomposers 
also counterweighed the lack of detritivores 
(Gonçalves et al. 2007). However the apparently 
tougher leaf litter possibly together with 
particular environmental settings prevailing in 
Cerrado strongly impeded decomposition 
(Gonçalves et al. 2007), thus contrasting with the 
rapid leaf mass loss observed in Upper Guinea. 
Future works should aim at better characterizing 
the factors controlling the functioning of 
savannah streams and apprehending both their 
similarities and differences as they seem to be 
excellent illustrations of the variability of tropical 
stream ecosystems (Boyero et al. 2015).  
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In	 forested	 streams,	 where	 primary	 production	 is	 very	 limited,	 allochthonous	 leaf	 litter	 is	 an	
important	 source	of	 carbon	and	energy	 for	 detrital	 food	webs.	 Thus	 litter	 decomposition,	which	
involves	fungi	and	bacteria,	is	a	key	ecosystem	process.	Current	knowledge	of	the	global	patterns	in	
the	diversity	of	 litter-associated	microbes	 in	streams	 is	 limited.	Here	we	report	on	the	 first	 large	
scale	study	based	on	plant	litter	colonisation	experiments	in	19	globally	distributed	stream	locations	
between	69°N	and	44°S.	Interestingly,	richness	of	fungi	showed	no	clear	trend	from	the	equator	to	
the	poles,	and	there	was	no	apparent	influence	of	major	climatic	factors	or	biogeographic	realms.	
This	 outcome	 for	 fungi	 contrasts	 sharply	 with	 the	 response	 of	 bacterial	 richness,	 which	 was	
consistent	with	the	latitudinal	diversity	gradient	(LDG)	that	has	been	reported	for	macroorganisms	
and	soil	fungi;	bacterial	richness	also	reflected	global	variation	in	rainfall.	These	trends	were	related	

to	a	preponderance	of	endemic	bacterial	�	taxa	in	the	tropics,	whereas	the	same	degree	of	tropical	
endemism	 was	 not	 observed	 for	 fungi.	 Although	 both	 fungi	 and	 bacteria	 exhibited	 moderate	
endemism	 limited	 to	 certain	 biogeographic	 realms;	 strikingly,	 they	 were	 most	 clearly	 grouped	
according	to	thermal	preferences	than	to	biogeographic	realms,	despite	their	contrasting	latitudinal	
diversity	patterns.	 
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Introduction	
Microbes, especially fungi and bacteria 
are major players in the litter 
decomposition in streams, (Boyero et al., 
2011; Gessner et al., 2010; Tank et al., 
2010; Woodward et al., 2012) influencing 
ecosystem carbon dynamics on land and 
in freshwater (Handa et al., 2014). The 
role of freshwater ecosystems as 
components of the global carbon cycle is 
being increasingly acknowledged 
(Martinez, et al. 2014; Perkins et al., 
2012). Streams have been identified as 
hotspots of CO2 emission (Battin, et al., 
2009; Perkins et al., 2012), because they 
receive organic carbon of terrestrial origin 
and its in-stream decomposition releases 
CO2 to the atmosphere. It is therefore 
important to understand the global 
distribution and richness of microbes, 
which drive ecosystem processes, to 
better predict ecosystem responses to 
global climate change. 
 There is considerable debate as to 
whether microbes follow the same global 
distribution patterns as plants and 
animals (Fuhrman et al., 2008; Fierer et 
al., 2011 Azovsky and Mazei, 2013; 
Tedersoo et al., 2014), in particular, 
whether microbes are arranged along a 
latitudinal diversity gradient (LDG) 
characterized by increasing richness from 
the poles to the tropics (Hillebrand, 2004; 
Mittelbach et al., 2007; Fuhrman et al., 
2008; Andam et al., 2016). Furthermore, 
the importance of plate tectonics as a 
major factor governing the global 
distribution of plant and animal species is 
well established (Briggs, 1995; Holden, 
2012; Cox et al., 2016a), with many taxa 
following either the Laurasian or 
Gondwanan distribution patterns 
(Holden, 2012). In contrast, one of the 
most enduring tenets in microbial ecology 
is Baas-Becking’s hypothesis that 
“everything is everywhere, but the 
environment selects” (Bass-Becking 1934; 

O'Malley, 2007), implying that latitudinal 
and biogeographical patterning of 
microbial diversity is weak or lacking. 
Nonetheless, Taylor et al. (2006) 
concluded that microfungi do have a 
biogeography, and that fungal species do 
not necessarily occur everywhere. Recent 
studies suggest that the driving factors 
responsible for large-scale biogeographic 
patterns and taxon richness of fungi may 
be fundamentally different from bacteria, 
plants and animals (for review see Peay 
et al., 2016).  
In general, the richness of soil fungi and marine 
bacterial richness decreases towards the poles 
(Sul et al., 2013; Tedersoo et al., 2014), and soil 
fungi with strong dispersal abilities can dominate 
towards the poles (Cox et al., 2016). A modeling 
study predicted season as a driver of marine 
bacterial biodiversity, which peaks at high 
latitudes in winter (Ladau et al 2013); a recent 
study across a latitudinal gradient in the Atlantic 
found that diversity was higher in mid-latitudinal 
regions and decreased towards the equator (Milici 
et al, 2016). Large-scale studies have also shown 
that soil fungal and bacterial taxa richness is 
influenced by climate as well as by chemical and 
physical soil properties (Tedersoo et al., 2014; 
Zhou et al., 2016), whereas dispersal limitation 
and environmental selection play a critical role in 
taxon richness of marine bacteria (Sul et al., 
2013). Evidence for strong geographic structure 
and dispersal limitation is shown for soil fungi 
(Talbot et al., 2014; Tedersoo et al., 2014). Despite 
the progress made in these recent studies, a 
globally congruent pattern of microbial diversity 
has not yet emerged.  
  
One widely accepted overarching climate 
surrogate is latitude (Boyero et al., 2011, Jetz et 
al., 2008, Parmesan and Yohe, 2003). Therefore, 
we tested the hypothesis that microbial taxa 
richness decreases with latitude, similar to the 
pattern described for macroorganisms. 
Furthermore, we predicted that the global 
distribution of microbial taxa would follow the 
terrestrial biogeographic realms. Currently, eight 
terrestrial biogeographic realms are typically 
recognized based on distributional patterns of 
terrestrial organisms, due to their isolation by 
continental drift (Olson et al., 2001). 
 
To reduce the influence of confounding factors 
related to small-scale habitat conditions, we 
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focused on microbial communities in a well-
defined microhabitat, decomposing leaf litter in 
streams, where both fungi and bacteria are 
important (Güsewell and Gessner, 2009, Romani 
et al., 2006). Specifically, we explored the 
diversity and composition of litter-associated 
microbes in a global-scale study along a 
latitudinal gradient that encompassed 19 streams 
in 18 countries on five continents. 

Materials	and	methods	

Study sites and field work 
The 19 study streams were distributed on both 
hemispheres with locations extending from 69ºN 
to 44ºS (Supplementary Table S1 and 
Supplementary Figure S1). Mean annual air 
temperature (ºC) and rainfall (mm) data were 
obtained from climate-data.org (http://en.climate-
data.org/; accessed February 2016) and AIC 
(Autoridad Interjurisdiccional de Cuencas de los 
Ríos Limay, Neuquén y Negro, Bureau of Water 
Resources Management, Argentina; 
http://www.aic.gov.ar/aic/default.aspx#v).  
 
All Alnus glutinosa (L.) Gaertn. (black alder: 
Betulaceae) leaves were collected at a single site 
on the banks of the Mondego River at Lages, 
Coimbra (40º11'21''N, 8º25'30W''). Kits containing 
air dried alder leaves (3 biological replicates 
containing 2g of alder leaves), fine-mesh (0.5 mm) 
bags, DNAgard® (Biomatrica, San Diego, CA, 
USA) and protocols were shipped from Coimbra, 
Portugal, to 18 additional, globally distributed 
locations to conduct highly standardised litter 
colonisation experiments during the dry season in 
tropical and during autumn in temperate and 
arctic streams until the litter lost around 40-50 % 
of its initial mass. The leaves were not sterilized 
prior to colonization as the initial quality (i.e. 
chemical composition) of the leaves would be 
drastically affected (Howard and Frankland, 
1973) and it was also earlier demonstrated that 
microbes present initially on the litter have little 
influence on the decomposition or fungal 
succession (Bärlocher and Kendrick, 1974).  
Generally, once the litter falls in the streams, the 
stream microbes colonise the leaves for 
conditioning and are able to quickly outcompete 
the microbes in the leaves, as like in the case of 
aquatic fungi (Nikolcheva et al., 2005; Frossard et 
al., 2013). To determine the richness of the initial 
microbial assemblage, DNA was extracted from 
randomly selected alder leaves in replicates of 3, 

pooled and sequenced before shipping. No 
statistical methods were used to predetermine 
sample size. The colonisation time period for 40-
50 % mass loss of litter was predicted from 
previous litter decomposition experiments 
(Gessner et al., 1993). Alder was chosen because 
the genus is very widespread in the Holarctic 
(Palearctic and Nearctic) and also occurs in the 
Neotropics. It has used been previously as a 
standard litter in global decomposition studies 
(Boyero et al., 2011), and the leaves are readily 
consumed by tropical detritivores (Encalada et al., 
2010). Common properties of the experimental 
streams were: (1) low order (1-3 according to 
Strahler (Strahler, 1957); (2) <50 cm depth and <5 
m wide; (3) coarse stony substrates; (4) no major 
anthropogenic impacts; and (5) no invasive tree 
species. Stream physico-chemical characteristics 
including nutrient (N and P) concentrations 
(APHA, 1995) were determined when the litter 
was deployed and retrieved. Three litter bags 
were retrieved and 10 leaf discs (12 mm diameter) 
were cut per bag with a sterile cork borer, 
immediately placed in 3 sterile screw-cap tubes 
containing 1 ml of DNAgard® solution and sent to 
MARE laboratory (University of Coimbra, 
Portugal) for DNA extraction.  

DNA extraction and diversity analysis 
From each replicate (a set of 10 leaf discs) 
microbial DNA was extracted with the PowerSoil® 

DNA isolation kit (MoBio laboratories, 
Carlsbad, CA, USA) according to the 
manufacturer’s instructions and pooled. The 
concentration of extracted DNA (>20 ng/µl) was 
confirmed with NanoDrop 2000c 
spectrophotometer (Wilmington, DE, USA) before 
storing the DNA at -20 ºC. The DNA samples from 
all the replicates from each country were pooled 
and sent to Research and Testing Laboratory 
(Lubbock, TX, USA; www. 
researchandtesting.com) for Illumina MiSeq 
sequencing using ITS primer pairs for fungi (ITS3 
F: 5'GCATCGATGAAGAACGCAGC 3' and 
ITS4R: 5'TCCTCCGCTTATTGATATGC3') (White 
1990) and 16S primer pairs (515F 
5'GTGCCAGCMGCCGCGGTAA3' and 806R 
5'GGACTACHVGGGTWTCTAAT3') for bacteria 
(Bacteria and Archaea) (Caporaso et al., 2011). 
The Illumina Paired-End reAd mergeR (PEAR) 
was used to merge the forward and reverse reads 
(Zhang et al., 2014), followed by sorting the length 
of sequence reads from longest to shortest. The 
USEARCH algorithm was used to perform prefix 
de-replication and clustering at a 4 % divergence 
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(Edgar, 2010). The clusters were then categorized 
into operational taxonomic units (OTUs) using the 
UPARSE OTU selection algorithm (Edgar, 2013). 
UCHIME chimera detection software was used in 
de novo mode to check for chimaeras (Edgar et al., 
2011). Each of the original reads was then 
assigned back to their OTUs using the USEARCH 
global alignment algorithm (Edgar, 2010). The 
centroid sequence from each cluster was run with 
USEARCH against a database of high-quality 16S 
and ITS sequences from nr/nt and maintained by 
the Research and Testing Laboratory. USEARCH 
global performed an OTU assignment, with a 
minimum identity of 90% over the entire 
sequence. The alignment also required 97% of the 
query sequence be aligned to the reference 
sequence, which also ensured confident matches if 
the identity was only 90%, and those taxonomic 
levels that failed to achieve 51% confidence values 
were marked “Unknown” (Bokulich et al., 2015). 
The taxonomic information that was missing in 
the database at a particular level was marked as 
“Unclassified”. According to Bokulich et al., (2015) 
USEARCH finds the top 6 matches in the 
database for each sequence and attempt to assign 
a confidence value to each taxonomic level. From 
the 6 top matching sequences, the first top 
sequence is compared against the 5 remaining 
sequences. The number of taxonomic matches that 
agreed with the base match of the top sequence 
was then determined and a confidence value was 
assigned from the number of agreements as below: 
Confidence value = N/TN; where N is the number 
of matching taxa and TN is the total number of 
taxa. Raw sequences from the alder leaves before 
and after inoculation and were deposited in the 
NCBI database (Sequence Read Archives; SRA) 
respectively, under accession number SRP072752 
and SRP ????? (will be provided later).  

Data analysis 
A rarefaction curve was generated showing the 
number of sequences versus the number of OTUs 
for both fungi and bacteria. We did not perform 
rarefying as it is shown to be inefficient and this 
process is not recommened (see McMurdie and 
Holmes, 2014). Fungal and bacterial richness was 
expressed as observed number of operational 
taxonomic units (OTUs) and was quantified using 
the Chao1 richness estimator with the phyloseq 
package using the estimate_richness function 

(McMurdie and Holmes, 2014). Barplots of the 
dominant fungi and bacteria were generated 
using average OTU relative abundance. All 
analyses were conducted in R (R Development 
Core Team, 2011), using the vegan (Oksanen et 
al., 2011) packages.  
We used linear regression (Zuur et al., 2007) to 
test the hypothesis that microbial litter 
communities vary with latitude. We also 
examined whether microbial richness and the 
ratio between bacterial to fungal richness varied 
according to the physico-chemical and other 
environmental characteristics of streams (For 
environmental variables see Table 1. All 
regressions were performed by using Statistica 
(Version 10, StatSoft Inc., Tulsa, AZ, USA). All 
data were checked for normality and 
homoscedasticity; where necessary, a natural 
logarithmic transformation was applied to meet 
these assumptions. Hierarchical clustering was 
performed using OTUs presence/absence data to 
examine compositional similarity of microbial 
OTUs in different biogeographic realms. A Bray-
Curtis similarity matrix using group-average 
linking method was used to establish cluster 
dendrogram. Differences in microbial 
communities among biogeographic realms were 
assessed by ANalysis Of SIMilarity (ANOSIM) 
with up to 1000 permutations using Primer 
Version 6 software (Clarke et al., 2006). To further 
establish interconnections based on shared 
microbial OTUs , we generated cross-country 
networks by using Gephi 0.9 (Bastian et al., 2009). 

Results	and	discussion 

Mean stream water temperature during 
the study (3.1-26.2 °C), mean annual air 
temperature (0.9-27.4 °C), and mean 
annual rainfall (527-4273 mm) 
(Supplementary Tables S1 and S2) were 
all significantly related to absolute 
latitude across our sites (Supplementary 
Figure S2). However, there were no 
latitudinal trends in mean pH, 
conductivity or concentrations of 
dissolved oxygen, phosphate or nitrate. 
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Table 1. Linear regression model, coefficient coefficient (r), and p-value of the relationships between microbial, bacterial, and fungal 
OTU richness and the natural logarithm of the bacterial to fungal OTU richness ratio with water physico-chemical and 
environmental characteristics of the streams sites. OTU richness was determined with chao1 estimator.  

 
Illumina MiSeq sequencing of colonised alder 
leaves revealed 986,847 and 677,305 sequences for 
fungi and bacteria, respectively, which were 
reduced to 781,034 and 649,760 by quality 
filtering (Supplementary Tables S3 and S4), 
representing all major classes of fungi and 
bacteria (Supplementary Figures S3a, S3b and 
Supplementary Tables S3 and S4). Globally, 
fungal OTUs comprised of Ascomycota (79.7%), 
Zygomycota (17.6%) and Basidiomycota (2.7%) 
(Supplementary Table S5) and bacterial OTUs 
were dominated by Proteobacteria (74.6%) and 
Bacteroidetes (11.8%) (Supplementary Table S6). 
Archaea accounted for only 0.011% of the total 
bacterial OTUs (Supplementary Table S6). 
Ascomycota and proteobacteria was also the 
dominant phylum of fungi and bacteria associated 
to leaf litter sample in the soil (Schneider et al., 
2012). When analysed with fungal primers, other 
litter-associated taxa were Cnidaria (0.002%), 
Nematoda (0.001%), Chlorophyta (0.36%), 

Streptophyta (11%) and indefinable OTUs 
(0.007%). 16S primer pairs did not yield any taxa 
other than bacteria and Archaea.  

Dominant litter-associated fungi and bacteria  
The relative abundances of fungi and bacteria at 
the genus level varied among different locations 
(Supplementary Figure S4a, S4b). Fast growing 
Penicillium and Mucor were the most abundant 
fungi in the streams with water temperature ≥ 
8.6°C, except in Japan (Supplementary Figure 
S4a). Its presence at stream temperatures of 8.6-
21.3°C accords well previous work recording the 
optimum temperature for the growth of 
Penicillium is 10°C to 25°C and that growth is 
supressed at 5°C (Graça and Ferreira, 1995). The 
barplot of relative abundance of bacterial genera 
indicated that most bacteria present on Alnus 
litter were unknown (Supplementary Figure S4d). 
Proteobacteria was the most abundant phylum in 
our samples (Supplementary Figure S4d), and 

Variable Microbial Bacterial Fungal Bacterial:Fungal 

Water temperature 
(°C) 

y = 679.2788+16.6191*x 
r = 0.274 
p = 0.256 

y = 622,4239+17,5596*x 
r = 0.288 
p = 0.231 

y = 54.3678-0.5844*x 
r = -0.239 
p = 0.338 

y = 2.2743+0.0318*x 
r = 0.384 
p = 0.148 

Air temperature 
(annual mean; °C) 

y = 179.1759+301.0091*x 
r = 0.429 
p = 0.067 

y = 105.5069+313.2259*x 
r = 0.445 
p = 0.057 

y = 53.0531-0.4798*x 
r = -0.197 
p = 0.434 

y = 1.5231+0.4911*x 
r = 0.517 
p = 0.028 

Rainfall 
(annual mean; mm) 

y = -
2315.3832+452.2524*x 
r = 0.533 
p = 0.019 

y = -2430.1268+462.,1363*x 
r = 0.542 
p = 0.017 

y = 69.9321-3.2473*x 
r = -0.093 
p = 0.715 

y = -1.5001+0.5915*x 
r = 0.498 
p = 0.036 

Absolute latitude  
(degrees)  

y = 1329.0782-13.4435* 
r = 0.452 
p = 0.017 

y= 1298.3315-13.8725*x 
r = -0.556 
p = 0.013 

y = 37.6127+0.281*x 
r = 0.280 
p = 0.260 

y = 3,4225-0.0224*x 
r = -0.657 
p = 0.003 

pH 
y = 782.5163+15.9375*x 
r = 0.028 
p = 0.909 

y = 787.8365+8.9888*x 
r = 0.016 
p = 0.949 

y = -13.8015+8.5002*x 
r = 0.386 
p = 0.113 

y = 4.056-0.1931*x 
 r = -0.259 
p = 0.300 

Conductivity 
(µS.cm-1) 

y = 946.603-0.6508*x 
r = -0.082 
p = 0.738 

y = 909.856-0.7528*x 
r = -0.095 
p = 0.700 

y = 41.4728+0.0702*x 
r = 0.226 
p = 0.367 

y = 21.5711-0.022*x 
r = -0.087 
p = 0.731 

Dissolved oxygen 
(mg.L-1) 

y = 1616.6549-74.727*x 
r =- 0. 340 
p = 0.154 

y = 1619.5791-79.6548*x 
r = -0.361 
p = 0.129 

y 18.847+2.8323*x 
r =0.256 
p = 0.305 

y = 4.159-0.1493*x 
r = -0.398 
p = 0.102 

Nitrate-N 
(mg.L-1) 

y = 890.4011+18.2419*x 
r = 0.015 
p = 0.952 

y = 843.5327+24.801*x 
r = 0.020 
p = 0.935 

y = 45.9782+3.1813*x 
r = 0.064 
p = 0.801 

y = 2.7197-0.1393*x 
 r = -0.082 
p = 0.745 

Phosphate-P 
(mg.L-1) 

y = 858.8703+871.0621*x 
r = 0.218 
p = 0.369 

y = 813.6798+885.9683*x 
r = 0.221 
p = 0.363 

y = 47.4066-9.3329*x 
r = -0.061 
p = 0.811 

y = 
19.0084+19.7205*x 
r = 0.157 
p = 0.532 
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also dominates in soil (Schneider et al., 2012) and 
freshwater (Hayer et al., 2016) . The Illumina 
MiSeq sequencing of Alnus leaves before 
colonization revealed 224,775 fungal and 10,175 
bacterial sequences after quality filtering 
(Supplementary Tables S7, S8). Trichocomaceae 
(unknown genus; 78.5%) and Aspergillus (20.8%) 
were the dominant fungi initially (Supplementary 
Figure S4c), but this pattern changed after in-
stream incubation and colonization by aquatic 
fungi and varied among geographic locations (see 
Supplementary Figure S4a). Proteobacteria 
(unknown genus; 14.5%), Pseudomonas (12.1%) 
and Rhizobiales (unknown genus; 10.3%) were 
abundant on the leaves before they were placed in 
streams (Supplementary Figure S4d), and some of 
these were also found on the colonized leaf litter 
(Supplementary Figure S4b). To date, there is 
little information on which bacterial taxa are 
involved in stream litter decomposition (See 
Hayer et al 2016) so, during this study, we 
followed the general assumption that, as with the 
fungi, the initial bacterial assemblages on litter 
were replaced by an assemblage that representing 
the bacterial communities in the respective 
streams (Nikolcheva et al., 2005; Frossard et al., 
2013,). We used the universally conserved 16S 
rRNA gene to assess the diversity of bacteria, as 
it is most widely used to predict gene sequence 
similarity of bacteria in environmental samples 
(Lan et al., 2016). However, marker genes that are 
less conserved are may better classify prokaryotes 
at lower taxonomic levels (Lan et al., 2016), and 
our usage the 16S rRNA gene may have resulted 
in some underestimation of bacterial richness 
giving impression of more cosmopolitan 
distributions. 

Microbial OTU richness  
Rarefaction curves were computed to check 
whether fungal and bacterial OTU richness were 
close to saturation. All rarefaction curves for both 
fungi and bacteria approached asymptote 
suggesting that our sequencing were sufficient to 
represent the microbial assemblages 
(Supplementary Figures S5a, S5b). Fungal OTU 
richness of samples from Guinea could not be 
estimated, as 99% of the query sequences gave no 
hit in the database. This suggests a need for 
expanding the reference sequence library of 
aquatic microbes associated to leaf litter, and 
shows how little is known of the global diversity of 
these organisms.  
 
 

 
 
Figure 1. Linear regression model, correlation coefficient (r), 
and p-value of the relationships between fungal OTU richness 
and absolute latitude (a); bacterial OTU richness and absolute 
latitude (b) and natural logarithm of the mean annual rainfall 
(c); n=19.  
 
Generally, the litter-decomposition in the streams 
is bought about by the interactions among fungi 
and bacteria (Güsewell and Gessner, 2009, 
Romani et al., 2006). Therefore we first explored 
how the sum of bacteria and fungi (the total 
microbes) varied with the distance from the 
equator. Total microbial OTU richness decreased 
towards the poles and increased with annual 
rainfall (Supplementary Figures S6a, S6b). 
Fungal OTU richness did not display a clear LDG 
(Figure 1a) and was insensitive to climatic factors 
(Table 1). In contrast, bacterial OTU richness 
decreased polewards (Figure 1b) and was affected 
by rainfall (Figure 1c, Table 1). This finding 
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differs from a continental-scale study on soils, 
where taxon richness of both fungi and bacteria 
were influenced by annual mean temperature and 
annual rainfall (Zhou et al., 2016). Generally, 
fungal (especially hyphomycete) species richness 
and biomass is lower in tropical and subtropical 
streams than in temperate streams (for reviews 
see Graça et al., 2016; Duarte et al., 2016). 
Freshwater and terrestrial ecosystems differ in 
many fundamental ways (Vinson and Hawkins, 
2003). For instance at a local scale in a freshwater 
ecosystem, the annual precipitation impacts 
species richness through hydrologic regime like 
drought and floods, while in terrestrial 
ecosystems diversity is controlled by primary 
productivity (Hawkins et al., 2003; Hawkins and 
Felizola Diniz-Filho, 2004). Distance from the 
equator and precipitation drives fungal richness 
in terrestrial ecosystems (Tedersoo et al., 2014), 
which was similar to the pattern we found for 
litter-associated bacteria in streams. However 
recent global-scale DNA-sequencing datasets 
have begun to show that patterns of fungal 
diversity, and there variations in species richness, 
differ from those of bacteria, plants and animals 
(for review see Peay et al., 2016).  

We found that global Chao1 OTU richness of 
bacteria (16194.38) was almost twice that of fungi 
(846.26), and the bacteria to fungus richness ratio 
decreased from the equator to the poles (Figure 
2a). Our regression analyses suggested these 
patterns were positively correlated with mean 
annual rainfall and air temperature (Figure 2b, 
2c, Table 1). Since overall bacterial OTU richness 
exceeded that of fungi, patterns of total microbial 
diversity were driven by bacteria. These global 
trends were related to a preponderance of endemic 
bacterial taxa in the tropics, whereas the same 
degree of tropical endemism was evident among 
fungi.  
 

 
Figure 2. Linear regression model, correlation coefficient (r), 
and p-value of the relationships between natural logarithm of 
the ratio of bacterial:fungal OTU richness and absolute 
latitude (a), natural logarithm of mean annual rainfall (b) and 
natural logarithm of mean annual air temperature (c); n=19. 

Endemism and ubiquitousness of litter-associated 
microbes 
A total of 123 bacterial species (out of 448 species), 
unique to single locations were identified as 100% 
endemic, with 68 species being restricted to 
tropical sites (Figure 3, Supplementary Table S9), 
whereas endemic fungal species (50 out of 129) did 
not follow any specific geographical trend (Figure 
3, Supplementary Table S10). India (18%) showed 
the highest fungal endemism, closely followed by 
Hong Kong and New Zealand (16% each), Norway 
(14%) and Italy (12%). Considering species 
restricted to two localities only, 55.8% of fungi and 
39.1% bacteria showed this moderate endemism 
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(Supplementary tables S11 and S12). Patterns of 
endemicity among biogeographic realms were not 
consistent; the majority of endemic fungi were in 
the Palearctic realm (32.98%) followed by 
Australasia (22.34%), the Neotropics (18.09%) and 
Indo-Malaya (17.02%) (Supplementary Table 
S11), whereas the majority of endemic bacteria 
were in the Neotropics (36.89%) followed by the 
Palearctic realm (32.44%) and Indo-Malaya 
(23.56%) (Supplementary Table S12).  
 

 
Figure 3. Percentage of occurrence of endemic species of fungi 
and bacteria in the 19 streams across the globe. Norway 
(NOR), Germany (DEU), Canada (CAN), Italy (ITA), France 
(FRA), Spain (ESP), Portugal (PRT), United States of America 
(USA), Azores (AZO), Japan (JPN), Hong Kong (HKN), India 
(IND), Guinea (GIN) Malaysia (MYS), Ecuador (ECU), Brazil 
(BRA), Australia (AUS), Argentina (ARG), New Zealand 
(NZL). 

Twenty-one species of bacteria were present at all 
19 locations, and 124 species were found at least 
in 10 locations (Supplementary Table S13). 
Interestingly, no fungal species occurred at all 
locations, but Cladosporium sp. and an unknown 
Penicillium species were ubiquitous and present 
at (respectively) 18 and 17 locations. Sixteen 
species were recorded at more than 10 locations; 5 
were hyphomycetes and major decomposers 
(Duarte et al., 2016) (Supplementary Table S14). 
Although 300 aquatic hyphomycete species have 
been described, sequences of only ca. 72 species 
are available in the National Center for 
Biotechnology Information (NCBI) (Duarte et al., 
2013). Suggesting that the aquatic fungal 
diversity may need to be revisited, considering the 
recent advances in molecular based studies in soil 
fungi (Anderson and Cairney, 2004; Peay et al., 
2008). It is, therefore, not surprising that 
terrestrial fungal pattern often promises deeper 
insight with molecular approaches.  

Effect of water temperature on the distribution of 
litter-associated microbes 
The global distribution of terrestrial fungi follows 
the well-established biogeographic realms of 
macroorganisms (Tedersoo et al., 2014). In our 
study, however, hierarchical clustering (Fig. 4a, b) 
grouped sites from different biogeographic realms 

within each of 4 fungal and 2 bacterial clusters 
with, for example, New Zealand from the 
Australasia realm grouped with France from the 
Palearctic. These clusters were associated with 
different stream water temperature bands (Figure 
4a; ANOSIM, global R=0.65, p=0.001 for fungi, 
and global R=0.82, p=0.001 for bacteria), with 
Japan being the only exception. This suggests that 
water temperature plays an important role in 
determining the occurrence of litter-associated 
microbes in streams across the globe.  

 
Figure 4. Hierarchical clustering (group average) of litter-
associated stream fungi (a) and bacteria (b) based on 
presence/absence of OTUs at 19 locations distributed across 
the globe. Branch lengths were determined using the Bray-
Curtis similarity index. Mean water temperature bands were 
≤ 8.1, 8.6-19.8 and ≥ 21.3 °C for fungi and ≤15.2 and ≥19.8 °C 
for bacteria. For locations of stream sites see Figure 3. 
 
The two tropical countries Brazil and Malaysia, 
which are 17,000 km distant, shared a majority of 
their fungal OTUs (61,477 OTUs), followed by 
temperate Italy and New Zealand (sharing 29,084 
OTUs) (Figure 5a), which are even further apart 
(18,500 km). Sites that clustered within the 
temperature range of ≤8.1 °C (Figure 5a) also 
exhibited considerable similarity in fungal 
composition. Italy, France and Germany had a 
high similarity (6247-7725 OTUs) in hyphomycete 
assemblages, and Japan also shared many of 
these (2162-2272 OTUs) (Figure 5b) with the 
consequence that Japanese site (mean water 
temperature of 9.7 °C: Supplementary Table S2) 
grouped within the cluster corresponding to a 
temperature band of ≤8.1 °C (Figure 4a). In 
contrast, the bacterial taxa that were shared 
among sites were most common among the 
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streams in the temperature bands ≤15.2 and ≥19.8 
°C (Figure 5c). Aquatic fungi differ in their 
preferred thermal ranges for growth, reproduction 
and functional role (Chauvet and Suberkropp, 
1998), so that temperature determines rates of 
litter processing and the composition of fungal 
assemblages (Martinez et al., 2014). We are not 
aware of any studies of the responses of litter-
associated bacteria to temperature.  
 

 
Figure 5. Fungal (a), aquatic hyphomycete (b), and bacterial (c) 
interconnections based on shared OTUs among 19 stream sites 
distributed across the globe. Locations are colour coded 
according to mean water temperature. For locations of sites see 
Figure 3. 
 
A key insight emerging from our data is 
that despite similar tendancy of fungi and 
bacteria to occur in thermal bands, they 
showed dissimilar biodiversity patterns 

and biogeographical clustering. There is 
some evidence that the biogeography of 
aquatic hyphomycetes is species specific 
(Duarte et al., 2012), and that, as found 
here, their community composition in 
geographically distant locations within 
comparable climatic zones may be similar 
(for review see Duarte et al., 2016). There 
are, however, no reports on the 
biogeography of litter-associated bacteria 
in streams or on soil. Our study suggests 
that while some stream microbial OTUs 
are ubiquitous (Supplementary Table 
S13, S14), others exhibit moderate 
endemism, while more bacteria than 
fungi were enedemic (Supplementary 
Table S11 and S12). 
 
We suggest that aquatic microbes may 
follow ‘moderate endemicity model' of 
microbial biogeography as proposed for 
small eukaryotes (Foissner 1999) 
although, clearly, this is a topic that 
needs further investigation so that a more 
robust understanding of global 
distribution patterns can be gained. Our 
results point to an overwhelming 
influence of climate on the global 
distribution of litter-associated microbes, 
stream especially bacteria. This suggests 
that climate change might induce shifts 
in litter microbial communities, 
particularly in communities adapted to 
cold environments (Christiansen et al., 
2017) or to those that currently 
experience minimal temperature 
fluctuations, such as in equatorial 
latitudes (Perez et al., 2016). A corollary 
of such community shifts and the 
potential loss of key species is that 
expression patterns of enzymes assuming 
important roles in litter decomposition 
may lead to detrimental cascading effects 
in food webs that could alter 
biogeochemical cycles (Christiansen et 
al., 2017) and compromise ecosystem 
services and human well-being (Chapin et 
al., 2000; Sandifer et al., 2015; Wall et al., 
2015). In earlier studies, different 
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primary factors have known to control the 
large-scale biogeographical and richness 
patterns in bacterial and fungal root 
mutualists that co-occur on alder as host 
plants (Põlme et al., 2013; Põlme et al., 
2014). An important caveat to the 
generalisation of biodiversity and 
biogeography pattern is the fact that 
fungal and bacterial counterparts of leaf 
litter have a distinct community 
dynamics (Güsewell and Gessner 2009) 
during litter decomposition which could 
complicate the process of making 
predictions of ecosystem responses to 
climate changes.  
Our understanding of the biogeographic 
distribution of microbial species would 
clearly benefit from more comprehensive 
sampling including a wider range of 
substrates and habitat types, so as to 
better reflect global biodiversity of 
microbes and biogeographic patterns. In 
particular, comparisons of different 
locations with similar climates would 
help reveal whether the community 
similarity across regions is temperature-
driven, as our results suggest, and 
determine the relative tendency for 
bacteria and fungi to exhibit endemicity 
or occur more ubiquitously.   
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Supplementary Figure S1: Study streams distribution across 
the globe. Norway (NOR), Germany (DEU), Canada (CAN), 
Italy (ITA), France (FRA), Spain (ESP), Portugal (PRT), 
United States of America (USA), Azores (AZO), Japan (JPN), 
Hong Kong (HKN), India (IND), Guinea (GIN) Malaysia 
(MYS), Ecuador (ECU), Brazil (BRA), Australia (AUS), 
Argentina (ARG), New Zealand (NZL). 
 
 
 

 
 
Supplementary Figure S2: Linear regression model, 
correlation coefficient (r), and p-value of the relationships 
between latitude and mean stream water temperature ( ; 
y=23.6-0.33*x, r=-0.801, p<0.0001), mean annual air 
temperature ( ; y=20.8-0.24*x, r =-0.588, p<0.01) and the 
natural logarithm of the mean annual rainfall ( ; y=7.79-
0.02*x, r=-0.729, p<0.001), n=19.  

	

	

Supplementary Figure S3: Barplots of relative abundance of 
fungal (a) and bacterial (b) Class in all the streams across the 
globe. Classification limited to Phylum* and Kingdom**. For 
locations of stream sites see supplementary Figure S1. 
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Supplementary Figure S4: Barplots relative abundance of 
fungal (a) and bacterial (b) Genus in the samples after 
colonisation and fungal (c) and bacterial (d) Genus in the alder 
leaves before colonisation. 
Classification limited to Order #, Family *, Class § and Phylum 
+. For locations of stream sites see supplementary Figure S1. 
 

 
 
Supplementary Figure S5: Rarefaction curves of fungal 
(a) and bacterial (b) samples in all the streams across 
the globe. For locations of stream sites see 
supplementary Figure S1. 
 
 

 
Supplementary Figure S6: Linear regression model, 
correlation coefficient (r), and p-value of the 
relationships between microbial OTU richness and 
absolute latitude (a) and natural logarithm of the mean 
annual rainfall (b) 
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Hyphomycètes aquatiques 

	

Tableau	1	:	liste	des	espèces	d’hyphomycètes	aquatiques	identifiées	dans	les	sites	de	la	Haute-Guinée	(bassin	
du	Milo)	

Espèces 

Beltrania	rhombica	Penzig		

Campylospora	chaetocladia	Ranzoni		

Clavariopsis	aquatica	De	Wildeman	

Clavariopsis	brachycladia	Tubaki		

Clavariana	aquatica	Nawawi		

Helicomyces	colligatus	Moore	

Helicomyces	torquatus	Lane	et	Shearer	

Lateriramulosa	uni-inflata	Matsushima		

Lunulospora	cymbiformis	Miura		

Lunulospora	curvula	Ingold	

Triscelophorus	acuminatus	Nawawi	

Triscelophorus	monosporus	Ingold		

Varicosporium	elodeae	Kegel	
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Tableau	2	:	liste	des	espèces	d’Hyphomycètes	aquatiques	identifiées	dans	les	sites	de	la	Guinée	
Forestière(Ziama)	

Espèces 

Anguillospora	longissima	(Sacc.	Et	Syd.)	Ingold		

Arbusculina	irregularis(Petersen)	Marvanova	and	Descals	

Articulospora	tetracladia	Ingold	

Beltrania	rhombica	Penzig,		

Camposporium	pellucidum(Grove)	Hughes	

Camposporium	antennatum	Harkness	

Campylospora	chaetocladia	Ranzoni		

Campylospora	filicladia	Nawawi	

Clavariana	aquatica	Nawawi		

Clavariopsis	aquatica	De	Wildeman	

Clavariopsis	brachycladia	Tubaki		

Flabellospora	acuminata	Descals	

Flabellospora	verticillata	Alasoadura	

Helicomyces	colligatus	Moore	

Helicomyces	torquatus	Lane	et	Shearer	

Isthmotricladia	gombakiensis	Nawawi	

Lateriramulosa	uni-inflata	Matsushima		

Lemonniera	centrosphaera	Marvanova		

Lunulospora	cymbiformis	Miura		

Lunulospora	curvula	Ingold	

Phalangispora	constricta	Nawawi	et	Webster	

Trifurcospora	irregularis	(Matsush.)	Ando	&	Tubaki	

Triscelophorus	acuminatus	Nawawi	

Trisulcosporium	acerinum	H.J.	Huds	et	B.	Sutton	

Variocladium	giganteum	(Iqbal)	Descals	et	Marvanova	

Varicosporium	elodeae	Kegel	

Varicosporium	tricladiiforme	Roldan	et	Marvanova	

Varicosporium	sp	
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Macroinvertébrés	benthiques	

Stations	HG	

Tableau	1.	Station	DN	
(Diaman)		

	   
Ordre	 Famille	 Genre	 Abondance	

Oligochète	 Lumbriculidae	 Lumbriculidae	 4	

Mollusque	 Planorbidae	 Bilinus	 3	
Crustacé	 Asellidae	 Asellus	 9	

Crustacé	 Potamonauthidae	 Potamonautes	 5	
Ephémeroptère	 Baetidae	 Baetis	 5	

Ephémeroptère	 Leptophlebiidae	 Adenophlebia	 7	
Hétéroptère	 Naucoridae	 Naucoris	 16	

Hétéroptère	 Notonectidae	 Notonecta	 4	
Hétéroptère	 Nepidae	 Nepa	 3	

Hétéroptère	 Belostomatidae	 Appasus	 5	
Coléoptère	 Elmidae	 Limnius	 6	

Coléoptère	 Helodidae	 Elodes	 7	
Coléoptère	 Helodidae	 Cyphon	 19	

Coléoptère	 Hydraenidae	 Hydraena	 8	
Coléoptère	 Dytiscidae	 Hydrovatus	 49	

Coléoptère	 Haliplidae	 Peltodytes	 5	
Diptère	 Chironomidae	 Chironomus	 10	
	

Tableau	2.	Station	DJS	
(Djessé)	

	   
Ordre	 Famille	 Genre	 Abondance	

Mollusque		 Sphaeridae	 Sphaerium	 21	

Crustacé	 Atyidae	 Caridina	 24	
Odonate	 Gomphidae	 Paragomphus	 8	

Odonate	 Aeschnidae	 Aeschna	 3	
Hétéroptère	 Corixidae	 Micronecta	 2	

Hétéroptère	 Gerridae	 Gerris	 3	
Hétéroptère	 Veliidae	 Velia	 5	

Coléoptère	 Hydraenidae	 Hydraena	 6	
Coléoptère	 Gyrinidae	 Aulonogyrus	 4	

Coléoptère	 Dytiscidae	 Hydrovatus	 6	
Diptère	 Chironomidae	 Chironomus	 22	
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Tableau	3.	Station	SBR	
(Sibiri)	

Ordre	 Famille	 Genre	 Abondance	

Mollusque	 Planorbidae	 Bilinus	 2	
Crustacé	 Atyidae	 Caridina	 3	

Arachnide	 Araignée	 Araignée	 12	
Odonate	 Lestidae	 Lestes	 23	

Ephemeroptère	 Baetidae	 Baetis	 7	
Hétéroptère	 Belostomatidae	 Appasus	 25	

Hétéroptère	 Notonectidae	 Anisops	 6	
Hétéroptère	 Veliidae	 Velia	 8	

Hétéroptère	 Gerridae	 Gerris	 3	
Coléoptère	 Gyrinidae	 Aulonogyrus	 10	

Coléoptère	 Elmidae	 Limnius	 17	
Coléoptère	 Helodidae	 Elodes	 23	

Coléoptère	 Helodidae	 Cyphon	 31	
Coléoptère	 Dytiscidae	 Hydrovatus	 20	

Diptère	 Chironomidae	 Chironomus	 6	
	

Tableau	4.	Station	Wan	(WN)	
	   

Ordre	 Famille	 Genre	 Abondance	

Oligochète	 Lumbriculidae	 Lumbriculidae	 9	

Achète	 Hirudidae	 Sangsue	 11	
Mollusque		 Lymnaeidae	 Lymnaea	 7	

Mollusque		 Planorbidae	 Bulinus	 3	
Hétéroptère	 Notonectidae	 Anisops	 5	

Hétéroptère	 Belostomatidae	 Appasus	 21	
Hétéroptère	 Nepidae	 Nepa	 11	

Hétéroptère	 Hydrometridae	 Hydrometra	 2	
Coléoptère	 Gyrinidae	 Aulonogyrus	 5	

Coléoptère	 Hydraenidae	 Hydraena	 7	
Coléoptère	 Elmidae	 Limnius	 8	

Coléoptère	 Helodidae	 Elodes	 12	
Coléoptère	 Dytiscidae	 Hydrovatus	 8	

Coléoptère	 Dytiscidae	 Hydrocanthus	 83	
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Tableau	5.	Station	LMB	
(Limbo)	

	   
Ordre	 Famille	 Genre	 Abondance	

Oligochète	 Liumbriculidae	 Liumbriculidae	 2	
Mollusque	 Planorbidae	 Bulinus	 5	

Mollusque	 Sphaeridae	 Sphaerium	 2	
Ephemeroptère	 Baetidae	 Baetis	 5	

Odonate	 Libellulidae	 Libellula	 16	
Odonate	 Gomphidae	 Gomphus	 7	

Hétéroptère	 Nepidae	 Nepa	 3	
Hétéroptère	 Notonectidae	 Notonecta	 2	

Hétéroptère	 Corixidae	 Micronecta	 11	
Hétéroptère	 Gerridae	 Gerris	 3	

Coléoptère	 Gyrinidae	 Aulonogyrus	 7	
Coléoptère	 Hydrophilidae	 Hydrochara	 18	

Coléoptère	 Helodidae	 Cyphon	 23	
Coléoptère	 Dytiscidae	 Hydrovatus	 17	

Diptère	 Chironomidae	 Chironomus	 85	
	

Tableau	6.	Station	
Kounankoro	(KON)	

	   
Ordre	 Famille	 Genre	 Abondance	

Odonate	 Gomphidae	 Gomphus	 12	

Hétéroptère	 Nepidae	 Nepa	 10	
Hétéroptère	 Belostomatidae	 Appasus	 2	

Hétéroptère	 Notonectidae	 Anisops	 2	
Hétéroptère	 Naucoridae	 Naucoris	 5	

Hétéroptère	 Corixidae	 Corixa	 2	
Coléoptère	 Helodidae	 Elodes	 58	

Coléoptère	 Gyrinidae	 Aulonogyrus	 4	
Coléoptère	 Hydraenidae	 Hydraena	 34	

Coléoptère	 Hydrochidae	 Hydrochus	 13	
Coléoptère	 Hydrophilidae	 Hydrochara	 16	

Coléoptère	 Haliplidae	 Peltodytes	 2	
Coléoptère	 Dytiscidae	 Hydrocanthus	 144	

Coléoptère	 Dytiscidae	 Hydrovatus	 223	
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2.	Station	de	GF	

Tableau	1.	Station	NL	
(Noulava)	

	   
Ordre	 Famille	 Genre	 Abondance	

Décapode	 Atyidae	 Caridina	 87	

Arachnide	 Araignée	 Araignée	 3	
Odonate	 Gomphidae	 Gomphus	 7	

Hétéroptère	 Veliidae	 Velia	 17	
Hétéroptère	 Gerridae	 Gerris	 10	

Coléoptère	 Gyrinidae	 Orectogyrus	 5	
Coléoptère	 Hydrophilidae	 Hydrophilus	 6	
	

Tableau	2.	Station	FAM	(Facély	mara)	
	  

Ordre	 Famille	 Genre	 Abondance	

Crustacé	décapode	 Atyidae	 Caridina	 49	
Arachnide	 Araignées	 Araignée	 6	

Odonate	 Libellula	 Libellula	 3	
Odonate	 Gomphidae	 Gomphus	 3	

Odonate	 Chlorocyphidae	 Chlorocyphidae	 5	
Odonate	 Calopterygidae	 Calopteryx	 4	

Ephemeroptère	 Leptophlebiidae	 Leptophlebia	 3	
Plécoptère	 Perlidae	 Neoperla	 4	

Hétéroptère	 Nepidae	 Ranatra	 2	
Hétéroptère	 Gerridae	 Gerris	 7	

Hétéroptère	 Veliidae	 Velia	 3	
Coléoptère	 Gyrinidae	 Orectogyrus	 5	

Coléoptère	 Hydraenidae	 Hydraena	 5	
Diptère	 Athericidae	 Athericidae	 2	
	

Tableau	3.	Station	BT	
(Botadjié)	

	   
Ordre	 Famille	 Genre	 Abondance	

Hirudinés	 Huridinae	 Sangsue	 12	
Mollusque		 Sphaeridae	 Sphaerium	 4	

Arachnides	 Araignée	 Araignée	 3	
Odonates	 Aeshnidae	 Aeshna	 3	

Odonates	 Lestidae	 Lestes	 12	
Odonates	 Libellulidae	 Libellula	 7	

Hétéroptères	 Nepidae	 Ranatra	 2	
Hétéroptères	 Hydrometridae	 Hydrometra	 3	

Coléoptères	 Gyrinidae	 Aulonogyrus	 4	
Coléoptères	 Dytiscidae	 Hydrovatus	 6	
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Tableau	4.	Station	WH	
(Woh)	

	   
Ordre	 Famille	 Genre	 Abondance	

Décapode	 Atyidae	 Caridina	 12	
Arachnide	 Araignée	 	 3	

Odonate	 Libellulidae	 Libellula	 6	
Odonate	 Gomphidae	 Paragomphus	 2	

Odonate	 Lestidae	 Lestes	 5	
Odonate	 Chlorocyphidae	 Chlorocypha	 4	

Ephéméroptère	 Leptophlebiidae	 Adenophlebia	 4	
Plécoptère	 Perlidae	 Neoperla	 2	

Hétéroptère	 Gerridae	 Gerris	 8	
Hétéroptère	 Veliidae	 Velia	 5	

Coléoptère	 Gyrinidae	 Orectogyrus	 6	
Coléoptère	 Gyrinidae	 Aulonogyrus	 4	
	

	
Tableau	5.	Station	KOM	(Koimoloda)	

	  
Ordre	 Famille	 Genre	 Abondance	

Crustacés	 Atyidae	 Caridina	 30	
Crustacés	 Potamonautidae	 Liberaunotes	 3	

Arachnide	 Araignée	 Araignée	 3	
Odonates	 Gomphidae	 Gomphus	 2	

Odonates	 Libellulidae	 Libellula	 2	
Odonates	 Lestidae	 Lestes	 1	

Odonates	 Aeshnidae	 Aeshna	 2	
Hétéroptères	 Nepidae	 Ranatra	 3	

Hétéroptères	 Naucoridae	 Naucoris	 1	
Hétéroptères	 Belostomatidae	 Appasus	 1	

Hétéroptères	 Gerridae	 Gerris	 8	
Hétéroptères	 Veliidae	 Velia	 13	

Coléoptères	 Elmidae	 Elmis	 10	
Coléoptères	 Dytiscidae	 Hydrovatus	 1	

Coléoptères	 Hydraenidae	 Hydraena	 2	
Coléoptères	 Gyrinidae	 Orectogyrus	 4	
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Tableau	6.	Station	VRE	
(Vèrè)	

Ordre	 Famille	 Genre	 Abondance	

Décapode		 Atyidae	 Caridina	 23	
Décapodes		 Potamonauthidae	 Liberaunotes	 5	

Arachnide	 Araignée	 Araignée	 5	
Odonate	 Aeshnidae	 Aeshna	 3	

Odonate	 Libellulidae	 Libellula	 8	
Odonate	 Lestidae	 Lestes	 7	

Hétéroptère	 Gerridae	 Gerris	 9	
Hétéroptère	 Veliidae	 Velia	 5	

Hétéroptère	 Notonectidae	 Notonecta	 12	
Hétéroptère	 Hydrometridae	 Hydrometra	 5	

Hétéroptère	 Naucoridae	 Naucoris	 4	
Coléoptère	 Gyrinidae	 Orectogyrus	 5	

Coléoptère	 Dytiscidae	 Hydrovatus	 6	
Coléoptère	 Elmidae	 Elmis	 7	
	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	

	





Benthic	macroinvertebrates	and	aquatic	
hyphomycetes:	diversity	and	implication	in	
Guinean	stream	ecosystem	functioning	

Abstract	
Benthic	 macroinvertebrates	 and	 aquatic	 hyphomycetes	 are	 major	 components	 of	 the	
biocenosis	 of	 headwater	 ecosystems.	 Both	 of	 them	 contribute	 to	 essential	 ecosystem	
functions	like	leaf	litter	decomposition	as	part	of	the	organic	carbon	cycling.	Such	a	process	is	
vital	 for	 woodland	 streams	 or	 riparian	 tree-lined	 rivers.	 While	 this	 process	 is	 very	 well	
documented	for	temperate	regions,	the	contribution	of	both	types	of	decomposers,	i.e.	fungi	
and	 invertebrates,	 remains	 poorly	 understood	 in	 the	 tropics	 partly	 due	 to	 the	 large	
ecogeographic	 variability	 prevailing	 in	 this	 biome.	 The	 present	 thesis	 dealt	 with	 two	
unexplored	regions	of	Guinea	(Forested	Guinea	and	Upper	Guinea)	and	was	motivated	by	a	
double	objective.	First,	it	aimed	at	documenting	the	taxonomic	and	trophic	diversity	of	benthic	
macroinvertebrate	 communities	 together	 with	 the	 composition	 of	 aquatic	 hyphomycete	
assemblages.	 The	 second	objective	was	 to	 characterize	 leaf	 litter	 decomposition	 and	 leaf-
associated	 decomposers,	 particularly	 in	 the	 perspective	 of	 quantifying	 the	 relative	
contribution	of	both	decomposer	types.	The	latter	study	specifically	addressed	the	hypothesis	
of	a	greater	importance	of	fungal	decomposers	at	low	latitudes	compared	to	higher	latitudes	
where	the	activity	of	invertebrate	decomposers	prevails.	

An	exploratory	survey	conducted	in	12	streams	revealed	the	occurrence	of	45	taxa	belonging	
to	the	macrobenthic	fauna	of	West	Africa	and	including	a	new	genus,	Asellus,	which	completes	
the	list	of	known	crustacean	taxa	of	Guinea.	Both	regions	differed	in	the	importance	of	the	
Functional	Feeding	Groups:	shredders,	mainly	consisting	in	shrimps,	dominated	in	Forested	
Guinea	whereas	scrapers	were	abundant	 in	 the	savannah	streams	of	Upper	Guinea,	which	
were	 characterized	by	 scarce	 riparian	vegetation.	 In	 stream	water	and	 foam,	a	 total	of	29	
species	of	aquatic	hyphomycetes	were	identified.	Moreover,	9	additional	species	were	found	
as	sporulating	on	leaves	in	litter	decomposition	experiments,	which	led	to	a	total	of	38	species	
for	Guinea	with	12	being	new	for	Africa.	This	 thesis	 thus	substantially	expanded	the	 list	of	
known	species	for	Africa.		

The	experiments	carried	out	 in	both	regions	showed	a	 fast	 leaf	 litter	decomposition,	 likely	
partly	 due	 to	 the	 high	 nutrient	 contents	 in	 litter,	 and	 a	 low	 diversity	 of	 leaf-associated	
decomposers.	 In	 the	 two	 studied	 temporary	 savannah	 streams,	 no	 leaf-associated	
invertebrates	occurred.	The	latter	was	apparently	compensated	by	a	strong	fungal	activity	as	
illustrated	 by	 very	 high	mycelial	 biomass	 accrual.	 In	 the	 two	 studied	 streams	 of	 Forested	
Guinea,	the	occurrence	of	Caridina	africana	(Atyidae	crustacean)	as	potential	shredder	could	
explain	the	leaf	mass	loss	due	to	invertebrates,	even	though	their	density	remained	low.	In	
both	regions,	the	discrepancies	between	total	and	microbial	decomposition	rates	were	weak,	
highlighting	a	minute	contribution	of	invertebrates	and	a	major	role	of	fungi	thus	supporting	
our	hypothesis.	The	present	results	suggest	that	droughts	resulted	in	low	effects	on	the	rate	
of	leaf	decomposition.	Furthermore,	leaf	decomposition	did	not	seem	to	be	affected	by	the	
poor	 diversity	 of	 decomposers,	 i.e.	 invertebrates	 and	 aquatic	 hyphomycetes.	 Overall,	 the	
principles	 of	 leaf	 decomposition	 control	 by	 factors	 like	 the	 quality	 of	 leaf	 litter	 and	 the	
balanced	 involvement	 of	 both	 decomposer	 types	 do	 not	 appear	 to	 be	 fully	 applicable	 to	
tropical	environments.	Finally,	 the	 findings	of	 this	 thesis	 suggest	 that	 the	consequences	of	
climatic	change	on	the	cycling	of	organic	carbon	in	the	aquatic	ecosystems	of	West	Africa,	i.e.	
a	 region	 predicted	 to	 be	 particularly	 affected,	 could	 be	 mitigated	 by	 the	 dominance	 of	
organisms	exhibiting	a	low	vulnerability.	 	



	
Résumé	
Macroinvertébrés	benthiques	et	hyphomycètes	aquatiques	représentent	une	part	importante	
de	la	biocénose	des	cours	d’eau	de	tête	de	bassin.	D’un	point	de	vue	écologique,	ils	participent	
au	 recyclage	 du	 carbone	 organique	 à	 travers	 leur	 implication	 dans	 certaines	 fonctions	
écosystémiques	telles	que	la	décomposition	de	la	litière.	Ce	processus	est	vital	pour	les	cours	
d’eau	 forestiers	 ou	 bordés	 de	 ripisylve.	 Si	 celui-ci	 est	 aujourd’hui	 bien	 étudié	 en	 milieu	
tempéré,	la	contribution	des	deux	types	de	décomposeurs	(champignons	et	invertébrés)	reste	
mal	comprise	en	milieu	tropical	du	fait	de	la	variabilité	éco-géographique	prononcée	de	ce	
biome.	Cette	thèse	qui	concernait	deux	régions	de	Guinée	jusque-là	 inexplorées,	 la	Guinée	
Forestière	et	la	Haute-Guinée,	avait	un	double	objectif.	D’une	part,	il	s’agissait	de	documenter	
la	diversité	taxonomique	et	trophique	des	communautés	de	macroinvertébrés	benthiques	et	
la	composition	des	assemblages	d’hyphomycètes	aquatiques.	D’autre	part,	 la	thèse	visait	à	
caractériser	le	processus	de	décomposition	de	la	litière	et	les	communautés	de	décomposeurs	
associés,	notamment	dans	une	perspective	de	quantification	de	la	contribution	de	chacun	des	
deux	 groupes.	 Cette	 dernière	 étude	 répondait	 ainsi	 à	 l’hypothèse	 d’une	 plus	 grande	
importance	des	décomposeurs	fongiques	aux	faibles	latitudes	en	comparaison	des	latitudes	
élevées	où	l’activité	des	décomposeurs	invertébrés	est	prépondérante.		

Une	 étude	 exploratoire	 menée	 sur	 12	 rivières	 a	 révélé	 une	 diversité	 de	 45	 taxons	
correspondant	 à	 la	 faune	 macrobenthique	 de	 l’Afrique	 de	 l’Ouest,	 et	 incluant	 un	 taxon	
nouveau,	 Asellus,	 s’ajoutant	 à	 la	 liste	 des	 crustacés	 connus	 de	 Guinée.	 Les	 deux	 régions	
d’étude	se	différenciaient	dans	 la	composition	des	groupes	trophiques	 :	 les	déchiqueteurs,	
essentiellement	 représentés	 par	 les	 crevettes,	 étaient	 dominants	 dans	 les	 cours	 d’eau	 de	
Guinée	 Forestière,	 et	 les	 racleurs	 abondaient	 dans	 ceux	 de	 savane	 en	 Haute-Guinée,	
caractérisés	par	une	faible	densité	de	la	végétation	riveraine.	Par	ailleurs,	les	prélèvements	
d’eau	et	d’écume	ont	décelé	 la	présence	de	29	espèces	d’hyphomycètes	aquatiques.	A	ces	
espèces	 viennent	 s’ajouter	 9	 autres	 identifiées	 sur	 les	 litières	 lors	 des	 expériences	 de	
décomposition	portant	ainsi	à	38	le	nombre	d’espèces	identifiées	pour	la	Guinée	au	cours	de	
cette	thèse,	dont	12	sont	nouvelles	pour	le	continent	africain.		

Les	 expériences	 menées	 dans	 les	 deux	 régions	 montrent	 une	 décomposition	 rapide,	
probablement	en	partie	liée	à	la	forte	teneur	en	nutriments	des	litières,	et	une	faible	diversité	
des	décomposeurs	associés.	Dans	 les	deux	cours	d’eau	 temporaires	de	savane	étudiés,	 les	
invertébrés	 associés	 aux	 litières	 étaient	 absents.	 Comme	 une	 compensation,	 l’activité	 des	
champignons	était	accrue,	 lesquels	accumulaient	une	biomasse	mycélienne	 très	élevée.	La	
présence	de	déchiqueteurs	potentiels	(Caridina	africana,	crustacés	Atyidae)	a	été	notée	dans	
les	deux	cours	d’eau	étudiés	de	Guinée	Forestière	mais	leurs	densités	étaient	faibles.	Dans	les	
deux	régions,	la	différence	entre	les	taux	de	décomposition	totale	et	microbienne	était	faible,	
soulignant	une	 importance	minime	des	 invertébrés	et	un	 rôle	majeur	des	 champignons	et	
confirmant	 notre	 hypothèse.	 Il	 a	 également	 été	 montré	 au	 cours	 de	 cette	 thèse	 que	 les	
asséchements	des	 cours	d’eau	avaient	peu	d’influence	 sur	 le	 taux	de	décomposition	de	 la	
litière.	 Par	 ailleurs,	 une	 faible	 diversité	 des	 organismes	 décomposeurs,	 invertébrés	 et	
hyphomycètes	aquatiques,	ne	semble	pas	altérer	le	processus	de	décomposition.	Ainsi	les	lois	
générales	basées	sur	 les	 facteurs	déterminants	de	 la	décomposition	des	 litières	tels	que	 la	
qualité	du	matériel	végétal	ou	un	rôle	équilibré	entre	les	deux	types	de	décomposeur,	ne	sont	
pas	nécessairement	transposables	aux	milieux	tropicaux.	Enfin,	 les	résultats	de	cette	thèse	
suggèrent	 que	 les	 conséquences	 du	 changement	 climatique	 sur	 le	 recyclage	 du	 carbone	
organique	 dans	 les	 écosystèmes	 aquatiques	 d’Afrique	 de	 l’Ouest,	 région	 pourtant	 prédite	
comme	 très	 affectée,	 pourraient	 être	 fortement	 tempérées	 par	 la	 prédominance	
d’organismes	relativement	peu	vulnérables.	


