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Chapitre 1 : Introduction générale

Les eaux courantes : des écosystémes a protéger

Si 'on estime a 1,4 x 10" m® le volume d’eau sur Terre, les eaux douces représentent
approximativement 3% de celui-ci (Shiklomanov and Rodda, 2003). En déduisant I'eau des
glaciers et de la banquise, seulement 0,3% de ce volume correspond aux eaux douces
continentales superficielles (dont rivieres, lacs, marais, tourbiéres), soit I'eau douce
renouvelable qui est issue du cycle de I'eau. Les synthéses scientifiques démontrent I'effet
des activités humaines sur le cycle de I'eau au travers du changement de I'occupation des
sols, de l'urbanisation et de l'industrialisation (ex. Gleick, 2003, Meybeck & Vérésmarty,
2004, Battarbee et al., 2015). La qualité de cette ressource connait une forte dégradation se
répercutant méme sur des terres non habitées dans lesquelles on retrouve la trace et les
consequences des activitts humaines, telles le dépdt atmosphérique de polluants
organiques dans les eaux des lacs alpins (Schmid et al., 2007) ou l'acidification des eaux de
surface par les pluies acides (Vitousek et al., 1997; Meybeck, 2003). D’aprés Vorésmarty et
al. (2010), 80% de la population mondiale et 75% de la biodiversité sont exposées a un
risque élevé d’insécurité en terme d’accés a la ressource en eau, notamment dans les
régions d’agriculture intensive avec une densité humaine élevée.

Seule une proportion infime (soit environ 0,006% du volume total) d'eau douce du monde est
présente dans les ruisseaux et rivieres a un moment donné (Shiklomanov, 1993) et
s’organise en réseaux hydrographiques, depuis I'amont avec les premiers filets d’eau en téte
de bassin versant jusqu’a I'aval avec I'embouchure des fleuves au niveau des estuaires (Fig.
1). Ces milieux intégrent un biote en interaction avec les processus physiques et chimiques
qui déterminent comment ces écosystémes se structurent et fonctionnent (Allan & Castillo,
2009). Une multitude de facteurs environnementaux opeérent a différentes échelles et
influencent I'écologie des écosystémes lotiques (p. ex. Townsend et al., 2003). Le climat, la
géologie et la topographie influent sur le systétme dans sa globalité pour déterminer entre
autres le régime hydraulique, la présence régionale d'espéces (Poff, 1997),
'approvisionnement en énergie trophique, ainsi que le transport de la matiére organique
(Vannote, et al., 1980) et de nutriments (Newbold et al., 1982).

L'influence des activités humaines sur les écosystéemes lotiques se produit a plusieurs
échelles spatio-temporelles et se traduit dans I'équilibre de ces interactions. Par exemple, le
déversement ponctuel accidentel de polluants toxiques non rémanents altére les
communautés sur des pas de temps allant de quelques jours a quelques années (Drake et
al., 1999; Shinn et al., 2009; Thompson et al., 2015). A I'échelle de la décennie ou du siécle
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se produisent des changements a long terme, comme ceux dus a l'occupation des sols
(Harding et al., 1998; Allan, 2004; DeFries et al., 2004; Foley et al., 2005; Lucas et al., 2016)
ou du climat (Macklin & Lewin, 2003; Palmer et al., 2008; Isaak et al., 2012). Les
perturbations liées a I'appropriation des sols induisent des modifications dont les effets sur
les écosystémes lotiques s’observent a différentes échelles spatiales, du cours d’eau lui
méme a la zone rivulaire et au bassin versant (Allan et al., 1997), ou a I’échelle planétaire tel
que pour les flux de nutriments et de polluants (Dentener et al., 2006; Bergknut et al., 2011).

Figure 1 — Méthode d’ordination des cours d’eau selon Strahler. La hiérarchie fluviale selon
la méthode d’ordination de Strahler (1957) se manifeste par 'importance croissante de ces
éléments depuis 'amont avec les plus petits tributaires d’ordre 1 dont l'union forme un cours
d’eau d’ordre 2 et ainsi de suite ; le numéro d’ordre croit avec la taille du bassin, le nombre
de tributaires et la densité de drainage jusqu’a former les plus grands fleuves.

Au cours du XX*™ siécle, les recherches scientifiques ont progressivement mis en évidence
l'importance de I'empreinte de 'homme sur les écosystémes (Carson, 1962). Ceci induit
aussi un changement dans la prise de conscience de nos sociétés, en ne considérant plus
les eaux superficielles d’'un point de vue hydraulique seulement (i.e. comme de simples
« conduits » ou « puits ») mais comme un écosystéme, support a la vie, ayant la capacité de
s’autoréguler et fournir différents services a 'homme (Leopold et al., 1964). En effet, d’un
point de vue anthropocentré, les écosystémes lotiques apportent a 'lhumanité un grand
nombre de services indispensables, dits services écosystémiques, regroupés en 5
catégories par le rapport de 'Evaluation de 'Ecosystéme du Millénaire (MEA 2005, Fig. 2).
Les services écosystémiques se définissent comme les conditions et les processus par
lesquels les écosystémes naturels et les espéces qui les composent soutiennent et
accomplissent la vie humaine (Daily, 1997). La réalisation de ces services écosystémiques
dépend de processus variés largement régulés par les organismes qui sous-tendent le
fonctionnement et maintiennent les structures des écosystémes lotiques (Palmer & Febria,
2012).

Au début des années 1970 aux Etats-Unis, un nouvel objectif politique apparait en terme de
gestion des milieux aquatiques, celui de disposer d’écosystémes en bonne santé en
restaurant et maintenant I'intégrité biologique des eaux (CWA, 1972) qui induisit un véritable
essor des recherches en limnologie et écologie appliquée a la bio-surveillance afin de
préserver la ressource en eau. Pour preuve de I'importance de la problématique de I'eau au
sein de nos sociétés, le budget annuel mondial alloué a la gestion de la ressource en eau
dépassait les 100 milliards de dollars a la fin du XX°™ siécle (Statzner et al., 1997) avec, en
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Europe, 80 % du budget pour I'environnement dédiés aux domaines associés a l'eau
(Commission Européenne, 1998).

Services d’approvisionnement Services de régulation Services culturels

Produits obtenus a partir des écosystémes Bénéfices obtenus de la régulation Bénéfices non matériels
des processus écosystémiques

* Nourriture * Spirituel

* Eaudouce * Régulation climatique * Divertissement

* Fertilité des sols * Controle de I'érosion * Ecotourisme

* Bois * Régulation des crues * Esthétique

* Fibres * Purification de I'air * Educatif

* Composés pharmaceutiques * Purification de I'eau * Héritage culturel

* Ressources génétiques * Pollinisation * |nspiration

Services de support
Services nécessaires pour la production de tous les autres services écosystémiques

* Formation des sols
* Cycle des nutriments
* Production primaire

* Formation des habitats
* Décomposition de la matiére organique

Figure 2 —. Catégories et exemples de services écosystémiques selon le cadre de
I'Evaluation de 'Ecosystéme du Millénaire (MEA, 2005, d’aprés Truchy et al., 2015).

La bio-surveillance consiste a utiliser des variables biologiques (des bio-indicateurs) pour
mesurer des altérations de I'écosysteme. L’avantage de la réponse biologique face aux
stresseurs est de fournir une réponse directe de I'état écologique par rapport a I'information
que l'on déduit des variables chimiques. Un bio-indicateur peut étre a un niveau
d’organisation allant de l'organisme (géne, cellule, tissus) a la population (ex: natalité,
fécondité, mortalité, migration), la communauté (ex: richesse taxonomique,
présence/absence de taxons polluo-sensibles) et méme I'écosystéme (statut trophique de
'écosysteme) (Niemi et al., 2004). Les bio-indicateurs intégrent leur réponse dans I'espace
et le temps, ce qui potentiellement réduit la fréquence d’échantillonnage par rapport aux
parameétres chimiques pour détecter certaines perturbations de trés courte durée (Friberg et
al., 2011). L'usage d’indicateurs est lié au postulat qu'un certain nombre de mesures peuvent
exprimer la situation écologique d’une riviére et ainsi étre prises en compte a la fois pour la
comprehension scientifique, les décisions de gestion et la communication du statut
environnemental a une audience non spécialisée (Norris & Hawkins 2000). Un autre
argument en faveur de I'étude des réponses biologiques par rapport aux données physico-
chimiques est que les indicateurs biologiques intégrent leur réponse dans le temps et
'espace, ce qui permet de détecter une altération de I'écosystéme tout en diminuant la
pression d’échantillonnage comparée a la mise en évidence d’'une altération avec les seuls
paramétres physico-chimiques.
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La bio-surveillance sous-tend donc les politiques de gestion et de conservation des eaux
douces, dans le but de protéger les biens et services apportés par ces écosystémes, tels
qu’'une eau de qualité, la production de nourriture, la régulation du climat et I'épuration des
déchets (Dudgeon et al., 2006; Statzner et al., 1997; Tranvik et al., 2009; Williamson et al.,
2009). Au niveau européen, la Directive européenne Cadre sur 'Eau (DCE, 2000) a permis
de créer une structure législative a méme de gérer, protéger et restaurer les eaux douces de
surface et souterraines et les eaux transitoires. Cette approche novatrice place les
écosystémes au centre de la Iégislation, contrairement aux précédentes directives
européennes davantage focalisées sur la seule régulation des matieres polluantes (p. ex.
Directive 91/676/CEE, concernant la protection des eaux contre la pollution par les nitrates a
partir des sources agricoles, Directive 91/271/CEE, relative au traitement des eaux urbaines
résiduaires).

Evaluation de I’état écologique des eaux courantes au sein

de I’'Union Européenne

Le contexte réglementaire

La Directive européenne Cadre sur 'Eau du 23 octobre 2000 (DCE) donne un cadre législatif
visant a prévenir, préserver et restaurer les écosystemes aquatiques continentaux et, en ce
qui concerne leurs besoins en eau, des écosystémes terrestres et des zones humides qui en
dépendent directement, afin de garantir une utilisation durable de I'eau, I'objectif étant
d’atteindre le bon état écologique de tous les milieux aquatiques dans les état membres de
I'Union Européenne et qu'il n'y ait aucune détérioration de I'état écologique existant.

La DCE requiert que chaque état membre identifie une typologie par masse d’eau basée sur
des facteurs environnementaux fondamentaux tels que laltitude, la géologie ou le climat,
responsables de la variabilité naturelle des écosystémes lotiques. L’état écologique par
masse d’eau est ensuite comparé aux condition de référence type pour la masse d'eau
considérée. Différents « éléments de qualité » biologiques, hydromorphologiques et physico-
chimiques sont pris en compte selon le type de masse d’eau étudié pour évaluer le statut
écologique en les comparant aux valeurs de références en utilisant le Ratio de Qualité
Ecologique (RQE ou EQR en anglais pour « Ecological Quality Ratio »). L'EQR est calculé
en divisant la métrique observée par la valeur de référence pour cette métrique. Pour chaque
catégorie de qualité (biologique, physicochimique et hydromorphologique), est attribuée une
classe de qualité sur le principe suivant. Si une métrique est déclassée, alors c’est la
catégorie de qualité dans son ensemble qui est déclassée. Enfin, les résultats pour chaque
catégorie de qualité sont agrégés, en tenant compte prioritairement de la qualité biologique
(Fig. 3). Le classement résultant comprend 5 classes allant d’'un état écologique élevé a
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mauvais (Fig. 3) dont les définitions normatives se trouvent dans I'Annexe V de la DCE
(2000, Tab. 1).

- : o : L : Classement
Qualité biologique Qualité physico-chimique Hydromorphologie .
resultant
Les valeurs des éléments de qualité X . Les conditions
bilogique comespondent-elies celles Leim:gﬁﬁgs;ﬁggxs y oui hydromorphologiques oui Trés bon
associées aux conditions de référence oul commespondent-elies au trés bon ébtat 2 correspondent-elles au état
(trés bon état) ? trés bon état ?
l non l non non
Les conditions physico-chimiques
Ecart 1éger (bon état) entre valeurs - assurent-elies le fonctionnement de
des éléments de qualité biologique et 'écosystéeme ? ; "
celles associées aux conditions de Oul |- respectent-elles les NQE pour les oul , | bonéat
référence polluants spécifiques ?
(Bon état)
l non non
Ecart modéré (état moyen) entre
valeurs des éléments de qualité -
biologique et celles associées aux oul etat moyen
conditions de référence o
l non
Ecart remarquable (état médiocre)
entre valeurs des éléments de qualité état
biologique et celles associées aux oul médiocre
conditions de référence >
\K plus que cela
\\
T

Figure 3 — Reégle d’agrégation des éléments de qualité dans la classification de I'état
écologique pour le type de masse d'eau considéré. Ce schéma est inspiré du document
guide européen « Approche générale de la classification de I'état écologique et du potentiel
écologique » (GIS WG, 2004).

Les méthodes d’évaluation développées par les états membre doivent répondre a plusieurs
exigences. Les conditions de référence doivent étre définies en tenant compte des
variabilités naturelles. Pour ce faire la DCE propose deux systémes de classification des
masses d’eau : le systtme A a typologie fixe ou le systtme B qui permet d’adapter la
typologie aux réalités du terrain et aux informations biologiques (Directive 2000/60/CEE,
annexe Il). Le systtme A propose des écorégions établies a partir de laltitude, de la
dimension du bassin versant et de la géologie (Ecorégions indiquées sur la carte A de
'annexe IX de la DCE 2000/60/CEE) établies a partir des travaux d’lllies (1978) portant sur
la distribution des taxons d’invertébrés en Europe. La France a choisi le systéme B avec la
classification des masses d’eaux en hydro-écorégions (HER), délimitées par des
déterminants primaires — la géologie, le relief et le climat — et les cours d’eaux d’'une méme
HER se caractérisent par des valeurs physico-chimiques et biologiques similaires. Ainsi pour
la France métropolitaine, 22 hydro-écorégions ont été définies en cohérence avec les
assemblages et la structure des communautés d’invertébrés (Wasson et al., 2002, Fig. 4).
Les deux systémes ont une approche descendante qui consiste a classifier les facteurs de
contrdle globaux plutét que les facteurs influents au niveau local (caractéristiques de I'habitat
physique a I’échelle de la station, hydrologie).
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Tableau 1 — Définition générale des classes d’état écologique des cours d’eau en fonction
des éléments de qualité d’aprées I'Arrété du 27 juillet 2015.

Etat Code

- . Définition générale
écologique  couleur 9

"Les valeurs des éléments de qualité biologique pour la masse d'eau de surface correspondent a celles normalement
associées a ce type dans des conditions non perturbées et n'indiquent pas ou trés peu de distorsions. Il s'agit des
conditions et communautés caractéristiques.

Pas ou tres peu d'altérations anthropogéniques des valeurs des éléments de qualités physico-chimiques et hydromorpho
applicables au type de masse d'eau de surface par rapport aux valeurs normalement associées a ce type dans des condit
perturbées."

Trés bon
état

"Les valeurs des éléments de qualité biologique applicables au type de masse d'eau de surface montrent de faibles
niveaux de distorsion résultant de I'activité humaine, mais ne s'écartent que légérement de celles normalement associées
a ce type de masse d'eau de surface dans des conditions non perturbées"

Bon état

"Les valeurs des éléments de qualité biologique applicables au type de masse d'eau de surface s'écartent modérément
de celles normalement associées a ce type de masse d'eau de surface dans des conditions non perturbées. Les valeurs
montrent des signes modérés de distorsion résultant de I'activité humaine et sont sensiblement plus perturbées que dans
des conditions de bonne qualité"

Etat moyen

"Les eaux montrent des signes d'altérations importantes des valeurs des éléments de qualité biologique applicables au
type de masse d'eau de surface et dans lesquelles les communautés biologiques pertinentes s'écartent sensiblement de
celles normalement associées au type de masse d'eau de surface dans des conditions non perturbées sont classées
comme médiocre”

Etat
médiocre

"Les eaux montrent des signes d'altérations graves des valeurs des éléments de qualité biologique applicables au type de
masse d'eau de surface et dans lesquelles font défaut des parties importantes des communautés biologiques pertinentes,
normalement associées au type de masse d'eau de surface dans des conditions non perturbées sont classées comme
mauvaises"

Etat mauvais

HER niveau 1
[ ALPES INTERNES

[ ALsace

ARDENNES

ARMORICAIN - Seine Normandie
CAUSSES AQUITAINS
CEVENNES

CORSE

COTEAUX AQUITAINS

COTES CALCAIRES EST
DEPOTS ARGILO SABLEUX
DEPRESSIONS SEDIMENTAIRES
GRANDS CAUSSES
JURA-PREALPES DU NORD
LANDES

MASSIF CENTRAL

MASSIF CENTRAL NORD
MEDITERRANEEN

PLAINE SAONE

PREALPES DU SUD

PYRENEES

TABLES CALCAIRES

VOSGES

Loire Bretagne

1

Adour Garonne
14

Rhone Méditerranée corse

Rhone Méditerranée c&gs

Kilométres

Source: IRSTEA 0 50 100 150

Image modifiée par Asconit-Consultants

Figure 4 - Hydroécorégions de France métropolitaine distribuées par district
hydrographique. Les riviéres étudiées dans les chapitres 2 a 4 font partie des différentes
hydroécorégions du district hydrographique Adour Garonne (exceptées les hydroécorégions
n° 19, 20 et 21).
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L’évaluation de I'état écologique des cours d’eau en ayant recours a un « écosystéme
étalon » non perturbé fait consensus auprés des gestionnaires. Toutefois il est impossible de
se référer a des masses d’eau indemnes de toute perturbation anthropique en Europe, ou
méme les zones non occupées par 'homme sont sujettes indirectement aux perturbations
par le changement climatique global, les dépdts azotés ou les polluants organiques qui
influencent les communautés aquatiques. Du choix de '« écosystéme étalon » dépendent
'exactitude et la précision de I'évaluation écologique (Hawkins et al., 2010), permettant la
comparaison avec les écosystémes observés. Il y a deux approches pour sélectionner les
conditions de référence : (i) choisir des sites de référence (correspondant typiquement aux
situations les moins impactées) ou (ii) prédire ces conditions de référence a partir des
données environnementales et de la modélisation (Wright et al., 2000). Dans la premiére
approche, les sites de référence doivent étre choisis pour chaque écorégion ou hydro-
ecorégion afin de partager, avec les sites perturbés, les mémes conditions
environnementales naturelles (Wasson et al., 2002). La seconde approche sous-tend I'idée
que les sites de référence sont fortement variables entre eux ce qui pourrait masquer des
perturbations humaines. Au lieu d'utiliser des sites de référence, c’est plutbt les relations
entre variables environnementales et les communautés aquatiques de I'ensemble de ces
sites de référence qui sont utilisées pour évaluer les conditions écologiques de référence
(Wright et al., 2000).

La DCE préconise l'utilisation des éléments de qualité biologique (EQB) — correspondant aux
communautés de diatomées benthiques, macrophytes, invertébrés benthiques et poissons —
utilisés séparément ou ensemble pour évaluer l'intégrité écologique des écosystemes
lotiques. Ces différents organismes ont montré qu’ils sont sensibles a une variété de
perturbations anthropiques (Hering et al., 2006b). Les critéres d’'un indicateur pertinent sont
d’étre utilisable sur une zone géographique la plus grande possible et de présenter une
certaine robustesse face aux facteurs de variabilité naturels et locaux. Les métriques devant
étre prises en compte par ces indicateurs sont la composition taxonomique, I'abondance, la
proportion de taxons sensibles aux perturbations anthropiques et la diversité.

L’évaluation biologique

La DCE place les variables biologiques au centre de I'évaluation de I'état écologique, étant
donné que ce sont de bons intégrateurs de perturbation des milieux aquatiques difficiles a
mesurer directement (Verneaux 1973, Blandin, 1986). Les indicateurs biologiques ou bio-
indicateurs sont définis comme les espéces vivantes délivrant une information du niveau
d’altération d’'un écosystéme par une modification de leurs caractéristiques physiologiques et
éthologiques (Blandin, 1986). D’'un point de vue historique, I'évaluation biologique des
écosystémes lotiques est apparue a la fin du XIX*™ siécle alors que la démographie de
nombreux pays d’Europe augmente a la suite du développement industriel, causant un
accroissement des déchets produits et I'apparition de nombreuses catastrophes sanitaires
(ex : choléra, dysentérie, fievre typhoide), tel le triste exemple de la Tamise, véritable égout
a ciel ouvert causant la mort par le choléra de milliers de londoniens (Metcalfe, 1989). Ainsi
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les premiers indicateurs biologiques se sont basés sur le systéme saprobien (de saprobie qui
signifie la dépendance d’'un organisme aux substances organiques comme source
alimentaire, Persoone & De Pauw, 1979) initié par les travaux de Kolkwitz & Marsson (1902,
1909). Les indices saprobies se construisent sur la présence d’espéces indicatrices
(bactéries, algues, protozoaires, rotiféres, macroinvertébrés benthiques et poissons)
auxquelles a été assignée une valeur saprobique basée sur leur tolérance a la pollution
organique. Pour chaque espéce indicatrice, la valeur saprobique est déterminée par
observation a partir d’'une courbe de réponse de sa tolérance physiologique au manque
d'oxygéne et représente la valeur pour laquelle la fréquence d’occurrence de l'espéce
considérée est la plus élevée. L'une des listes des valeurs saprobiques les plus complétes
est celle de Sladecek (1973). A partir de cette approche, la qualité de I'eau est classée en 10
catégories (de ultrasaprobe a katharobique).

Toutefois, I'approche saprobique n’a pas été retenue par la DCE car elle présente de
nombreuses faiblesses pour une utilisation en routine dans I'ensemble des états membres
(Tab. 3). En effet, les protocoles d’échantillonnages sont complexes (Hering et al., 2004, le
niveau d’identification est élevé (a I'espéce ou au genre) et le méme systéme saprobien n’est
pas applicable au-dela de I'écorégion. Enfin, en ne reposant que sur une seule dimension de
la niche des taxons indicateurs ('oxygéne), les autres dimensions (telles que la température
ou les variations de débits) peuvent interférer avec la capacité de I'outil a indiquer la pollution
organique, ne permettant pas une indication fiable dues aux pressions spécifiques ou a
I'altération globale de I'écosystéme (Bonada et al., 2006).

Trois types d’indicateurs ont été développés a partir des Eléments de Qualité Biologique : les
indices biotiques, les indices basés sur les modéles prédictifs et les indices multimétriques.

L’approche biotique est I'approche qui combine la diversité sur la base de certains groupes
taxonomiques avec l'indication de sensibilité d’espéces individuelles par rapport a certaines
pollutions (Tolkamp, 1985). De nombreux indices biotiques ont été proposés dans chaque
pays et mis en application dés la fin des années 1960 notamment en utilisant les
communautés d’invertébrés benthiques, des diatomées, des poissons et des macrophytes,
avec 'England’s Trent Biotic Index (1964) comme méthode de référence (Metcalfe, 1989).

Les deux autres approches apparaissent dans les années 1980.

L’approche prédictive se base sur des modeéles statistiques prédictifs de présence d’espéces
a partir de données environnementales observées sur le terrain. Le premier modéle,
RIVPACS ou « River Invertebrate Prediction and Classification System » a été développé au
Royaume-Uni (Wright et al., 1984, Moss et al., 1987). Le principe des modeéles prédictifs est
de modéliser les communautés et les caractéristiques environnementales des riviéres
indemnes de perturbation. Quand un site doit étre évalué, ses caractéristiques
environnementales sont utilisées pour prédire 'assemblage d’espéces attendu, puis sont
comparés l'assemblage d’espéces observées (O) a celui attendu (A). En principe, ces
modeéles prédictifs requieérent un nombre substantiel de rivieres indemnes de toute
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perturbation anthropique pour étre utilisées comme site de référence. Toutefois, dans de
nombreuses régions, il est de nos jours impossible de trouver de telles conditions de
référence. Les développeurs de ces modéles ont ainsi été amenés a considérer 'usage des
sites « les moins perturbés » ou caractérisés par le « meilleur état disponible » pour réaliser
les scores O/A (Stoddard et al., 2006), ce qui est utile pour des comparaisons de sites
régionaux, mais qui complique la comparaison des scores entre régions.

La troisieme approche concerne les indices multimétriques dont I'objectif est d’apporter une
analyse intégrée de I'écosystéme en combinant différentes catégories de métriques. Cette
approche développées aux Etats-Unis avec I'Indice d’'Intégrité Biologique (IBI, Karr, 1981)
mesure les changements de I'état de santé des rivieres a partir des métriques de 5
compartiments essentiels des riviéres : la morphologie de la riviere, la chimie de l'eau, les
conditions d’écoulement dans le bassin versant, les sources d’énergie et les interactions
biologiques (Karr & Chu, 2000). Il a dans un premier temps été congu pour inclure les
attributs des peuplements piscicoles en 12 mesures réparties en 3 catégories : composition
spécifique, composition trophique et conditions environnementales. Les données sont
évaluées par rapport a ce qui est attendu sur un site peu ou pas perturbé, localisé dans une
région géographique similaire et dans une portion de cours d’eau de taille comparable. Une
note est attribuée a chaque métrique selon 'amplitude de I'écart aux valeurs attendues. La
somme des 12 notes représente le score global pour le site d’étude. La force de cet indice
est d’intégrer des informations a différents niveaux d’interprétation : individu, population,
communauté et écosystéme. L’indice IBlI a démontré sa capacité a identifier une variété de
perturbations (ex : le drainage de mines et les effluents de stations d’épuration). L'IBI a
ensuite été adapté pour une utilisation avec les macroinvertébrés (Kerans & Karr, 1994) et le
périphyton (Hill et al., 1999).

Les limites de I'évaluation actuelle

La pollution organique et [l'eutrophisation ont longtemps été les deux principales
perturbations ciblées par les programmes de bio-surveillance (Friberg et al., 2011) et de
nombreux indices biotiques dérivent de l'approche saprobienne, tel que I'IBGN (Indice
Biologique Global Normalisé portant sur I'étude des macroinvertébrés benthiques) en
France. Pourtant la pollution organique a fortement diminué dans les pays européens grace
aux investissements dans le traitement des eaux usées. De ce fait, les pollutions
secondaires sont les nouveaux objectifs de bio-surveillance et de gestion des masses d’eau
(Friberg et al., 2011). Ces perturbations émergeantes sont d’autant plus importantes qu’elles
empéchent les masses d’eau d’atteindre un bon état écologique, malgré un progrés déja
significatif de leur qualité. Il est donc nécessaire de développer des indices qui ciblent ces
perturbations et de les inclure dans les programmes de bio-surveillance, telles que les
méthodologies suivantes développées récemment pour mettre en évidence I'impact de
perturbations particuliéres a partir des communautés en place: L'AWIC (Acid Waters
Indicator Community) pour 'acidification, LIFE (Lotic Invertebrate Index for Flow Evaluation)
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pour l'altération des débits, PSI (Proportion of Sediment-sensitive Invertebrates) pour la
dégradation physique des habitats et SPEAR esiicides (SPEcCies At Risk) pour les pesticides.

Les indicateurs utilisés dans l'évaluation de I'état écologique des systémes lotiques se
basent sur les attributs associés aux communautés aquatiques. Toutefois leur capacité a
mettre en évidence des modifications dans le fonctionnement de I'écosystéme et des
processus ecosystémiques reste encore a démontrer (Sandin & Solimini, 2009). Le lien entre
la structure des communautés et les processus écosystémiques a surtout été développé
avec l'étude des traits fonctionnels (p. ex. stratégies de reproduction, régime alimentaire,
Doledec et al., 1999).

L’approche des traits biologiques multiples consiste a définir par « traits » les composants du
phénotype qui régulent la réponse aux facteurs environnementaux (ex: température,
disponibilité de la ressource). Cette approche concerne principalement les macroinvertébrés
benthiques, pour lesquels ont été caractérisés 22 traits relatifs a la biologie, a la physiologie
ou aux exigences écologiques de chaque taxon a partir de données issues d’observations
scientifiques (Tachet et al., 2010). Chacun des traits est subdivisé en sous-traits auxquels on
attribue un codage flou en fonction de I'affinité du taxon pour le sous-trait en question, cette
méthode étant également utilisée avec les diatomées ou chaque taxon peut étre défini par
son affinité pour différents critéres environnementaux (Coste et al., 2009).

Par ailleurs, le retard pris dans I'’évaluation du fonctionnement des cours d’eau vient du fait
que le terme fonctionnement n’a pas été défini dans la Directive, retardant I'application de ce
concept en modalités opérationnelles. En 2014, I'interface Scientifique et Politique (SPI) en
charge de mettre en relation les gestionnaires et les scientifiques a reconnu l'importance de
conduire une évaluation du fonctionnement écosystémique des eaux courantes (Reyjol et al.,
2014).

Développement d’une évaluation des fonctions

écosystémiques

Processus écosystémiques vs. structure de I'écosystéme

La structure des écosystemes se réfere aux attributs qui peuvent étre évalués par des
mesures ponctuelles et qui sont considérées comme reflétant le statut et les conditions
existantes d’'un écosysteme. Toutefois, ces attributs ne permettent pas de saisir les
propriétés dynamiques d’'un écosystéme qui représentent ses performances a un temps
donné (Palmer & Febria, 2012). Le fonctionnement d’un écosystéme se définit comme les
effets conjugués de tous les processus qui soutiennent un écosystéme (Reiss et al., 2009). Il
correspondant aux propriétés dynamiques de I'écosystéme (Palmer & Febria, 2012). Les
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fonctions de ['écosysteme impliquent des interactions entre les espéces et leur
environnement, permettant la transformation de la matiére et de I'énergie (ex: cycle du
carbone et la production primaire), la génération d'habitat (p. ex : la construction de récifs),
ou le maintien des populations (p. ex : la pollinisation) (Smith et al., 2013). Odum (1962, in
Matthews et al., 1982), définit les fonctions de I'écosystéme comme 1) le flux d’énergie qui
parcoure I'écosystéme (p. ex : la productivité et la respiration des communautés), 2) le taux
de transformation de la matieére (p. ex : via la quantification des cycles biogéochimiques) et
3) les régulations de I'environnement sur les organismes (p. ex : le photopériodisme) et vice
versa (p. ex. : la fixation de I'azote par les microorganismes) (Tab.2).

Tableau 2 — Définitions, catégories et exemples de I'analyse des composantes structurelles
des écosystemes aquatiques, d’aprés Matthews et al. (1982).

Structure définition - mesure des caractéristiques biotiques et abiotiques a un temps donné

définition - analyse au niveau de l'individu ou de la communauté

exemples - composition taxonomiques des communautés, indices de
diversité, densité, sensibilité des organismes

taxonomique

définition - analyses chimiques, physiques, biochimiques ou
non biologiques ne requérant pas lidentification des organismes de la
taxonomique ~ communauté

exemples - biomasse, chlorophylle, caroténoides, adénosine

triphosphate, acide ribonucléique

Fonction définition - mesure du taux de quelques processus de I'écosystéme
définition - analyses au niveau de l'individu ou de la communauté

taxonomique exemples - taux de colonisation, taux de récupération, nombre
d'espéce apres la perturbation

définition - taux des processus chimiques, physiques, biochimiques et
biologiques

exemples - production primaire, respiration, taux d'assimilation des
nitrates

non
taxonomique

En appliquant ces concepts aux écosystémes lotiques, Palmer & Febria (2012) ont proposé
une liste de fonctions (non exhaustive) associées aux composantes structurelles qui
contribuent ensemble a définir le statut écologique des écosystémes lotiques (Fig. 5).
Chaque fonction intégre différents niveaux spatio-temporels et donc différents stresseurs
environnementaux (Elosegi & Sabater, 2013), permettant potentiellement de sélectionner le
ou les processus d’intéréts selon les enjeux de gestion. La seule métrique fonctionnelle
utilisée dans I'évaluation actuelle est la Demande Biochimie en Oxygene (DBO) qui mesure
la consommation en oxygéne potentielle de la colonne d’eau afin d’évaluer l'influence des
rejets des stations d’épuration dans le milieu aquatique. Cependant, la mesure de la DBO
quantifie le degré de pollution organique dans la colonne d’eau sans apporter aucune
information sur les processus en cours dans I'écosystéme pris dans sa globalité (Young et
al., 2008).

25




Structure et composition de I’écosystéme
lotique

+ Diversité biologique ou des espéces d'intérét
» Largeur de végétation riparienne d'origine
» Présence d'une plaine inondable / largeur
» Couverture de la canopée

+ Taux d'oxygéne

« Concentrations en phosphore, azote

» Concentration en polluants

+ Matiere organique

+ Température

» Débit annuel moyen et profondeur

+ Turbidité

Processus écosystémiques redistribuent la matiére et I’énergie
parmi les composants
* Productivité/reproduction, migration, status trophiques
« Taux d'élimination des polluants
« Reétention hydraulique
« Rayonnement photosynthétique actif
» Demande Biochimique en oxygéne, métabolisme
* Cycle des nutriments ou taux des flux de nutriments
* Taux d'élimination des polluants ou de séquestration
* Taux de décomposition
* Régime thermiques (amplitude, moment et durée des évenements)
* Régime fluvial (amplitude, moment et durée des évenements)
* Flux de sédiments

* Morphologie du cours d'eau + taux d'érosion
+ Substrats du lit * Mobilité du lit de la riviere

Figure 5 — Mise en relation entre les éléments qui composent I'écosysteme lotique et les
processus écosystémiques associés (Palmer & Febria, 2012).

Face a une perturbation de I'écosystéme, on s’attend a I'un des trois types de réponses
suivants (Matthews et al.,1982) :

- Un changement structurel non accompagné de modification du fonctionnement. Par
exemple, certaines espéces disparaissent mais celles qui survivent sont capables de
réaliser le processus. En effet, au sein d’un groupe fonctionnel, plus la diversité
spécifique est importante, plus la perte d’espéces caractéristiques peut étre
compensée par la présence d’autres especes aux fonctions similaires : on parle de
redondance fonctionnelle. Cette notion traduit le fait que la perte d’espéces
(diminution de la diversité spécifique) n’a pas forcément d’effet immédiat sur la
réalisation des fonctions écologiques, car certaines espéces peuvent se substituer
entre-elles.

- Une altération du fonctionnement sans qu’il n’y ait un effet sur la structure. Cela peut
se produire lorsque les modifications environnementales ont des effets toxiques
sublétaux, modifiant I'efficience de réalisation du processus mais pas la structure de
la communauté.

- Une modification a la fois structurelle et fonctionnelle signifiant que ces deux
composantes sont intimement liées, la réduction de la complexité structurelle (par
exemple, la réduction du nombre d’espéces) se traduisant en une co-réduction de la
complexité fonctionnelle (ex: réduction du nombre de nceuds trophiques pour le
passage de I'énergie ou des nutriments). Par exemple sur le long terme, la perte
d’espéce peut tendre a fragiliser le fonctionnement des écosystémes tant dans leur
capacité a fournir des services écosystémiques que dans leur capacité a faire face
aux perturbations. Si le nombre d'espéce diminue de fagon trop importante, la
compensation de la perte des espéces est compromise et la capacité a produire des
fonctions écologiques peut étre perdue.
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L’évaluation actuelle du statut écologique des rivieres se base sur ce dernier scénario
méme si, comme nous venons de le voir, I'existence d'un lien indéfectible entre
métriques structurelles et fonctionnelles reste a démontrer (Covich et al., 2004).
Remarquons que le débat mobilisant les écologistes depuis les 15 derniéres années
autour du théme intitulé B-EF (Biodiversity-Ecosystem Functioning, Naeem et al., 2010)
repose largement sur I'étude (et I'existence avérée) de redondances fonctionnelles entre
espéces, venant en appui du premier scénario ci-dessus et justifiant par la-méme la
nécessité d’une évaluation de l'intégrité fonctionnelle de I'écosystéme.

Evaluation fonctionnelle idéale et maturité d’utilisation des différents processus

écosystémiques

Les criteres d’un indicateur fonctionnel idéal pour I'évaluation en routine de I'état écologique
pourrait se baser notamment sur les criteres définis par Bonada et al. (2006): (i) fondés sur
des bases scientifiques solides, (ii) avec une mise en ceuvre simplifiée et (iii) donnant des
résultats performants.

i Un indicateur fonctionnel devrait dériver de concepts théoriques robustes dont on
pourrait prédire la réponse a priori selon certains parameétres environnementaux. Cet
indicateur devrait discriminer différents types d’'impacts dus aux activités humaines
avec le potentiel de mesurer I'impact anthropique global.

ii. Sa mise en ceuvre sur le terrain ne devrait pas couter trop cher, avec un protocole
relativement simple a mettre en place qui réduirait les colts dus aux recours a des
spécialistes.

iii. Les résultats devraient étre applicables a large échelle entre les hydroécorégions,
deélivrant une information pertinente sur I'impact anthropique global et les différentes
pressions en particulier, sans interférence avec la variabilité naturelle spatiale et
temporelle. Enfin, lindicateur fonctionnel idéal devrait permettre de mesurer la
pression anthropique sur une échelle linéaire.

Les taux de décomposition de la matiere organique (Gessner & Chauvet, 2002) et le
métabolisme (Bunn & Davies, 2000) sont deux fonctions qui d’aprés Young et al. (2008)
présentent les atouts de fonctions pouvant étre utilisées en routine dans les procédures
d’évaluation de I'état écologique : a la fois sensibles a de nombreuses perturbations (voir les
tableaux de synthése de Young et al., 2008), simples de mise ceuvre, et relativement peu
chers. En effet, tous les écosystémes lotiques sont alimentés en énergie trophique par une
combinaison de matiéres organiques d’origine terrestre (y compris les litieres de feuilles) et
produites in situ (Vannote et al., 1980). Ainsi, les mesures du taux de décomposition des
feuilles et du métabolisme de I'écosystéme fournissent une indication de la base alimentaire
de l'écosystéme et contribuent ainsi a déterminer sa capacité a soutenir la vie. Le
métabolisme est la combinaison de la production primaire (par photosynthése) réalisée par
les algues et autres plantes aquatiques et de la respiration de I'écosystéme qui correspond
au taux de respiration de I'ensemble du biote, y compris les poissons, les invertébrés, les
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algues, les plantes aquatiques et les microorganismes. L'équilibre entre la production et la
consommation de carbone organique informe de l'importance relative des deux principales
sources d'énergie qui alimentent les écosystémes des riviéres, les algues ou la matiére
organique terrestre. Si la production de carbone organique équivaut ou dépasse le carbone
consommeé, alors c’est la matiére organique produite in situ qui soutient probablement la
chaine alimentaire ; si la consommation de carbone dépasse largement la production de
carbone, c’est la matiére organique de I'amont ou du bassin versant adjacent qui est utilisée
pour maintenir le systéme. Par conséquent, le métabolisme de I'écosystéme fournit une
mesure directe de la base trophique des écosystémes lotiques et aide ainsi a déterminer leur
capacité de survie. La définition du processus de décomposition et les arguments en faveur
de sa prise en compte dans I'évaluation fonctionnelle sont décrits en détail dans la partie
suivante de I'introduction.

Si ces deux fonctions sont de bons candidats pour une application en routine, la
décomposition des litieres bénéficie d’une littérature plus abondante en terme d’évaluation
des impacts anthropiques (Tank et al., 2010, Fig. 6), ce qui représente un atout considérable
quant a sa mise en application comme indicateur fonctionnel.
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Figure 6 — Histogramme quantifiant le nombre d’études a comité de relecture relevant de
I'évaluation de I'état fonctionnel des rivieres a partir de la décomposition des litieres et du
métabolisme a partir d’'une recherche dans Isi Web of Knowledge (a I'aide des mots clés
suivants : (leaf OR litter) AND (river) AND (breakdown OR decomposition) AND (assessment
OR monitoring) ; (metabolism OR (primary production AND respiration)) AND (river) AND
AND (assessment OR monitoring) ; réalisé en juin 2016).
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Développement d’un indicateur de I'intégrité fonctionnelle

basé sur le processus de décomposition des litieres

Description du processus de décomposition

La décomposition des litieres végétales est un processus qui fait intervenir des facteurs
chimiques et physiques et divers organismes (Petersen et Cummins, 1974 ; Webster et
Benfield, 1986). Les modéles conceptuels de dynamique de la matiére organique décrivent
le processus de décomposition comme la dégradation de la matiére organique particulaire
(CPOM, > 1mm ; mais plus spécifiquement LPOM (Large Particulate Organic Matter), > 16
mm), qui conduit a la production de fines particules de matiére organique (FPOM, <1 mm),
de matiére organique dissoute DOM (<0,45 uym), de composés minéraux et de dioxyde de
carbone (CO,, Gessner et al., 1999). Les décomposeurs invertébrés fragmentent la matiere
particulaire avec leurs piéces buccales adaptées et transforment la matiére organique
ingérée en biomasse, en matiére particulaire fine, en matiére dissoute, en minéraux et en
CO; (Webster et Benfield, 1986). La fragmentation physique peut également se produire a la
suite de I'abrasion exercée par I'écoulement de I'eau, mais son importance pour la perte de
masse globale est difficile a quantifier (Gessner et al.,, 1999). Les expériences dans des
rivieres artificielles de laboratoire ont montré que, contre intuitivement, une telle
fragmentation abiotique n’est pas nécessairement importante, méme lorsque la vitesse du
courant est élevée (Ferreira et al., 2006a).

Les litieres qui entrent dans le cours d’eau sont immédiatement colonisées et rapidement
décomposées par les microorganismes (surtout certains champignons aquatiques, les
hyphomycétes aquatiques) et les macroinvertébrés décomposeurs. Les hyphomycétes
aquatiques jouent deux réles importants : 1) ils métabolisent une fraction importante de la
litiere et 2) ils « conditionnent » ces litieres pour les décomposeurs invertébrés (Barlocher &
Kendrick, 1976; Barlocher, 1985) en améliorant leur qualité nutritionnelle par l'incorporation
de nutriments dans la biomasse mycélienne depuis la colonne d’eau et par la dégradation
enzymatique des composés récalcitrants de la litiere. Les hyphomycétes aquatiques
colonisent les feuilles a partir de spores asexuées qui germent sur les surfaces végétales et
développent progressivement un mycélium dans le parenchyme des feuilles. Ce mycélium
sécrete des enzymes extracellulaires pour décomposer la matiére organique en brisant les
polyméres de cellulose permettant d’accéder a des monoméres carbonés beaucoup plus
simples qu’il peut ensuite assimiler. Dans le méme temps, le mycélium absorbe les
nutriments (azote et phosphore inorganiques dissous) de la colonne d’eau qu'il concentre
dans ses hyphes, rendant la litiére qu’il colonise plus riche en composés azotés et
phosphorés qu’au moment ou la litiére arrive dans le cours d’eau (Cornut et al., 2015). Cette
étape est appelée « conditionnement », dans le sens ou cette litiére, enrichie de la matiere
organique constituée par les mycéliums, est préférentiellement consommée par les
décomposeurs invertébrés comme nourriture plus nutritive et aussi parce que les enzymes
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fongiques continuent de dégrader les polymeres carbonés dans l'appareil digestif des
invertébrés (Gessner et al., 1999). Par ailleurs, les hyphomycétes aquatiques sont des
décomposeurs des litieres a part entiére, conduisant a leur transformation en matiere
organique particulaire et dissoute en CO,. Ainsi ces champignons jouent un réle fondamental
dans le cycle du carbone des cours d’eau et du flux énergétique dans les réseaux trophiques
(Barlocher & Kendrick 1976). Les macroinvertébrés benthiques sont des acteurs clés des
processus écosystémiques (Covich et al., 1999) et les déchiqueteurs, définis selon leur type
de nourriture et leur mode d’alimentation, contribuent a la conversion de la litiere de feuilles
en particules plus fines et en biomasse (Cuffney et al., 1990; Gessner et al., 1999; Graga,
2001). De nombreuses études ont documenté la contribution des déchiqueteurs au
processus, montrant par exemple que leur consommation peut représenter plus de 64 % de
la perte de masse foliaire (Hieber & Gessner, 2002; Graga et al., 2015).

La matiere organique qui se décompose dans les eaux courantes a une triple origine 1)
autochtone a partir des organismes aquatiques photosynthétiques morts, 2) allochtone par
transfert du matériel végétal depuis I'environnement terrestre a proximité du cours d’eau
(feuilles, brindilles, fruits, bois, etc.) et 3) composite, c’est a dire constituée de la matiére
organique dérivant depuis 'amont. Le processus de décomposition porte principalement sur
les apports allochtones (Webster & Benfield, 1986). Ces apports allochtones peuvent
s’élever a plusieurs centaines de g par m? de lit de riviere sous climat tempéré
(Abehlo, 2001), avec un pic automnal intervenant aprés la sénescence du matériel végétal.
L’apport relatif de litiére (c’est a dire rapporté a la largeur du cours d’eau) décroit a mesure
que la taille de ce cours d’eau augmente, avec a titre d’exemple les ruisseaux du Québec
d’ordre 1 ayant un apport de 761 g.m?Zan™ contre 3 g.m?2an” pour des grandes riviéres
d’ordre 5 (Benfield, 1997). Sont principalement concernées les rivieres de téte de bassin
comprises entre les ordre 1 a 3, ou la canopée de la forét rivulaire exerce un contréle
maximal sur les processus écologiques (Cummins, 1974), d’'une part par 'ombrage de la
canopée qui maintient au frais 'eau en été et joue un rble tampon dans les variations
nycthémérales et saisonnieres de la température (Moore et al., 2005), d’autre part par
l'interception des rayons lumineux qui limite la production primaire par les plantes et les
algues, et enfin par I'apport de litieres qui constituent de 80 a prés de 100% de la ressource
en carbone organique pour le réseau trophique aquatique (Vannote et al., 1980). Par
conséquent, les communautés aquatiques des rivieres de téte de bassin se caractérisent par
une forte dépendance de ces apports allochtones. Toutefois, les apports de litiere peuvent
rester trés substantiels dans les grandes riviéres et les fleuves. A titre d’exemple, I'apport
direct de litiere représente 4 t par an et km de riviére sur un trongon d’ordre 6 de la Garonne,
a 'amont de Toulouse (Chauvet & Jean-Louis 1988).

Potentialités de la décomposition des litieres comme indicateur fonctionnel

Selon les critéres d’'un indicateur fonctionnel idéal pour I'évaluation en routine de I'état
écologique des écosystémes lotiques a partir des critéres de Bonada et al. (2006), la mesure
des taux de décomposition dispose de :
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i.  Fondements scientifiques robustes: Ce processus est a la base des réseaux
trophiques hétérotrophe en incluant la transformation de la matiére organique par
différentes communautés, depuis les microorganismes jusqu’aux invertébrés ;
l'intensification des pressions anthropiques induit une réduction de la complexité du
réseau trophique diminuant I'efficacité de la décomposition des litiéres organiques
(Friberg et al., 2011) qui a long terme peut altérer les flux élémentaires comme ceux
du carbone et des nutriments (Rosemond et al., 2015). De plus, un grand nombre
d’études ont examiné les facteurs contrélant la décomposition permettant d’établir a
priori la réponse a la variabilité naturelle et a la plupart des perturbations (Young et
al., 2008).

ii. Protocoles faciles a mettre en ceuvre : Avec un potentiel de standardisation du
protocole élevé, son colit économique est moindre, en raison d’un gain de temps par
la préparation d’'un nombre élevé d'unités expérimentales (p. ex. Tab. 12) et
'absence d’espéces a identifier (Gessner & Chauvet, 2002). On obtient une réponse
simple et claire en utilisant les taux de décomposition comme variable réponse
(Chauvet et al., 2016).

iii. Réponses performantes en terme de gestion : La décomposition des litieres est un
processus applicable a I'échelle de I'Europe avec une comparaison possible entre les
hydroécorégions (Woodward et al., 2012, Chauvet et al., 2016) et méme entre les
biomes a I'échelle du globe (Boyero et al., 2015), pouvant étre mesuré dans tous les
milieux aquatiques, des cours d’eau de téte de bassin aux grandes rivieres et dans
les lacs et estuaires, dont la réponse est sensible a de nombreuses perturbations
anthropiques (Gessner & Chauvet 2002, Young et al., 2008, Chauvet et al., 2016),
permettant ainsi d’évaluer I'état écologique des rivieres (p. ex. Pascoal et al., 2003,
Lecerf & Chauvet 2008b). Toutefois, I'évaluation de I'effet de la variabilité naturelle
due aux facteurs environnementaux (variabilité extrinséque) et de celle due au
protocole lui-méme (variabilité intrinseéque) n’est pas encore maitrisée (Hagen et al.,
2006, Chauvet et al., 2016).

En résumé, la décomposition répond au moins partiellement a 'ensemble des critéres définis
par Bonada et al. (2006, Tab. 3). Les paragraphes suivants s’attachent a décrire les
protocoles de suivi de la décomposition.

L'étude de la décomposition des litiéres végétales par la méthode de perte de masse a l'aide
de sacs a litiére est actuellement utilisée par la majorité de la communauté scientifique. Le
protocole résumé ici est décrit par Barlocher (2005). Une quantité connue de litieres
végeétales (feuilles ou bois) est conditionnée soit dans des sacs a fines mailles afin d'en
limiter I'accés uniquement aux microorganismes (décomposition microbienne) soit dans des
sacs a grosses mailles pour permettre I'accés a la totalité des acteurs (macroinvertébrés et
microorganismes). La litiere est pesée avant et aprés incubation dans le cours d’eau de
maniere a obtenir la perte de masse due au processus de décomposition. La capacité de
cette méthode a détecter les perturbations de I'écosystéme a été plusieurs fois vérifiée, et
elle a été inventoriée par Gessner et Chauvet (2002) et Young et al. (2008).
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Tableau 3 - Résumé des résultats de l'analyse comparative des approches de
biosurveillance traditionnelles (associées a la structure des communautés des invertébres) et
celles en cours de développement (traits fonctionnels et processus écosystémiques), d’aprés
Bonada et al. (2006).

Traits Processus

Structure des commuanutés fonctionnels écosystémiques

Approches Approches  Approches Approche Décomposition

saprobiques multimétriques prédictives multi-traits des litieres

Raisonnement

1) Dérivé de concepts d'écologie solides v + v v v

2) A priori prédictif X + + (4 +

3) Potentiel d'évaluer le fonctionnement écologique X + ? v v

4) Potentiel de discriminer la pression anthropique globale X v v v v

5) Potentiel de discriminer différents types d'imapcts humains X v * v +
Mise en ceuvre

6) Faible colt pour I'échantillonnage (approches de terrain) ou pour les

expériementations (approches en laboratoire) X * v v v

7) Protocole d'échantillonnage simple X + v v X

8) Faible cout d'identification (pas de spécialistes en taxonomie nécessaires) X + + v v
Performance

9_) Applicable_ a large échelle (au travers d'écorégions et de provinces X X X v v

biogéographiques)

10) Indication fiable de I'évolution de I'impact humain global X + + v +

11) Indication fiable de I'évolution des différents types d'impact humain X v ? ? +

12) Indication d'impact humain a I'échelle linéaire X X + ? v

Les métriques qui expriment la vitesse a laquelle la matiére organique se décompose sont
les plus faciles a mettre en ceuvre. La méthode la plus simple est le calcul de la proportion
de la masse seche restante par rapport a la masse séche initiale aprés un certain temps
d’exposition. Toutefois, cette méthode nécessite de connaitre la forme de la relation entre la
perte de masse et le temps ; ainsi celle-ci peut étre linéaire, lorsqu’une quantité constante de
matériel est décomposée par unité de temps. De fait, il a été démontré que la dynamique de
la décomposition suivait généralement un modeéle exponentiel négatif. Le principe est qu’une
proportion constante de matériel est décomposée pour chaque unité de temps (Petersen &
Cummins 1974). Les taux de décomposition peuvent étre corrigés en tenant compte de
certains facteurs de variation naturelle. Si une différence de température est attendue entre
des sites d’étude et que la température de I'eau est mesurée en continu, alors l'effet de la
température sur le taux de décomposition peut étre corrigé en utilisant les degrés-jours’
comme expression du temps a la place du nombre de jours (Minshall et al., 1983). Par
ailleurs, il est possible d’exprimer la masse restante comme la masse séche sans cendre
pour limiter le biais di a I'addition de sédiments fins, de nature essentiellement minérale, aux
litieres composées pour I'essentiel (90-95%) de matiére organique.

Le degré jour est utilisé pour évaluer le temps de croissance des plantes et des animaux aquatiques
poikilothermes (c.a.d. les animaux ayant une température interne qui varie avec celle du milieu).
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Objectif de la thése et organisation du mémoire

Contexte

La présente étude a été réalisée dans le sud-ouest de la France et plus précisément dans
'un des 110 districts hydrographiques que compte I'Union Européenne, le district Adour-
Garonne qui est I'un des six districts frangais sur lequel 'Agence de I'eau Adour-Garonne
exerce ses missions de lutte contre la pollution et de protection des milieux aquatiques. Avec
une surface de drainage d’environ 116 000 km?, il comprend 120 000 km de cours d’eau et
420 km de littoral, répartis sur les bassins versants de I'Adour, de la Charente, de la
Garonne et les cours deaux coétiers charentais et aquitains. Concernant les activités
anthropiques sur le territoire, il s’agit d’'un district a dominante agricole avec des cultures
cérealiéres et maraichéres, de la polyculture et de I'élevage (bovins, ovins, caprins,
palmipédes). Ces d’activités sont liées a la ressource en eau tant au niveau de leur besoins
que de leurs impacts, notamment les pesticides avec plus de 14 000 tonnes par an utilisées
sur les bassins de la Garonne de I’Adour et de la Charente (rapport de ’Agence de I'Eau
Adour-Garonne, 2015).

L’'objectif spécifique de la thése est d’appliquer un protocole de routine de suivi de la
décomposition des litieres a une échelle régionale, depuis les bassins versants de I'’Adour,
de la Garonne, de la Charente aux petits fleuves coétiers landais. Quatre acteurs de la
gestion environnementale ont financé ce projet : (1) ’Agence de I'Eau Adour-Garonne, (2) un
bureau d’étude spécialisé dans le diagnostic environnemental, Asconit-Consultants, (3) les
établissements supports de l'unité mixte de recherche EcolLab, ainsi que (4) I’Association
Nationale de la Recherche et de la Technologie puisqu’il s’agit d’'une thése CIFRE. L’intérét
d’'un tel partenariat a été de bénéficier des connaissances portant sur les caractéristiques du
bassin Adour-Garonne, de la mise a disposition des données d’évaluation structurelles
existantes (physiques, chimiques et biologiques) et d’envisager un transfert des
connaissances de la recherche fondamentale vers les services publics en charge du suivi de
la qualité de I'eau, ainsi que du secteur privé.

Obijectifs de la thése et organisation du mémoire

L’objectif de la thése est de documenter, a I'échelle du sud-ouest de la France, I'utilisation de
la décomposition des litieres et des métriques associées comme indicateur de lintégrité
fonctionnelle des écosystémes de riviere. Le choix s’est porté sur le développement d’'un
indicateur fonctionnel a la fois simple, standardisé et économique, autant d’arguments
indispensables pour une potentielle transposition vers une application en routine par les
gestionnaires. Ainsi, le protocole d’étude sur 'ensemble de la thése a porté sur une seule
litiere végétale ('aulne glutineux) caractéristique de la végétation rivulaire, incluse dans deux
types de sacs pour distinguer l'activité des décomposeurs microbiens et invertébrés,
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prélevée aprés un temps unique d’incubation dans les rivieres correspondant a une perte de
masse approximative de 50 % dans les sacs a grosses mailles.

Nous supposons qu’un tel protocole est suffisamment sensible pour dégager l'influence de
perturbations dans les cours d’eaux multi-impactés, caractéristiques d’'une région avec de
nombreuses terres agricoles comme le sud-ouest de la France. C’est I'objet du second
chapitre qui traite de la capacité du processus a discriminer la pollution par les pesticides
dans les rivieres agricoles. La pertinence d’utiliser un indicateur fonctionnel est qu'il apporte
une information « orthogonale » et donc complémentaire par rapport a l'information qui est
mise en évidence par I'évaluation structurelle a partir des éléments de qualité biologique, et
de ce fait qu’il enrichit et précise I'évaluation de l'intégrité des écosystémes. Comme le
processus de décomposition est essentiellement réalisé par les communautés aquatiques, il
est envisageable que les réponses des évaluations fonctionnelles et structurelles soient, en
partie du moins, redondantes. Le troisiéme chapitre apporte des éléments de réponse, en
comparant I'évaluation biologique, réalisée en routine a partir des indicateurs biotiques
basés sur les invertébrés (IBGN et I,M;) et les diatomées (BDI), a I'évaluation fonctionnelle a
partir du processus de décomposition. Enfin, dans I'optique d’'une proposition d’un indicateur
fonctionnel basé sur le processus de décomposition, il s’agit d’avoir recours a des métriques
simples, synthétiques et exploitables par des personnes non spécialistes. En se basant sur
les travaux de Gessner & Chauvet (2002), qui proposérent a la fois des métriques et seuils,
I'objet du quatriéme chapitre est de traiter les patrons de distribution des paramétres de la
décomposition sur 'ensemble de nos sites et des sites de référence issus de littérature et de
proposer une grille d’évaluation de I'intégrité fonctionnelle pertinente pour le sud-ouest de la
France. Dans la discussion générale, les principaux résultats sont placés dans un méme
contexte et les perspectives sont ouvertes, notamment sur la question cruciale de
I'évaluation de la variabilité due au protocole lui-méme ainsi que du recours a des valeurs de
référence.
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Chapitre 2: Evaluation de [lintégrité
fonctionnelle des cours d’eau impacteés par

les pesticides

Litter breakdown for ecosystem integrity assessment also

applies to streams affected by pesticides

Ce chapitre présente un article publié dans Hydrobiologia (cf. Annexe) et d’une
communication affichée & une conférence internationale 2

Résumé du chapitre

Dans ce chapitre, je me suis intéressée a limpact des pesticides sur les taux de
décomposition et des communautés de décomposeurs invertébrés et fongiques associées.
Des études antérieures ont montré que le processus de décomposition était plus sensible
que d’autres fonctions écosystémiques (ex : production primaire, respiration) vis a vis de la
contamination par les pesticides. Cependant, les précédentes études menées sur le terrain
mesurent une baisse du taux de décomposition qui s’explique soit par une baisse d’activité
due a lactivité des décomposeurs invertébrés soit due a l'activité des décomposeurs
microbiens. D’autre part, les indicateurs structurels classiques ne se sont pas montrés
pertinents pour discriminer la contamination par les pesticides, tandis qu’'un indicateur
structurel basé sur les traits de vie de certains taxa d'invertébrés, SPEAR esiicide; S'€St révélé
pertinent a large échelle (France, Allemagne, Australie). Aussi notre objectif a été d’évaluer
I'effet des pesticides sur le processus de décomposition dans des sites de suivi de '’Agence
de 'Eau Adour-Garonne pour vérifier les hypothéses suivantes : 1) la réponse du taux de
décomposition a la contamination par les pesticides est monotone et décroissante, 2) la
décomposition réalisée par les invertébrés est plus affectée que celle réalisée par les
microorganismes puisque trés peu de fongicides ont été détectés, 3) les métriques
associées aux décomposeurs invertébrés et fongiques (densité des détritivores, taux de

2 Brosed M., Lamothe S. & Chauvet E. « Litter decomposition in farmland streams : is the influence of
pesticides measurable ? » au Detrital Dynamics meeting du groupe d’Ecologie Aquatique de la
Société Britannique d’Ecologie du 21 au 25 juillet 2014 a Londres (Royaume-Unis).
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sporulation et biomasse fongique) répondent de la méme fagon similaire au gradient de
contamination par les pesticides que les taux de décomposition respectifs. L’objectif
secondaire a été de déterminer la complémentarité de I'évaluation structurelle a partir de
I'indice SPEAResicide €t de I'évaluation fonctionnelle a partir du processus de décomposition.

L’étude s’est basée sur une approche corrélative de I'évaluation de la toxicité des pesticides,
a partir les taux de décomposition et les métriques associées aux décomposeurs (richesse
taxonomique, densité des détritivores, taux de sporulation et biomasse fongique) et
SPEARQesiicide- A partir de la base de donnée de I'’Agence de I'Eau du bassin Adour-Garonne,
12 sites ont été sélectionnés le long d’un gradient de contamination par les pesticides avec
par ailleurs des caractéristiques physicochimiques proches. La contamination par les
pesticides est exprimée a partir soit de I'unité toxique maximale (mTU), soit de la somme des
unités toxiques (sTU) pour les espéces modéles Daphnia magna pour les invertébrés et
diverses algues vertes pour les microorganismes. Sur chacun des sites, les taux de
décomposition moyens ont été calculés a partir de six répliques constitués d’'un sac fine
maille (vide de maille de 0,5 mm) et d’un sac grosse maille (9 mm) contenant chacun 4 + 0,4
g de feuilles d’aulne récoltées aprés abscision. Chaque réplique est placé en zone de
courant et retirée aprés 21 jours d’exposition. La biomasse fongique, le taux de sporulation
et la richesse taxonomique en conidies ont été mesurés a partir de la litiére restante des
sacs fines mailles, tandis que la richesse taxonomique, la densité des détritivores et 'indice
SPEARQesiicides ONt été calculés a partir de la macrofaune (> 0,5 mm) retrouvée dans les sacs
grosses mailles.

Le taux de décomposition est divisé par deux entre le site le moins et le plus contaminé par
les pesticides (gradient mTU paphnia magna cOMpris entre -5,60 et -1,81) et la diminution du taux
de décomposition est monotone le long du gradient de contamination. Seule l'activité des
décomposeurs invertébrés est affectée par la contamination, induisant une décomposition
des litiéres végétale co-assurée par les compartiments invertébré et microbien dans les sites
les moins contaminés a un processus réalisé seulement par le compartiment microbien dans
les sites les plus contaminés. La richesse taxonomique, la densité des décomposeurs
invertébrés et I'indice SPEAR esiicides SUiVeNt la méme tendance que le taux de décomposition
réalisé par les décomposeurs invertébrés, tandis que la biomasse fongique, le taux de
sporulation et la richesse taxonomique des conidies ne sont pas affectés par la toxicité des
pesticides. Par conséquent, le fait que la décomposition microbienne ne compense pas le
déclin de la décomposition réalisée par les invertébrés compromet la décomposition des
litieres végétales dans les cours d’eau les plus contaminés. De plus, cette perturbation dans
le processus de décomposition est observée - méme dans le site le plus contaminé - a des
concentrations en pesticides inférieures aux seuils limites fixés par I'Union Européenne.
Cette étude met ainsi en évidence que le processus de décomposition et plus
particulierement le rapport de l'activité des invertébrés par rapport a I'activité microbienne
sont pertinents pour évaluer l'intégrité fonctionnelle dans les cours d’eaux impactés par les
pesticides.
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Introduction

Due to modifications directly or indirectly caused by human activities, the evaluation of
ecosystem functions in streams and rivers has become an important objective to reach, in
complement to current bioassessment tools mainly based on fish, macrobenthos, diatom and
macrophyte communities (Reyjol et al., 2014). Ecosystem functions correspond to the flow of
matter and energy regulated by biotic and abiotic factors occurring in the ecosystem itself
and its adjacent environments. Assessing stream functions thus responds to a holistic
approach of ecosystem health evaluation. It relies on a variety of biological processes, by
focussing on the quantification of fluxes and rates and integrating both a temporal dimension
and the activities of organisms at different levels of organization (Bunn & Davies, 2000;
Palmer & Febria, 2012). A number of ecosystem-level processes have been proposed for
stream bioassessment, encompassing ecosystem metabolism (gross primary production and
community respiration), leaf litter breakdown, and nutrient cycling (Gessner & Chauvet,
2002). Among these, leaf litter breakdown has generated many studies focused on a variety
of functional impairments, for instance regarding stream water quality, channel
hydromorphology and riparian vegetation (e.g., Lecerf & Chauvet, 2008b; Kominoski et al.,
2011; Woodward et al., 2012; Elosegi & Sabater, 2013). Leaf litter breakdown is a key
process for stream ecosystem sustainability as a driver of matter and energy for the aquatic
food web derived from terrestrial sources. By implying both macroinvertebrates and
microorganisms, this process results from the activity of a wide variety of organisms with
diverse traits and biological requirements and potentially exhibiting differential sensitivity to
the functional impairments. Gessner & Chauvet (2002) have proposed to discriminate
invertebrate-driven and microbial-driven breakdown to improve robustness and sensitivity of
litter breakdown assays.

Detection of pesticides and their transformed products in aquatic ecosystems is difficult, not
only due to the diffuse character of this contamination of agricultural origin and their
widespread occurrence, particularly that of herbicides, but also to the very low concentrations
found in natural waters (most often < 1 ug L™"). In addition, field studies may fail to determine
specific effects of pesticides, simply because they are mixed with confounding factors (e.g.,
heavy metals; Cheng et al., 1997; Piscart et al., 2011). Theore, sampling and analysing all
ecotoxicologically relevant substances entering a water body is challenging. The assessment
is further complicated by the scarcity of data on potential effects of individual (and mixed)
compounds on species in the target system. Finally, confounding effects on aquatic
communities from other anthropogenic stressors may also co-occur in agricultural areas
(e.g., riparian forest clearcutting, stream 39hannelization, nutrient enrichment). On one hand,
conventional bioassessment indices for water quality fail to attribute any observed changes
in biological communities to pesticide contamination (e.g., Beketov et al., 2009). On the other
hand, a specific indicator based on functional traits of invertebrates, the SPEcies At Risk
indicator for pesticides (SPEAResicide), has proven its efficiency to detect the effects of
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pesticide contamination on aquatic taxa (Liess & Von der Ohe, 2005; Schéafer et al., 2007).
This indicator uses both physiological and biological traits (sensitivity to toxicants; generation
time, dispersal capacity and length of life stages outside the aquatic habitat; respectively) to
determine the fraction of the abundance of sensitive taxa in communities. SPEAR pesticiee has
been shown to be relatively constant over erence sites from different ecoregions and to
respond to pesticide stress (Liess & Von der Ohe, 2005; Liess et al., 2008; Von der Ohe &
Goedkoop, 2013) while the effects detected by this metric have been shown to translate into
losses of regional biodiversity (Beketov et al., 2013). In addition, macroinvertebrates may be
influenced by pesticides in their physiological and behavioural activity, not only through
exposure to the water phase but also via food uptake. As an illustration, insecticide exposure
at field relevant concentrations has been shown to cause feeding inhibition of mayflies and
oligochaetes (Alexander et al., 2007). Feeding inhibition in Gammarus subjected to short-
term pulse exposure of a pesticide mixture may be strongly detrimental to the energy transfer
along the food chain in the aquatic ecosystem (Bundschuh et al., 2013).

In contrast to individual or community scales, no metrics have been applied to assess the
impact of pesticides on ecosystem-level processes. Meta-analyses revealed that leaf
breakdown tends to be more sensitive to pesticide contamination than other functional
endpoints, such as gross primary production and ecosystem respiration (Schafer et al.,
2012a; Peters et al., 2013). Individual studies that have examined litter breakdown reported
contrasting results about the origin of loss in process rate, depending on whether it was
mostly related to a decrease in the activity of macroinvertebrate (Schéafer et al., 2007, 2012b)
or microbial (Rasmussen et al., 2012a) decomposers. A recent meta-analysis has shown that
streams with very low nutrient concentrations were more sensitive to nutrient enrichment
than streams exhibiting medium to high concentrations (Ferreira et al., 2015). While nutrients
may be limiting in oligotrophic waters where even low nutrient increments may stimulate leaf
decomposers, particularly aquatic fungi, nutrient saturation occur in eutrophic rivers, often in
interference with compounds with detrimental effects such as pesticides and heavy metals,
resulting either in the absence of positive influence of nutrients or in a substantial abatement
of breakdown rates (Woodward et al., 2012). A similar saturation pattern is not expected with
pesticides as their concentrations in natural waters, even when considering additive effects
of various compounds, generally lie by several orders of magnitude below the acute lethal
concentrations determined for aquatic organisms such as Daphnia magna Straus or green
algae (Brock et al., 2006; Schwarzenbach et al., 2006). A unimodal negative relationship
between pesticides toxicity and leaf breakdown rate is thus predictable.

Our study was based on a correlative approach where we investigated the relationship of
pesticide toxicity with leaf litter breakdown and leaf-associated decomposers in 12
agricultural streams of southwestern France, which were selected along a gradient of
pesticide concentrations but otherwise exhibiting similar characteristics. Leaf breakdown was
measured using leaf bags with large or fine mesh, allowing to discriminate the contribution of
macroinvertebrates and microbial decomposers, respectively. This assessment was
performed in late winter, at the end of a year of pesticide monitoring using grab water

40



sampling, with the objective to detect long-term pesticide effects on ecosystem functional
endpoints. Concentrations in pesticides were expressed in terms of toxic unit (TU) to model
organisms (Backhaus & Faust, 2012). We hypothesized that (1) total breakdown rate was
depressed at the most contaminated sites, (2) invertebrate-driven breakdown was more
affected than microbial-driven breakdown due to the higher sensitivity of leaf-shredding
invertebrates compared to leaf-colonizing fungi in our streams where herbicides dominated,
and (3) the abundance and activity of macro- and micro-decomposers were consistent with
the response of breakdown rate, as their density and activity were assumed to be similarly
impacted by pesticide toxicity. Our underlying motivation was to determine the extent to
which the information drawn from leaf breakdown and associated parameters is
complementary to the dedicated index SPEARcsiciae; When the objective is to evaluate the
functional status of stream ecosystems impaired by pesticides.

Methods

Study sites

Our sites were selected in the Cdteaux Aquitains (South West of France), a relatively
homogeneous European hydroecoregion in terms of geologic substratum (detritic materials),
topography (flatland) and climate (Mediterranean and oceanic influences) (Wasson et al.,
2002). Agriculture is the dominant land use with small forest patches and some urban areas
being embedded in the landscape. Our 12 surveyed sites corresponded to permanent, 2™ to
4™ order streams regularly monitored by the Adour-Garonne Water Agency for water quality,
including pesticides concentration. Except for pesticide load, they exhibited similar
characteristics, rather typical of lowland agricultural streams (Table 4). None of them was
subject to dredging or weed cutting during the study period. Our selection of streams covered
a low-to-high range of pesticide toxicity (see below).
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Table 4 - Location and physicochemical characteristics of stream water of the 12 sites
ranked according to the increasing pesticide toxicity (mTUD.magna). S1: Boulouze, S2:
Agros, S3: Gimone, S4: Tescou, S5: Orbe, S6: Touch, S7: Sausse, S8: Petit Midour, S9:
Girou, S10: Bergon, S11: Ayroux, and S12: Rieu-Tort Dominant substrata consist in C: clay,
Sa: sand, G: gravel, M: mud, P: pebble, Si: silt, and B: boulder. Water temperatures
correspond to mean values over the 21 d of leaf litter exposure. For pH, conductivity, and
concentrations in dissolved oxygen and inorganic nutrients, values refer to the mean and
range (in parentheses) from March 2012 to March 2013. Maximum toxic unit and sum of
toxicity unit maxima for Daphnia magna and algae together with SPEARpesticide at each site
are indicated.

Petit

Boulouze Agros Gimone Tescou Orbe Touch Sausse Midour Girou Bergon Ayroux  Rieu-Tort

Longitude 43°34'29  43°46'19  43°17'32  43°54'52  43°47'34  43°23'02  43°38'48  43°41'53  43°33'57  43°39'04  44°02'40  43°55'26
Latitude 01°02'18  02°00'02  00°37'51  01°45'59  00°49'03  01°10'25  01°29'02  00°02'40  01°52'55 -00°07'23  00°58'10  01°21'46
Stream order 3 3 2 3 3 4 4 4 4 4 3 4
Fn:e)va"°" 149 157 283 185 159 213 137 108 192 133 105 89
Dominant c.sa GMP CGFP si G GPSa GPS CGSa BCPSa P G,P c.P
substrata
Water
Temperature 8.10 7.60 6.47 5.66 7.99 7.67 7.09 7.46 7.34 7.86 7.10 6.19
(°C)

H 8.2 8.1 7.9 7.8 8.3 8.0 7.8 8.1 7.8 7.9 7.93 7.9
P (7.8-8.4) (7.9-8.3) (7.2-8.7) (7.7-7.9) (7.8-8.7) (7.7-8.4) (7.0-8.5) (7.8-8.6) (7.4-8.0) (7.2-8.5) (7.35-8.4) (7.6-8.3)
Conductivity 523 681 175 577 799 439 609 573 632 485 697 926
(uS.cm™) (79-782) (628-719) (134-227) (534-621) (735-861) (285-685) (285-826) (467-641) (114-803) (301-588) (442-853) (659-1126)
[02] 8.6 1.4 10.4 9.0 8.2 9.9 7.8 6.7 8.9 8.8 8.9 8.8
(mg.I") (4.5-13.7) (9.1-13.0) (7.5-12.2) (5.3-12.6) (5.5-11.9) (6.1-14.1) (3.9-11.8) (0.8-8.9) (7.6-11.1) (4.8-13.2) (4.9-13.1) (5.4-11.2)
[N-NO;] 1.05 9.70 0.81 1.47 8.76 1.72 2.53 2.47 3.63 5.42 2.61 2.76
(mg.I") (0.41-1.72)  (6.5-14.45)  (0.23-2.71)  (0.11-5.13)  (1.6-1547)  (0.45-5.87)  (0.68-542)  (0.23-5.04)  (0.63-10.55)  (2.71-7.68)  (0.83-5.69)  (1.13-4.06)
[N-NO:] 0.02 0.03 <0.0 <0.01 0.02 0.02 0.14 0.07 0.05 0.03 0.02 0.02
(mg.I") (0.02-0.04)  (0.02-0.05)  (<0.01-0.01)  (<0.01-0.02)  (0.02-0.03)  (<0.01-0.03)  (0.05-0.22)  (0.02-0.17)  (<0.01-0.12)  (0.01-0.06)  (<0.01-0.06)  (<0.01-0.04)
[N-NH.] 0.07 0.03 0.04 0.03 0.03 0.10 0.93 0.24 0.09 0.07 0.04 0.10
(mg.I'") (0.04-0.12)  (0.02-0.04)  (0.04-0.04)  (<0.01-0.05) (<0.01-0.04)  (0.04-0.32)  (0.20-3.27)  (0.04-1.09)  (<0.01-0.3)  (0.02-0.22)  (0.04-0.04)  (0.04-0.16)
[P-PO.] 0.03 0.02 0.02 0.02 0.03 0.03 0.77 0.05 0.09 0.05 0.05 0.27
(mg.I") (0.03-0.04)  (<0.01-0.04)  (0.02-0.02)  (<0.01-0.03) (<0.01-0.04)  (0.02-0.05)  (0.05-1.27)  (0.03-0.08)  (<0.01-0.16)  (0.02-0.14) (0.03-0.1) (0.23-0.33)
smTU-D -5.20 -4.83 -4.46 -4.44 -4.49 -3.72 -2.95 -3.19 -3.06 -2.50 -2.30 -1.74
mTU-D -5.60 -5.05 -4.84 -4.77 -4.64 -3.92 -3.54 -3.33 -3.14 -2.80 -2.48 -1.81
smTU-A -3.59 -4.82 -0.43 -2.14 -3.52 -0.51 -0.33 0.18 -1.32 0.65 0.81 -0.48
mTU-A -3.66 -4.89 -0.43 -2.14 -3.68 -0.53 -0.76 0.15 -1.75 0.65 0.80 -0.66

Physical and chemical analyses of stream water

All stream water characteristics, including pesticide concentrations but excluding
temperature, were obtained from the Adour-Garonne Water Agency database. Physical and
chemical characterization was made at several occasions over one year (March 2012 to
March 2013), including in spring when pesticide concentrations were the highest.
Determinations comprised pH, conductivity, and concentrations of inorganic nutrients (nitrate,
nitrite, ammonium and orthophosphate) and dissolved oxygen. Among the 139 pesticides
monitored, 30 were detected in our streams including 16 herbicides, 12 fungicides and 2
insecticides. The sum of pesticide concentrations ranged from 0 to 31.11 ugL™, and the
number of detected pesticides at each site and sampling occasion from 0 to 21 (Table S1).
Pesticide toxicity at each site was determined as the maximum toxic unit (mTU) calculated
according to the following formula:

C.
TU =1 n ( - )
m 0g| max;_4 EC50;
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where c; is the concentration of pesticide i, EC50; is the corresponding 48 h to 96 h median
effect concentration for a given standard test species and n is the number of pesticides
detected in the site (Backhaus & Faust, 2012; cf. Table S1). Due to the logarithmic
transformation, toxic units over different sites were within a relatively narrow range, e.g. from
-5 or lower from the lowest contaminated site up to —1 or higher from the most contaminated
site, with a TU of 1 meaning that the observed pesticide concentration is 10 times higher
than the median effect concentration for that pesticide and the standard species considered.
Alternatively, pesticide toxicity at each site was expressed as the sum of toxic units (sTU,;
Liess & Von der Ohe, 2005):

n
G
sTU = log (Z EC50->
i=1 L

Standard test species were selected among the closest organisms to those involved in the
ecosystem function investigated in this study, i.e. Daphnia magna (TUp magna) for invertebrate
decomposers and diverse algae for microbial ones (TUagse; University of Hertfordshire,
2013).

Leaf litter breakdown

In autumn 2012, alder (Alnus glutinosa (L.) Gaertn.) leaves were collected just after
abscission from a riparian zone within the same European hydroecoregion. Leaves were air-
dried for 7 days, weighed in batches of approximately 4 g (3.96 — 4.04 g) and enclosed in
coarse mesh (CM, 9 mm opening) and fine mesh (FM, 0.5 mm opening) bags (15 x 20 cm).
Initial dry mass of leaf sample was determined by using a correction coefficient obtained from
eight additional batches of 4 g dried at 105 °C for 48 h.

In each stream, six experimental units consisting of one CM bag and one FM bag were
anchored in the streambed in mid-February 2013. This corresponded to a period where
agricultural lands (mostly devoted to the production of cereals and oleaginous plants) were
often free of cultures, with pesticides, especially herbicides, being mainly applied from early
spring until late summer. Boulders were added to maintain the litterbags at the stream
bottom. The six experimental units were placed at a distance of > 5 m from each other by
selecting comparable conditions of exposure (e.g. depth, substratum) within stream riffles (=
blocks) whenever possible. Riffles were perred to pools in order to optimize fungal
colonization and avoid the risk of anoxia in leaf packs resulting from fine sediment
deposition. Temperature was continuously monitored in each stream using temperature
loggers (HOBO UA-001-64, Bourne, MA, USA). After 21 days of exposure, leaf bags were
removed cautiously, e.g. in limiting the loss of leaf-associated invertebrates, and stored in a
cool box during transport to the laboratory.

Leaf litter from FM bags was gently washed under tap water to remove sediments, and ten
leaf discs per sample were cut from different leaves avoiding the central vein. Five out of the
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ten discs were used immediately to induce sporulation of aquatic hyphomycetes and the
other five discs were stored at —20 °C for later fungal biomass estimation. The remaining
leaves were dried at 105 °C for 48 h and weighed (+ 0.01 g).

Leaf litter from CM bags was gently washed and leaf-associated macroinvertebrates were
collected on a 500 ym sieve and stored in ethanol (70 % vol/vol). Leaves were dried to
constant mass at 105 °C for 48 h and weighed (+ 0.01 g). 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 ash content.

Leaf-associated microorganisms and macroinvertebrates

Ergosterol concentration was used as a proxy of leaf-associated fungal biomass (Gessner &
Chauvet, 1993). Lipids were extracted from sets of five leaf discs by heating (80 °C for 30
min) in 0.8 % (mass/vol) KOH-methanol, purified by solid-phase extraction (Oasis HLB 3cc
(60mg) Extraction Cartridge; Waters, Milford, MA, USA), and quantified at 282 nm and 33 °C
using high-performance liquid chromatography on a C4s column with methanol as the mobile
phase (Gessner, 2005). Ergosterol was converted to fungal biomass using a conversion
factor of 5.5 mg ergosterol g”' AFDM (Gessner & Chauvet, 1993), and biomass expressed as
mg per g leaf AFDM.

For each sample, sporulation was induced from the set of five leaf discs introduced into 100-
mL Erlenmeyer flasks with 20 mL of filtered stream water (GF/C, 1.2 ym pore size,
Whatman, Maidstone, UK) placed on an orbital shaker at 12 °C. After 48 h of incubation, the
conidial suspensions together with rinsing water were adjusted to 40 mL in 50 mL
polypropylene tubes and fixed with 5 mL of 37.5% formaldehyde. Aliquots of conidial
suspensions were filtered (Millipore SMWP, 5 ym pore size, Billerica, MA, U.S.A) and
stained with 0.05 % (mass/vol) Trypan blue in 60 % lactic acid, with at least 200 conidia per
replicate being identified and counted under the microscope at x100 to x400 (Gessner et al.,
2007) using identification keys of Chauvet (1990) and Gulis et al. (2005). Leaf discs were
dried at 105 °C and weighted, and the sporulation rate was expressed as the number of
conidia produced per ug™' leaf AFDM d™".

Invertebrates were identified to the family level and assigned to functional feeding groups
according to Tachet et al. (2010). Taxa were considered as shredders when their diet was at
least composed of 20% of coarse particulate organic matter. The relative abundance of
shredder taxa and shredder taxa richness were calculated. Abundance was expressed as
number of individuals per g leaf AFDM and taxa richness and number of taxa per sample. In
addition, the abundance of SPEcies At Risk of being impacted by chronically pesticide
contamination (SPEAResiciee) Was computed for each site using the freely available online
SPEAR calculator (http://www.systemecology.eu/spear).
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Data analysis

Exponential leaf breakdown rate (k) for each bag was derived from the decay model (Wieder
& Lang, 1982) according to the formula: k = —In (M{/ Mg) / t, where My is the initial AFDM, M;
the AFDM remaining, and t the exposure time (in days). Total (ki) and microbial-driven
(kmicrobe) breakdown rates were calculated from CM and FM bags, respectively. Invertebrate-
driven breakdown rate (Kinverebrate) Was calculated from the difference between leaf AFDM
remaining in CM and FM bags at each experimental unit. The Kita/kmicrove ratio was used to
evaluate shifts in the relative contribution of shredders and microorganisms to leaf
breakdown (Gessner & Chauvet, 2002).

A Pearson correlation matrix taking into account leaf litter breakdown rates, abundance and
richness of total invertebrates and shredders, fungal biomass, conidial production and taxa
richness, SPEAR esicide, @nd the expressions of pesticides contamination (mTU and sTU for
both Daphnia magna and algae) together with ammonia as a potentially deleterious
compound (cf. Lecerf et al., 2006) was tested. Abundance of both total invertebrates and
shredders were logarithmically transformed. Correlations were done using R (3.1.3 version).
The significance threshold was set at P < 0.05.

Results

Pesticides

Our sites exhibited a wide gradient of pesticide concentrations as expressed in toxic units
(Table 4). Boulouze (S1) and Agros (S2) were the less contaminated sites, and Rieu-Tort
(S12) and Ayroux (S11) the most contaminated sites, depending on whether considering
toxicity to Daphnia magna or algae, respectively. Over all sites, the range of pesticide
contamination was wider considering algae (mTUgaqgs: —4.89 to 0.80) than Daphnia magna
(MTUp magna: —5.60 to —1.81; Table S1). At each site, mTUagee Was higher than mTUp magna,
with the Gimone (S3) site exhibiting the largest discrepancy (-0.43 and —4.84, respectively).
Values of the sum of toxic units (sTU) and their patterns among sites were very similar to
those of mTU for both algae and Daphnia.

The herbicides acetochlor (chloracetamide) and, to a lesser extent, oxadiazon
(oxiadiazolone), isoproturon (urea) and diuron (phenylurea) were clearly the most important
compounds, i.e. resulting in the highest values of mTUage (Table S1). The highest
MTUp magna Values were due to the carbamate insecticide carbaryl, followed by the herbicide
isoproturon.
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Leaf litter breakdown rates

Five out of the 144 leaf bags deployed at our 12 stream sites (Boulouze (S1): one FM bag;
Touch (S7) and Rieu-tort (S12): one FM and one CM bag) could not be retrieved after
21 days. In CM bags, 43.3 to 66.1 % of the initial leaf litter mass was retrieved after 21 days.
This translated into total breakdown rates (ki) ranging from 0.0198 + 0.0014 d™' (mean =
SE; Rieu-Tort, S12) to 0.0413 + 0.0058 d™' (Boulouze, S1, Fig. 7A). In FM bags, remaining
leaf litter ranged from 59.9 to 71.0 % corresponding to microbial-driven breakdown rates
(Kmicrobe) Of 0.0247 + 0.0023 d™' (Girou, S9) and 0.0163 # 0.00005d™" (Agros, S2),
respectively. As a result, invertebrate-driven breakdown rates (Kinvertebrate) ranged from 0.0009
+ 0.0004 d™' (Rieu-Tort, S12) to 0.0144 + 0.0023 d™' (Agros, S2), corresponding to 98 to 74
% of initial litter mass remaining after 21 days, which underlined the almost null breakdown
driven by invertebrates at the former site. Both kil and Kinvertebrate €Xhibited a decrease along
the gradient of pesticide toxicity (mTUp magna) With linear relationships being significant (=
0.25, P < 0.0001), whereas Kmicrobe Showed no clear trend (Fig. 7A). The increase in pesticide
toxicity thus coincided with a sharp decrease of the total to microbial-driven breakdown rate
ratio, with the linear relationship being highly significant (* = 0.30, P < 0.0001; Fig. 7B).
Similarly significant patterns were also found for breakdown rates expressed in degree-day
(data not shown).

Leaf-associated decomposers

The fungal biomass associated with the remaining leaf litter at day 21 ranged from 54.5 + 7.1
(Tescou, S4) to 164.0 + 9.6 mg g™ leaf AFDM (Gimone, S3) (mean * SE), and conidial
production of aquatic hyphomycetes from 0.32 + 0.04 (Agros, S2) to 2.99 + 2.08 conidia pg™’
leaf AFDM d™' (Sausse, S7) (mean + SE) (Table S2). While the fungal taxa richness was
around 12 species per stream (range: 9-16), four of them occurred in all sites, i.e. Alatospora
acuminata Ingold, Flagellospora curvula Ingold, Tetracladium marchalianum De Wild. and
Lemonniera aquatica De Wild. (Table S2). Three of these species dominated the conidial
production, with an average contribution of 35.8 % (x 6.4, SE) for A. acuminata, 27.4 % (
6.5) for F. curvula and 18.6 % (+ 3.9) for T. marchalianum.

The mean (+ SE) abundance of invertebrates from CM bags was 59.3 + 11.1 individuals g’
leaf AFDM, with the minimum occurring at both Ayroux (S11; 18.4 + 3.4) and Girou (S9; 18.4
t+ 4.4) and the maximum being 135.9 + 77.7 at Boulouze (S1), i.e. the second and fourth
most contaminated sites and the less contaminated site regarding toxicity to Daphnia,
respectively (Table S3). The mean invertebrate taxa richness per site was 15 with values
ranging between 8 (Rieu-Tort, S12, the most contaminated site) and 26 (Gimone, S3, the
third less contaminated site). Taxa belonged to five classes (Arachnida, Clitellata, Insecta,
Gastropoda and Malacostraca), with insect larvae being largely dominant. Asellidae was the
only family for Malacostraca as Hydrachnidiae was for Arachnida. Gastropoda were
represented by Hydrobiidae and Physidae, and Clitellata by Glossiphonidae, Oligochaeta
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and Planorbidae. Chironomidae was the most abundant family, contributing in average (£
SE) to 69.7 + 6.8 % of the total invertebrates (from 20.7 + 6.4 % at Gimone (S3) to 96.2 +
13.2 % at Rieu-Tort (S12)). Baetidae was the only other taxa present in all sites, even though
it only contributed to 3.2 + 1.3 % of the total on average.

The mean (+ SE) abundance of shredders was 9.3 % 6.1 individuals g~' leaf AFDM, ranging
from 0.4 £ 0.2 to 75.2 £ 49.7 at Rieu-Tort (S12) and Boulouze (S1), i.e. the most and less
contaminated sites, respectively. In average (+ SE), shredders accounted for 10.7 £ 4.5 % of
the total invertebrates (3.2 + 2.4 % at Rieu-Tort (S12) to 46.2 + 5.1 % at Boulouze (S1)).
Shredders were only dominant at Boulouze (S1), with Nemouridae individuals accounting for
51.1 £ 34.3 % of the total invertebrates (see Table S3 fore more information). Consistently,
the mean individual abundance from invertebrate families at risk for pesticide (SPEAR pesticide)
ranged from 56.2 (Boulouze, S1) to 7.5 (Rieu-Tort, S12).

Among-parameters correlations

Both kiotar @aNd Kinvertebrate Were significantly and negatively correlated with mTUp magna (Fig. 7A)
and mTUage (r < —0.77, P < 0.003; Table 5). The ratios Kita/Kmicrobe (Fig. 7B) and
Kinvetrebrate/ Kmicrobe ~ (data  not  shown) significantly decreased along the mMTUp magna
contamination. Both Kita and Kinvertebrate Were positively correlated with shredder abundance
(r=0.71, P <0.010). Shredder taxa richness was significantly related to Kierteprate (r = 0.72, P
= 0.009), and the relationship was close to be significant with ki (r = 0.54, P = 0.068).
Invertebrate and shredder abundances were also negatively affected by toxic units for D.
magna (MTUp magna @and STUp magna; r < —0.75, P < 0.005) and shredder taxa richness and
abundance were negatively correlated to toxic units for algae (MTUagae and sTUgqgae; < —
0.60, P < 0.040). No significant correlation was observed between mTUs and kyicrone, Neither
with other variables related with aquatic hyphomycetes, i.e. fungal biomass and conidial
production rate (3S3). However positive correlations between toxic units for algae and
conidial production rate occurred (MTUagee @and STUagee; r 2 0.53, P < 0.077, Table 5), the
non-significance being explained by the high conidia production rate at Orbe, a poorly
contaminated site.
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Table 5 — Correlation matrix between response variables (means of the 6 experimental units
for each stream), toxicity parameters and ammonium concentration, with Pearson correlation
coefficient (bottom left) and P-values being displayed. Bold cases indicate significant
correlations. * denotes logarithmic transformation
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_ s B®Y B 2% €6 2% 88 8§ o ] s g 5
. § ¢ B8E 23 %2 5y 8E = ®E ¥ £ 5 S5 S5 %
S & & =82 85 2° 23 §¢ 2R 58 § B T E Tz

Kiotal 0.557 <0.001 0.214 0.559 0.455 0.412 0.068 0.026 0.004 0.086 0.002 0.004 0.001 0.003 0.847
K microbial 0.19 0.474 0.350 0.213 0.590 0.410 0.303 0.972 0.724 0.966 0.604 0.574 0.691 0.696 0.416
Kinvertebrate 091 -0.23 0.500 0.247 0.702 0.223 0.009 0.043 0.010 0.088 0.001 0.001 0.001 0.001 0.783
Mycelial biomass 0.39 0.30 0.22 0.622 0.385 0.129 0.742 0.081 0.241 0.310 0.210 0.982 0.173 0.994 0.900
Conidial production rate -0.19 0.39 -0.36 0.16 0.980 0.803 0.264 0.863 0.142 0.832 0.177 0.060 0.256 0.077 0.078
Fungal taxa richness -0.24 -0.17 -0.12 -0.28 -0.01 0.829 0.690 0.089 0.227 0.462 0.520 0.429 0.415 0.406 0.916
Invertebrate taxa richness 0.26 -0.26 0.38 046 0.08 -0.07 0.009 0.026 0.370 0.017 0.041 0.411 0.042 0.496 0.309
Shredder taxa richness 0.54 -0.32 0.72 0.11 -0.35 -0.13 0.72 0.063 0.027 0.018 0.009 0.026 0.009 0.040 0.301
Invertebrate abundance * 0.64 0.01 059 052 0.06 -051 0.64 0.55 0.013 <0.001 0.003 0.081 0.001 0.100 0.804
Shredders abundance * 0.76 0.11 0.71 0.37 -045 -0.38 0.28 0.63 0.69 0.007 0.005 0.009 0.003 0.011 0.523
SPEAR jesicice 0.52 -0.01 0.51 0.32 -0.07 -024 0.67 066 0.88 0.73 0.004 0.119 0.002 0.155 0.490
STU p.magna -0.80 0.17 -0.84 -0.39 042 0.21 -0.6 -0.72 -0.78 -0.75 -0.76 0.003 <0.001 0.005 0.445
STUaigae -0.76 0.18 -0.84 -0.01 056 0.25 -0.26 -0.64 -0.52 -0.71 -0.47 0.78 0.005 <0.001 0.390
MTU p.magna -0.81 0.13 -0.84 -042 036 0.26 -0.59 -0.72 -0.82 -0.78 -0.79 0.99 0.75 0.008 0.629
MTU.gae -0.77 0.13 -0.82 0.00 053 0.26 -0.22 -0.60 -0.50 -0.70 -0.44 0.76 1.00 0.72 0.491
[N-NH4] 0.06 0.26 -0.09 -0.04 0.53 -0.03 -0.32 -0.33 -0.08 -0.21 -0.22 0.24 0.27 0.16 0.22
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Figure 7 — A: Total, microbial-driven and invertebrate-driven leaf breakdown rates (mean +
SE, n = 6) along the gradient of maximum toxic units for Daphnia magna encountered in the
12 sites. B: Total to microbial-driven breakdown rate ratio (mean + SE, n = 6) along the
gradient of maximum toxic units for Daphnia magna. The linear regressions were based on
all 6 experimental units per stream. Parameters of the linear regression for total breakdown
rate are: y = -0.0051 x + 0.0051, r* = 0.25, P < 0.0001. Invertebrate-driven breakdown rate: y
=-0.0031 x - 0.0032, * = 0.31, P < 0.0001. Total to microbial-driven breakdown rate ratio: y
= -0.2709 x + 0.5204, * = 0.30, P < 0.0001. The linear regression for microbial-driven
breakdown rate was not significant. The arrow indicates the threshold defined by the
European Union as the EC50 of Daphnia divided by an assessment factor of 100 (EEC,
1991).
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Discussion

The rate of alder leaf breakdown in our streams was strongly affected by pesticide
contamination, supporting our main hypothesis. Not only the Ilowest and highest
concentrations expressed as toxic units (for Daphnia magna) coincided with the highest and
lowest breakdown rates, respectively, but this pattern was consistent along the wide gradient
of pesticide concentrations found in our 12 streams. Overall, these findings were consistent
with previous results by Schafer et al. (2007), even though their 2.4-fold reduction in
breakdown rate reported from farmland streams in Western France was higher than the 2.1-
fold decrease observed in our streams. The higher reduction in Schafer et al.’s study could
however be explained by their slightly wider range in toxic units (mTUp magna: —5.0 to —0.42),
and specifically by their higher extension towards higher toxicity (-0.42) compared to those
occurring in our SW French streams (MTUp magna: —5.6 to —1.8). Interestingly, our total
breakdown rates for alder leaf litter (0.0198 — 0.0413 d™") also fit with the range reported by
Schifer et al. (2007) for the same leaf species in French streams (0.008 — 0.067 d™") with our
range again being narrower, illustrating the relative constancy of this endpoint when
measured over comparable conditions, i.e. agricultural, lowland streams.

If a mTUp magna threshold of —3.5 is used to discriminate streams affected by pesticide input
from unaffected ones (Schéafer et al., 2007), then half of our streams were impacted, resulting
in a total breakdown rate average reduction of 22 % in those streams. Nevertheless such a
reduction, although close to the first threshold of 25% proposed in Gessner & Chauvet
(2002), doesn’t provide the highest evidence of pesticide impact on leaf breakdown. Applying
the same mTUp magna threshold to invertebrate-driven breakdown rate led to a 58 % reduction
of the function rate, a high value identical to that reported in Schéafer et al. (2007), indicating
a severe functional impairment of the ecosystem (Gessner & Chauvet, 2002). The loss of
invertebrate diversity due to pesticide contamination was reported at regional scale in
Germany and France both at species and family level (e.g., with a loss of up to 42 % of the
recorded taxonomic pool) by Beketov et al. (2013). Here, by relying on leaf-associated
invertebrates, we also show a strong depletion of both shredder taxa richness and
abundance, which in our most contaminated stream represented 60 % and 0.5 % of the
values from the less contaminated stream, respectively. The decrease in shredders
contribution to the invertebrate community, directly translating into reduced leaf breakdown
rate, was remarkably consistent along our contamination gradient (Table S3).

A major feature of our streams impaired by pesticides was the shift from leaf breakdown co-
driven by microbial and invertebrate decomposers in non-impacted streams to the control by
microbial decomposers only in impacted ones. Similarly, Piscart et al. (2011) reported
unaltered rates of microbial-driven breakdown of alder leaf litter in benthic habitats of two
streams affected by farming and vineyard and contaminated by pesticides and metals, in
contrast with invertebrate-driven breakdown, which was severely impacted. Apart from the
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case where one decomposer type is specifically targeted (e.g. invertebrates by insecticides),
very few examples where one type of decomposer is affected by a stressor while the other
remains unchanged are reported in the literature. In the most documented case, e.g., nutrient
enrichment of stream water, the response of decomposers in leaf litter breakdown is not
unimodal. Fungi tend to be stimulated and invertebrates unchanged under low to moderate
nutrient enrichment (Ferreira et al., 2006) while high eutrophication leads to unaffected or
decreased fungal activity and strongly depressed invertebrate contribution (Baldy et al.,
2007; Woodward et al.,, 2012). Compensatory contributions of both decomposer types
resulting in unaltered total breakdown rates have been reported for the clearance of woody
riparian vegetation in European streams (Hladyz et al., 2010). In the present study, the
response of both microbial and invertebrate decomposers over the whole pesticide gradient
was remarkably unimodal. At least for invertebrates, this is supported by the constant
decrease in both abundance and numbers of taxa with increasing pesticide toxicity, resulting
in their gradually lower involvement in leaf breakdown. These effects were observed across
various situations where pesticides were present in mixtures of compounds differing in
identity, type, concentration and toxicity. Even though it is difficult to draw any conclusion
from such naturally complex conditions, these patterns suggest a potentially high sensitivity
of invertebrates to the three pesticide types (herbicide, insecticide and fungicide) prevailing in
our streams. When considering effects on litter-associated insect taxa, like the midges
Chironomidae, our records suggest that insecticides mixtures were even more toxic than
determined on the standard species Daphnia magna. As an example, the EC50 of
imidaclopride for Chironomus tentans Fabricius (3.4 ug L™, ECOTOX Database) was 27070
times lower than for D. magna, potentially resulting in higher toxic units than indicated for 4 of
our streams (Sausse (S7), Bergon (S10), Ayroux (S11), and Rieu-Tort (S12), Table 4).
Similarly, relying on the lowest reported EC50 of carbaryl, i.e. the pesticide that determined
the highest toxic unit for D. magna in our study (-1.81, Rieu-Tort (S12)), for C. tentans (1.6
ug L', ECOTOX Database), would lead to an even higher maximum TU (-1.20) for
invertebrates in this stream.

The higher sensitivity of invertebrates can be due to the conjunction of direct (i.e., exposure
to toxicant) and indirect (i.e., feeding on contaminated mycelia and leaf matter) effects like
documented in Flores et al. (2014). Actually, our experimental design did not allow to
discriminate the consequences of shredder taxa loss and altered feeding activity, both of
which potentially resulting in depressed leaf consumption. If the drastic decrease in shredder
abundance at our contaminated sites could, per se, explain most of the reduction of litter
fragmentation, an inhibition of the feeding activity of shredders that survived pesticide effects
cannot be precluded. Bundschuh et al. (2013) reported that the amphipod Gammarus
fossarum Koch when briefly exposed to pesticide mixture at field relevant concentrations, i.e.
with the same order of magnitude as those occurring in our streams, exhibited a 35 %
decreased feeding rate on alder leaf litter (low exposure scenario). A stonefly, Pteronarcys
comstocki Smith, showed a feeding rate on alder leaves impaired by 27 % in outdoor
streams, due to low-concentration pulses of the insecticide imidacloprid (Pestana et al.,
2009). Similarly, although not related to pesticide but cadmium exposition, increasing
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concentrations of this stressor resulted in decreased alder leaf mass loss and decreased
feeding by a caddisfly shredder, Sericostoma vittatum Rambur, and a midge collector,
Chironomus riparius Meigen (Campos et al., 2014). Importantly, C. riparius was reported to
consume alder leaves in the absence of shredders, and thus to switch from collector to
shredder feeding mode. Such sub-lethal effects with direct impact on leaf processing rate
may have occurred in our study, where chironomids dominated invertebrate assemblages,
especially in the most contaminated streams. The extent of which the depressed feeding
activity of shredders in our contaminated sites contributed to the observed reduced
breakdown rate however remains difficult to quantify, given the mixture of potentially
inhibiting compounds complicated by the interactions among leaf-consumers. Such an
inhibitory effect, synergistically combined with the altered feeding activity caused by a
contaminated leaf resource (Bundschuh et al., 2013; Flores et al.,, 2014), is however
susceptible to occur in the frequently encountered situations where pesticide toxicity do not
compromise invertebrate survival.

In contrast, fungal decomposers appear to be tolerant to a wide range of molecule types and
concentrations. In particular, leaf-associated fungi are poorly sensitive to insecticides (e.g.,
Dalton et al., 1970), at concentrations where invertebrate detritivores are strongly if not totally
repressed (Suberkropp & Wallace, 1992; Kreutzweiser et al., 2009; Thompson et al., 2015).
Based on the toxicity to the used standard test organisms, herbicides were the predominant
pesticides in our streams. Mecoprop was found to negatively affect leaf-associated biomass
of an aquatic hyphomycete species (Bermingham et al., 1998), but this effect occurred at
concentrations at least > 1000 times higher than those occurring in our streams (Table S1).
Two herbicides, paraquat and 2,4-DB, did not inhibit the growth of three aquatic
hyphomycetes at concentrations below 10 mg L™ (Chandrashekar & Kaveriappa, 1989).
Freshwater hyphomycetes appear to be relatively tolerant to glyphosate (the second most
frequent pesticide in our streams). Fungicides generally produced effects on fungal activity
and leaf breakdown at concentrations lower than the other pesticides, but these
concentrations were again found to be higher that those in our agricultural streams
(Chandrashekar & Kaveriappa, 1989). In contrast with our study, Rasmussen et al. (2012b)
reported a 50 % reduction in microbial leaf breakdown rate in streams affected by a mixture
of pesticides comprising fungicides at relatively high toxicity levels. However, this result relied
on erence streams located in forested areas versus impacted streams in agricultural areas,
thus differing from our study all based on agricultural streams. We cannot thus preclude that
background levels of toxicants (as well as other stressors) occurred even in our less
impacted streams, which are normally not present in forested streams. An additional factor of
discrepancy in Rasmussen et al. (2012a) is the nature of leaf litter, beech, a ractory species
compared to the labile alder. ractory leaf species are often reported to exacerbate the
response to stressors (e.g., Lecerf et al.,, 2005). Leaf-associated microorganisms in
Rasmussen et al. (2012a) were limited in assimilable carbon resource, which could have
made them more sensitive to pesticide contamination leading to lower Kmicrobe iN
contaminated streams. Moreover, due to their slower breakdown, the exposure of beech leaf
litter in the contaminated stream was longer, further enhancing the response to
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contamination. Artigas et al. (2012) reported impaired structure and functioning of leaf-
associated microbial communities due to tebuconazole, a fungicide also found in our streams
but at concentrations ca. 50 lower (Table S1). Our streams contained four compounds
(azoxystrobin, carbendazim, epoxiconazole and tebuconazole), which, based on the same
extrapolation as in Rasmussen et al. (2012a) for fungicide toxicity to aquatic fungi
(Dijksterhuis et al., 2011), exhibited moderate toxicity to fungi within a relatively narrow range
across our sites (MTUgng: —2.53 to —2.09). These intermediate values are consistent with the
apparently unaltered fungal activity in our study, being further supported by a plausibly higher
resistance of both structure and functioning of aquatic hyphomycete to fungicides compared
to non-microbial communities (Maltby et al., 2009). In addition, the absence of effects on
fungal decomposers may simply result from our study period, i.e. late winter, as fungicides
are predominantly applied during spring and summer (e.g. Fernandez et al., 2015) most
likely resulting in the strongest effects during that time, combined with a possible higher
resilience of aquatic fungi due to their short life-cycle. Nevertheless, in the absence of
extensive data on aquatic hyphomycete sensitivity to fungicides, it must be pointed out that,
standard algae toxicity tests and even the existing fungal data in literature (Dijksterhuis et al.,
2011; aquatic fungi, but not aquatic hyphomycetes) may not lect fungicide toxicity to leaf-
associated fungal decomposers and should be used with caution. As an illustration, a recent
study showed microbial endpoints related to leaf litter breakdown to be drastically more
sensitive towards fungicides than standard algae toxicity tests (Zubrod et al., 2015). Relying
on total fungicide concentrations instead of mTU,g4.e did not however result in any significant
correlation against microbial/fungal endpoints of our dataset (data not shown). In contrast to
the apparently low fungal sensitivity, the invertebrates that ingest mycelia exposed to
pesticides generally show much more depressed activity and survival. This phenomenon is
exacerbated by compensatory mechanisms when shredders increase their consumption of
leaves due to reduced nutritional quality caused by lower leaf-associated microbial biomass
(Rasmussen et al.,, 2012c). In our streams, however, no depressed biomass of fungal
decomposers was observed and a slight stimulation of fungal reproductive activity was even
detected, which may indirectly result from depressed grazing by leaf-associated
macroinvertebrates. In addition, an influence of modified fungal community structure, i.e.
modified nutritional resource for shredders (Gongalves et al., 2014), cannot be precluded.
The higher abundance of F. curvula, a highly palatable species, together with the lower
abundance of L. aquatica and T. marchalianum, two unpalatable species, in the most
contaminated streams (Table S2) would tend to nutritionally compensate for the
unfavourable environment. All this suggests that the deleterious effects on invertebrate
decomposers were more related to their direct exposure to pesticides than affected by
trophic cascades.

While microbial-driven breakdown was unaffected by our gradient of pesticides, this lack of
sensitivity was apparently further supported by the absence of correlation between toxic units
and both leaf-associated fungal biomass and conidial production rate. Correlation of conidial
production rate with both mTUag.e and sTUagee in our study was however close to be
significant (P = 0.077 and 0.060, respectively), with the positive relationships showing that
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the reproductive activity of fungi tended to be stimulated by an increased pesticide toxicity to
algae. The same stimulatory effect of various toxicants, sometimes at high concentrations,
on conidial production rate has been reported in the literature, e.g. with copper (Roussel et
al., 2008). This has generally been attributed to the lower competition for substrate and/or
lower predation by invertebrates (Barlocher, 1980). Both mechanisms may have been
involved here. Some herbicides were present at high levels in our streams (e.g., acetochlor,
MTUagee: 0.80), most probably inducing a lower development of algae (Morin et al., 2010)
and a decreased competition with fungi in their colonization of leaf blades. Besides, the
strongly depressed abundance of shredders (together with other functional feeding groups
such as scrapers) in our most contaminated streams may have led to a reduced pressure on
the development of reproductive structures and conidial release from leaf surfaces.
Consistently with this hypothesis, the dramatic reduction in invertebrate abundance led to an
increased conidial production by aquatic hyphomycetes in the manipulated stream reaches
that received the insecticide methoxychlor (Suberkropp & Wallace, 1992). In microcosm
studies, aquatic hyphomycetes even show enhanced growth at low insecticide
concentrations, i.e. values however exceeding by several orders of magnitude the
concentrations found in the present study. The same stimulation has been reported with
other pesticides (e.g., herbicide; Tsui et al., 2001) as well as other toxicants, suggesting that
fungi may use them as sources for their metabolism. Nevertheless, it must be stressed that
these stimulatory effects were unlikely on fungal biomass, whereas they probably affected
reproductive activity, and they didn’t translate into enhanced microbial-driven breakdown
rate.

In their review, Peters et al. (2013) concluded that the reduction in leaf breakdown due to
toxicants was generally more pronounced in studies when invertebrate occurred compared to
those where microorganisms were the only decomposers. The imbalance between leaf litter
decomposers was markedly evident in our streams where the abatement in invertebrates’
involvement along the pesticide gradient was not paralleled by a drop in microbial
contribution. The loss of invertebrates’ contribution was not compensated by an increased
activity of microorganisms. It must be emphasised that leaf-associated bacterial activity was
not assessed in our study and differential responses of bacteria and fungi, which may
eventually result in stable microbial-driven breakdown, cannot be ruled out. Bacterial leaf-
decomposers are generally reported to occur at late decomposition stages (Baldy et al.,
2007), and thus the interference of bacteria with fungi or other decomposers was unlikely
and bacterial contribution to leaf processing probably marginal during our experimental
period. As a consequence of the unbalanced decomposers response, Kiotal/Kmicrobe and
Kinvetrebrate/ Kmicrobe ratios were found to be particularly appropriate to describe the functional
impairment. This was also supported by the very high correlation between these ratios and
toxic units in our streams. Detecting changes in relative contribution of decomposers in
ecosystem function even in cases of apparently unaltered rate (i.e. when the activities of
decomposer types are compensated each other) strongly argue for the application of such
metrics in stream health monitoring.
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The effects of pesticides on leaf decomposers and breakdown rates were similarly
pronounced when toxicity was expressed in cumulative (sTU) and peak (mTU) terms.
Consistently with previous findings (e.g., Von der Ohe et al., 2009), this suggests that one
pesticide drove most of the TUs even though the pre-eminently toxic pesticides differed
among our streams (data not shown). Overall this may imply a simply additive effect of the
various pesticides, as supported by results on fungicide/insecticide combined effect on leaf-
associated fungi and shredder (Flores et al., 2014). Again, using proper tests involving leaf-
associated fungal decomposers, especially when considering both direct and indirect effects
to higher trophic level, i.e. shredders (Zubrod et al., 2015), may lead to a more realistic
picture of fungicide toxicity. Interestingly, SPEAResiicide Was also strongly related to pesticide
contamination (Liess & Von der Ohe, 2005) with the identification to family level being
sufficient to detect impact (Beketov et al., 2013), which gives credit to insights into the
functional structure of macroinvertebrate assemblages with regard to toxic effects.
Breakdown rates and SPEARsiicice Were however not correlated as in (Schéafer et al., 2007).
This lack of correlation was due to a single site, Bergon (S10), which exhibited diversified
macroinvertebrate assemblages on leaf litter (Table S3) despite its heavy contamination
resulting in the second highest value of SPEARiciqae in our data set. Moreover, the
consideration of invertebrates associated with decomposing leaves in our study, and not the
whole invertebrate community presumably more representative of the exposure to pesticides
(Schafer et al., 2007), may explain the (slight) discrepancy between both studies. Indeed,
while both breakdown rates and SPEARiciqe Calculated from litterbags responded to
pesticide contamination measured in our sites, this finding should be taken with caution since
both metrics can be influenced by confounding factors like morphological habitat degradation
(Bunzel et al., 2013) or other anthropogenic disturbances (Hagen et al., 2006; Englert et al.,
2015). It remains that the correlation of both metrics with pesticide contamination strongly
suggests that pesticides were the main stressors in our agricultural streams. In particular,
ammonium, which was potentially suspected to contribute to toxicity towards invertebrates in
farmland streams wasn’t correlated with decreased breakdown rates, although
concentrations at some sites (e.g., Sausse (S8)) could have been deleterious to leaf-
shredding invertebrate taxa (Lecerf et al., 2006). Unlike the SPEAR esticide iNdeX, a stressor-
specific metric that has been demonstrated to be invaluable in situations of pesticide
contamination, leaf breakdown rates respond to a wide range of chemical stressors including
pesticides and other contaminants, point and diffuse pollutions as well as
hydromorphological, biological and other environmental disturbances (Webster & Benfield,
1986; Gessner & Chauvet, 2002). In contrast to isolated studies on single compounds an
target organisms, which fail to reproduce realistic situations, such a functional approach
based on litter breakdown, an integrative ecosystem-process involving a variety of non-target
organisms at different trophic levels, is particularly appropriate to evaluate ecologically
relevant impacts, i.e. immediate and long term effects of low concentrations of chemical
mixtures usually present in the natural environment. In addition, we found that the
impairment of the ecosystem functioning occurred along a range of pesticide concentrations
all below the threshold defined by the European Union as the EC50 of Daphnia divided by an
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assessment factor of 100 (EEC, 1991); cf. arrow in Fig 7), confirming that such an approach
is not sufficiently sensitive to reveal ecosystem dysfunctioning (Peters et al., 2013). Our work
has stressed the importance of disentangling microbial- and invertebrate-driven breakdown
rates as ratios of total to microbial-driven breakdown rates were here the most pertinent
metric to detect the ecosystem functioning impairment. Future research should evaluate
whether this metric is similarly discriminant when using other leaf species and for other
stressors, together with the relevance of other ecosystem-processes, possibly involving other
non-target organisms, to assess the effect of pesticide contaminations.
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Supplementary Material

Table S1 — List of pesticides detected at the 12 sites from March 2012 to March 2013 along
with pesticide type (H: herbicide, F: fungicide, I: insecticide, M: metabolite), frequency of
detection at all sites (% of sampling occasions), limit of quantification (LOQ), median effect
concentration for Daphnia magna (EC50-D) and green algae (EC50-A) together with their
corresponding maximum toxic unit (MTUp magna @nd MTUzgee) as determined from University
of Hertfordshire (2013). When no EC50 was found for metabolites, the displayed value (*) is
the EC50 of their parent active compound. Maximum pesticide concentration is reported for
each site. S1: Boulouze, S2: Agros, S3: Gimone, S4: Tescou, S5: Orbe, S6: Touch, S7:
Sausse, S8: Petit Midour, S9: Girou, S10: Bergon, S11: Ayroux and S12: Rieu-Tort. «-»
denotes a pesticide concentration below the detection limit.

Frequency LOQ EC50-D  EC50-A mMTUopmagna MTUagee ST S2 S3 S4 S5 S6 S7 S8 S9 S10 S11 S12
Compound (Type) (%) o) YR

2,4-D (H) 6 0.02 134000.0 24200.0 -5.12 -4.38 - - 1.010 0.073 - 0.082 0.160 0.710
2,4-MCPA (H) 4 0.02 >190000.0 79800.0 -6.05 -5.67 - - - 0.059 - 0.170 - 0.038 0.074
AMPA (M) 41 0.05 *40000.0  *4400.0 -3.14 -2.18 0.070 - 0.190 0.130 0.110 8.700 0.260 1.830 0.310 1.390 0.990
Acetochlor (H) 9 0.02 8600.0 0.27 -3.70 0.80 - 0.100 - 0.079 0.030 0.380 - 1.200 1.700 0.059
Aclonifen (H) 1 0.02 1200.0 470.0 -3.47 -3.06 - 0410 -
Aminotriazol (H) 3 0.05 6100.0 2300.0 -4.53 -4.11 - 0.180
Atrazine (H) 4 0.02 85000.0 59.0 -5.99 -2.84 - - - - - - - - 0.086
Atrazine desethyl (M) 10 0.02 *85000.0 100.0 -5.99 -3.19 0.022 - 0.021 - 0.020 - 0.027 0.041 0.065
Azoxystrobin (F) 3 0.02 230.0 360.0 -3.08 -3.28 - - 0.190 0.033
Bentazone (H) 7 0.02 64000.0 10100.0 -5.86 -5.05 - 0.089 - 0.069 0.022 -
Carbaryl (1) 1 0.02 6.4 600.0 -1.81 -3.78 - 0.100
Carbendazim (F) 4 0.02 150.0 >7700.0 -3.36 -5.07 - - 0.025 0.065
Chlortoluron (H) 7 0.02 67000.0 24.0 -5.10 -1.66 - 0.530 - 0.050
Cyproconazole (F) 1 0.02 >22000.0 99.0 -5.74 -3.39 - 0.040 -
Cyprodinil (F) 1 0.02 220.0 2600.0 -4.04 -5.11 - - 0.020
Dichlorprop (H) 4 0.02 *5400.0 1100000.0 -4.15 -6.46 - - - 0.380 - - - - 0.041
Dimethenamid (H) 7 0.02 16000.0 62.0 -3.33 -0.92 - 0.120 - 0.024 7.500 - 1.300 0.026 0.038
Dimethomorph (F) 1 0.02 >10600.0 29200.0 -5.56 -6.00 - - - 0.029
Dinoterbe (H) 2 0.02 470.2  *2000.0 -4.24 -4.87 - - 0.021 - 0.027 -
Diuron (H) 9 0.02 5700.0 27 -4.29 -0.97 - 0.290 - 0.024 - 0.040
Epoxiconazole (F) 1 0.02 8690.0 1190.0 -5.00 -4.14 - 0.086 -
Fludioxonil (F) 1 0.02 400.0 24.0 -3.75 -2.53 - 0.071
Flusilazole (F) 1 0.02 3400.0 6400.0 -4.91 -5.18 - - - - - - - - - 0.042 -
Glyphosate (H) 25 0.05 40000.0 4400.0 -3.14 -2.18 0.100 - 0.110 0.120 0.190 3.600 0.150!9.000 1.510 0.850 1.040
Hydroxyterbuthylazine (M) 4 005 >2800.0 >3800.0 -4.15 -4.28 - 0.180 - 0.060 0.060 0.200
Imidaclopride (1) 10 0.02 85000.0 >10000.0 -5.89 -4.96 - 0.110 - 0.031 0.039 0.100
Isoproturon (H) 2 0.02 580.2 13.0 -2.48 -0.84 - - - - 0.110 1.900
Mecoprop (H) 5 0.02 >200000.0 237000.0 -6.00 -6.07 - 0.100 0.062 0.200 - - -
Metalaxyl (F) 6 0.02 28000.0  33000.0 -5.56 -5.63 - 0.022 0.036 - - 0.034 0.078 0.020
Metazachlore (H) 5 0.02 33000.0 16.2 -4.63 -1.32 - - - - - - 0.780 - 0.290 - 0.059 -
Metolachlore (H) 43 0.02 23500.0 57100.0 -3.37 -3.76 0.043 0.140 0.340 0.400 0.069 0.460 4.300 2.680 0.590 3.200 10.000 2.800
Nicosulfuron (H) 13 0.02 90000.0 7800.0 -5.34 -4.28 - 0.100 - - 0.031 0.044 0.190 0.092 0.410 0.200
Oxadiazon (H) 11 0.01 >2400.0 4.0 -3.54 -0.76 - 0.029 - 0.040 0.700 - 0.054 - 0.076 0.370
Pendimethaline (H) 1 0.02 280.0 6.0 -3.92 -2.25 - 0.034 - - -
Propyzamide (H) 4 002 >5600.0 2800.0 -4.47 -4.17 - 0.022 - 0.190
Pyrimethanyl (F) 1 0.02 2900.0 1200.0 -4.75 -4.37 - - 0.051
Rimsulfuron (H) 1 0.02 >360000.0 1200.0 -6.33 -3.85 - 0170 -
Simazine (H) 1 0.02 1100.0 40.0 -4.61 -3.17 - - - 0.027
Sulfosate (H) 3 0.05 1600.0 4400.0 -4.12 -2.18 - - - - - 0.120 - 0.080 - 0.090
Tebuconazole (F) 13 0.02 2790.0 1960.0 -3.60 -3.45 - 0.025 - 0.064 0.043 0.095 - 0.190 0.700 0.031
Terbuthylazine (H) 2 0.02 19.0 12.0 -2.80 -2.60 - 0.030 - 0.026
Tetraconazole (F) 6 0.02 3000.0 2400.0 -5.18 -5.08 - - - 0.020 -
Triclopyr (H) 8 0.02 >131000.0  75800.0 -6.27 -6.03 - 0.029 0.028 - 0.070 0.028 0.042
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Table S2 — Relative abundance (%) and total conidial production rate of leaf-associated
aquatic hyphomycete species after 21 days of exposure at the 12 sites. Values are means
(SE) of the 6 experimental units per stream. S1: Boulouze, S2: Agros, S3: Gimone, S4:
Tescou, S5: Orbe, S6: Touch, S7: Sausse, S8: Petit Midour, S9: Girou, S10: Bergon, S11:
Ayroux and S12: Rieu-Tort. ‘?” denotes uncertain genus/species identification.

S1 S2 S3 S4 S5 S6 S7 S8 S9 S10 S11 S12

Alatospora acuminata 491 266 63.0 338 823 430 366 438 184 165 75 9.5
Ingold (6.1) (10.5) (7.4) (109) (1.9) (4.1) (86) (4.7) (3) (3.8 (1.4) (2.0
Anguillospora crassa 0.0 0.0 0.1 0.0 1.8 1.2 0.0 7.7 0.2 0.7 0.0 0.1
Ingold (0.0) (0.0) (0.1) (©0) (@(1.0) (09 (0.0) (26) (0.2) (0.3) (0.0) (0.1)
Anguillospora filiformis 0.7 0.4 0.0 0.0 0.3 0.0 1.0 0.0 0.0 0.0 1.2 1.0
Greathead (0.3) (0.2) (0.0) (0.0) (0.2) (0.0) (04) (00) (0.0) (0.0) (0.7) (1.0
Anguillospora furtiva 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.4 0.0 0.0 0.0 1.9
Webster & Descals (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.2) (0.0) (0.0) (0.0) (1.1)
Anguillospora longissima 1.1 0.5 24 0.1 0.0 0.8 0.5 1.8 1.6 0.7 47 123
(Sacc. & Syd.) Ingold (06) (0.2) (1.3) (0.1) (0.0) (0.3) (03) (0.7) (0.8) (0.3) (0.9) (2.5
Articulospora tetracladia 1.6 3.3 0.0 7.4 0.2 1.1 0.6 0.6 0.0 0.3 3.4 0.0
Ingold (0.6) (0.8) (0.0) (45) (0.1) (05) (0.2) (04) (0.0) (0.2) (0.9) (0.0
Campylospora parvula 0.0 0.3 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
Kuzuha (0.0) (0.2) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0
Clavariopsis aquatica 0.0 0.8 1.3 8.0 0.9 4.1 39 123 8.2 20 3.7 0.0
De Wild. (0.0) (05) (01) (28 (04) (02 (@15 (45 (33 (1.1) (0.8) (0.0
Clavatospora longibrachiata 0.0 0.0 0.0 0.1 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
(Ingold) Marvanova & Nilsson (0.0) (0.0) (0.0) (0.1) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0
Crucella subtilis 0.1 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
Marvanova & Suberkropp (0.1) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0
Flagellospora curvula 8.9 25 171 241 07 275 255 120 239 633 606 620
Ingold (27) (1.3) (63) (B4) (04 @42) (74 @420 (3.2 (10)  (29) (5.1)
Heliscus lugdunensis 0.5 3.5 0.0 0.6 0.7 0.8 0.1 3.8 21 0.3 0.8 0.0
Sacc. & Thérry (0.3) (0.8 (0.0) (03) (0.2) (04) (01) (22) (0.8) (0.2) (0.5) (0.0)
Lemonniera aquatica 10.2 10.8 21 0.5 3.2 5.2 0.1 4.4 3.2 2.6 6.1 0.3
De Wild. (29) (29 (04) (0.2) (09 (22 (@©1) @179 (@15 (.70 (1.8 (0.2
Lemmoniera pseudofloscula 0.0 0.0 0.0 0.1 0.2 0.0 5.4 0.5 0.6 0.0 0.0 0.3
Dyko (0.0) (0.0) (0.0) (0.1) (0.2) (00 (19) (0.2) (0.6) (0.0) (0.0) (0.2)
Lemonniera terrestris 6.6 1.6 0.2 1.4 0.1 0.0 0.0 0.2 0.6 0.0 22 0.0
Tubaki (26) (0.9 (0.2) (09 (0.1) (0.0) (0.0) (0.1) (0.5) (0.0) (0.6) (0.0)

0.0 0.0 0.0 0.1 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
Mycocentrospora sp. 0.0) (0.0) (0.0) (0.1) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0)
Stenocladiella neglecta 0.0 0.0 0.0 0.2 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
Marvanova & Descals (0.0) (0.0) (0.0) (0.2) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0
Tetrachaetum elegans 0.0 04 125 0.1 0.0 0.0 0.1 1.3 1.3 2.2 0.1 0.0
Ingold (0.0) (0.2) (28) (0.1) (0.0) (0.0) (0.1) (0.8 (0.7) (0.8) (0.1) (0.0)
Tetracladium marchalianum 211 4941 1.3 2238 92 164 26.2 80 373 105 94 123
De Wild. (39) (10.3) (0.9) (5.7) (1.4) (56) (13.7) (21) (63) @7 (21) (1.8
Tetracladium setigerum 0.0 0.0 0.0 0.4 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
(Grove) Ingold (0.0) (0.0) (0.0) (04) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0
Tricladium angulatum 0.0 0.0 0.0 0.0 0.4 0.0 0.0 3.3 2.8 0.5 0.0 0.3
Ingold (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.2) (0.0) (0.0) (1.3) (1.1) (0.3) (0.0) (0.2)
Tripospermum camelopardus 0.2 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.1 0.0
Ingold, Dann & P.J. McDougall (0.2) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.1) (0.0
Triscelophorus acuminatus 0.0 0.2 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
Nawawi (0.0) (0.2) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0
Triscelophorus monosporus 0.0 0.1 0.0 0.3 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.3 0.0 0.0
Ingold (0.0) (0.1) (0.0) (0.3) (0.0) (0.0) (0.0) (0.0)0 (0.0) (0.3) (0.0) (0.0)
Sporulation rate 0.37 032 241 063 208 116 299 148 1.21 279 097 163
(ug™ leaf AFDM day™) (0.33) (0.10) (0.73) (0.44) (0.89) (0.51) (2.08) (0.80) (1.23) (1.91) (0.62) (0.94)

58



Table S3 — Relative abundance (%) of leaf-associated invertebrate taxa (including strict to
occasional shredder*) and total invertebrate and shredder abundances after 21 days of
exposure at the 12 sites. Values are means (SE) of the 6 experimental units per stream. S1:
Boulouze, S2: Agros, S3: Gimone, S4: Tescou, S5: Orbe, S6: Touch, S7: Sausse, S8: Petit

Midour, S9: Girou, S10: Bergon, S11: Ayroux and S12: Rieu-Tort.

s1 s2 s3 sS4 S5 S6 s7 S8 S9 S10 s1 s12
Aeshnidae - - 0.1 (0.1) -

Aphelocheiridae - - 0.2 (0.2) -

Asellidae * 0.1(0.1) 0.5(0.3) - 32 06(0.6) - 04(02)

Athericidae - 0.1(0.1) - -

Baetidae 14(1.3) 148(6.3) 05(02) 9.4(65) 27(1.9) 55(06) 09(05) 06(06) 07(07) 06(05) 05(05 0.5(0.5)
Brachycentridae - 0.3(0.2) - -

Caenidae * - 01(0.1) - 0.7 (0.5) - 37(17)

Calopterygidae - 01(01) 03(0.2) 04(02) 02(02) 0.6(0.6) - 06(03)

Capniidae * - 02(0.2) - -

Ceratopogonidae 06(03) 7.4(27) 0.1(0.1) - 08(03) 06(02) 1.8(1.8) 04(04) 15(03) 04(0.4) 1.2(05)
Chironomidae 40.4 (18.6) 46.7 (13.5) 20.7 (6.4) 80.9 (12.2) 87.9(30.1) 63.1(12.8) 92.8 (25.8) 79.8 (66.3) 61.8 (18.3) 79.5(17.4) 86.6 (14.8) 96.2 (13.2)
Corixidae - - 0.2(0.2) -

Dytiscidae 0.7 (0.3) - 041(01) 0.7 (0.7)

Elmidae 1.1(0.5) 7.5(3.2) - 03(02) 32(0.7) 0.6 (0.6) - 05(05)

Empididae - 03(0.3) - 0.6 (0.6) -

Ephemereliidae 05(0.3) 0.3(0.3) - 01(01) 02(02) 02(0.2) - 89(26)

Ephemeridae * - 0.4 (0.4) -

Glossiphoniidae - - - 0.9 (0.5) 0.4 (0.4)
Gyrinidae - 0.7(04) - 0.2 (0.2) -

Heptageniidae - 0.8(0.3) 0.8 (0.4) -

Hydrachnidiae 05(0.3) 29(14) 03(0.2) 04(0.3) 10.4(2.4) 1.8(1.8) - 04(02)

Hydraenidae - 04(0.2) - -

Hydrobiidae * 6.9(3.0) 0.1(0.1) - 01(01) 0202 02(0.2) 30@21)  0.1(0.1) 9)
Hydropsychidae - 158(6.9) 041(01) 1.7(1.0) 4.1(1.4) 0.6 (0.6) N 6)
Hydroptilidae - 0.6(0.5) - 02(0.1) 34(2) 0.6 (0.6) - 05(03)

Leptoceridae - 0.2(0.2) - -

Leptophlebiidae * 05(0.3) 04(04) 16(0.9) 0.1(0.1) - 01(0.1)

Limnephilidae * 38(23) 54(21) 08(0.5 29(11) 24(13) 06(0.2) 03(02) 06(0.6) 1.1(07) 0.1(0.1)

Limoniidae * 0.1(0.1)  0.1(0.1) 0.1(0.1) -

Lymnaeidae * 0.7 (0.5) - -

Nemouridae * 51.1(343) 95(24) 10(06) 22(0.7) 09(0.8) 04(02) 03(0.3) 22(15) 0.41(0.1) 0.9(0.9)
Oligochaeta 0.1 (0.1) - 0.2(0.2) 13(1.3) -

Perlodidae 24(1.1)  0.1(0.1) - - 02(02)

Physidae * 0.1(0.1) 1.2(0.8) - 0.2(0.2) 3.5(3.5) 0.8 (0.5)
Piscicolidae - - - 0.1 (0.1)

Planorbidae * 0.3(0.3) - - 0.4 (0.4)
Psychodidae * 0.1 (0.1) - 0.6 (0.6) -

Polycentropodidae 0.1 (0.1) - - 0.1 (0.1) - 0.4 (0.2)

Rhyacophilidae 03(01) 03(0.3) 0.2(0.2) - 02(02) 04(04) 05(0.5)

Simuliidae 1.8(1.2) - 11.1(26) 09(09) 1.4(0.9) 69(36) 18(07) 86(86) 262(63) 1.3(1.0)

Stratiomyidae * 0.4 (0.4) - 0.1 (0.1) -

Taeniopterygidae - 34.7(7.9) - 02(02) 1.2(0.7) - 03(03)

Tipulidae * - 041(01) 0.1(0.1) - - - 0.4(04) 0.4(0.4)
(Tgﬁa:ei;;’iﬁgb“;?tes (17375_'7% 54.2 (15.0) (13%%1) 70.3 (11.2) (ga‘q?';) 502 (10.1) 54.6 (15.4) 22.0 (18.1) 18.4 (4.4) 56 (11.7) 18.4(3.4) 22.0(2.8)
Total shredders 752(49.7) 140(32) 28(1.2) 51(19) 37(14) 09(01) 22(14) 04(04) 18(1.2) 26(1.0) 19(0.8) 04(02)

(g" leaf AFDM)
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Chapitre 3 : Comparaison des indicateurs
biotiques et des métriques liées au
processus de décomposition a l'échelle
regionale : enjeux pour I’évaluation du

statut ecologique des rivieres

Regional scale comparison of current structural indicators
and litter decomposition-based functional metrics:
implications for stream health assessment

Ce chapitre présente un article en préparation pour une prochaine soumission a une revue
d’écologie appliquée ou de sciences de l'environnement. Il a aussi donné lieu a une
communication orale a une conférence internationale®.

Résumé du chapitre

La Directive Cadre sur 'Eau (DCE, 2000) définit le statut écologique des rivieres comme
«une expression de la qualité de la structure et du fonctionnement des écosystemes
aquatiques », la structure se référant aux parametres physicochimiques et a la structure des
communautés biologiques et le fonctionnement comme I'ensemble des activités et des
processus réalisés par les communautés biologiques. Toutefois la DCE n’a développé
aucune évaluation directe du fonctionnement des eaux courantes contrairement au
développement de nombreux indicateurs structurels basés sur les éléments de la qualité
biologique (EQBs). Il devient donc urgent d’évaluer la complémentarité entre les approches
fonctionnelles et structurelles pour justifier de l'intérét d’'un développement d’une évaluation
du statut écologique des eaux courantes basée a la fois sur la structure et le fonctionnement.

®Brosed M. & Chauvet E. (2015) « Monitoring of freshwater ecosystems: contribution of leaf litter
decomposition » 9" Symposium for European Freshwater Sciences (SEFS 9), 6-10 juillet 2015,
Genéve (Suisse).
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L’'objectif de ce chapitre est de comparer I'évaluation du statut écologique a partir des
indicateurs structurels basés sur les invertébrés et les diatomées a I'évaluation fonctionnelle,
a partir du processus de décomposition. Des altérations de la diversité, de la polluo-
sensibilité et des activités peuvent-étre simultanément évaluées par les indicateurs
structuraux et le processus de décomposition, si I'on suppose une certaine consistance dans
la réponse structurelle et fonctionnelle. Toutefois des divergences de sensibilité des
indicateurs  structuraux et fonctionnels et dans le type de réponse ont été mises en
évidence, tel que la réponse non monotone associée au gradient d’eutrophisation (Palmer &
Febria, 2012, Woodward et al., 2012).

Les taux de décomposition et des métriques associées ont été mesurés sur 58 sites des
réseaux de surveillance du SO de la France, sélectionnés pour avoir un large panel de sites
ayant un statut écologique de mauvais a trés bon défini a partir des indicateurs structurels
développés en France a partir des invertébrés benthiques (IBGN et I,M,) et des diatomées
(BDI). Les taux de décomposition ont été mesurés en hiver en chacun des sites a partir de
six répliques par sites composés chacun d’'un sac a fines mailles (vide de maille de 0,5 mm)
et d’'un sac a grosses mailles (9 mm) contenant chacun 4 + 0,04 g de feuilles d’aulne
récoltées apres abscision. Chaque réplique est placé en zone de courant et retiré aprés 21
jours d’exposition. La biomasse fongique, le taux de sporulation et la richesse taxonomique
en conidies ont été mesurés a partir de la litiere restante des sacs fines mailles, tandis que la
densité des détritivores et des indices de diversité (richesse taxonomique, indice de
Shannon et indice d’équitabilité de Piélou) ont été calculés a partir de la macrofaune (> 0,5
mm) retrouvée dans les sacs grosses mailles. En plus de la comparaison des indicateurs
invertébrés avec les taux de décomposition et des métriques associées, ont été calculé
'abondance et les mémes indices de diversité en rapportant aux détritivores des listes
faunistiques fournies par ’Agence de 'Eau Adour-Garonne.

Les indicateurs structuraux sont corrélés entre eux mais aucune tendance n’est observée
avec les taux de décomposition. Des correspondances indirectes sont observées, associant
1) les taux de décomposition et les métriques qui composent les indicateurs structuraux :
corrélation négative entre ki et I'abondance de taxon ovovivipares, corrélation positive
entre Kmicobien €t la richesse taxonomique en invertébré de I'IBGN ; 2) les taux de
décomposition et les détritivores identifiés avec les indicateurs structuraux: corrélation
positive entre Kmicrobien €t 'abondance de détritivores dans les listes faunistiques de I'IBGN et
de I'l;M..

Les indicateurs structuraux invertébrés et diatomées sont stimulés par les mémes gradients
environnementaux associés a l'altitude et aux substrats grossiers et inhibés dans les sites
ayant une DBOs élevée. Un découplage des taux de décomposition a été mis en évidence le
long des gradients environnementaux avec des taux de décomposition total et invertébré
faibles dans les bassins versants de grande taille et les sites ayant des surfaces cultivées
dans le corridor rivulaire, tandis que le taux de décomposition microbien est stimulé par les
sites aux eaux bien oxygénées et fraiches.
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Introduction

Since the adoption of the WFD in 2000, the assessment route in Europe has been
considerable by putting ecosystem integrity at the basis of management decisions (European
Commission, 2000), developing WFD-compliant methods e.g. based on biological
parameters related to reference conditions, supporting a large number of European (i.e.
WISER, MIRAGE, RESH, MARS) and national research projects on the ecological
assessment (e.g. Hering et al., 2013), and achieving intercalibration of the member states
methodologies (i.e. 230 methods from 28 countries; European Commission, 2013). The
aquatic biota has been designated as the pertinent compartment to assess ecosystem
status. Indeed, freshwater communities integrate ecosystem modifications both in time and
space and realize a number of ecological processes. The WFD specifically prescribes which
types of organism (i.e. benthic macroinvertebrate, diatom, fish, macrophyte and
phytoplankton) and response variables (i.e. biological indicators based on taxonomic
composition, specific abundance and diversity, abundance of disturbance-sensitive taxa and
insensitive taxa) should be used (European Commission, 2000). Despite such advances, ten
priority issues related to the ecological status have been highlighted, with one of them being
the development of tools to assess ecosystem functions (8th Top-10 issue, Reyjol et al.,
2014).

Benthic macroinvertebrates have been widely used in bioassessment (Martinez-Haro et al.,
2016, Birk et al., 2012, Hering et al., 2006b) as they are abundant, easy to collect and
identify and sensitive enough to many environmental impacts. They play a pivotal role in
ecological fluxes (e.g. organic matter processing and nutrient cycling) and in trophic networks
as both consumer and prey (Graga 2001; Vanni 2002). They are present along the entire
river continuum at all latitudes, and they integrate environmental changes during their life
cycle (i.e. from months to years, depending on species). They provide important information
to detect anthropogenic alterations as many species have different ranges of tolerance and
sensitivity to stressor (Metcalfe 1989; Bonada et al., 2006). Macroinvertebrates are primarily
used for assessing fermentable organic pollution (Verneaux 1973; Armitage et al., 1983;
Statzner et al.,, 2001; Friberg et al., 2010), hydromorphological degradation (Leps et al.,
2015; Turunen et al., 2016), acidification and general stress (Heatherly et al., 2007; Matthaei,
Piggott & Townsend 2010; Wagenhoff, Townsend & Matthaei 2012; Piggott, Townsend &
Matthaei 2015). Diatoms are used in bioassessment in complement to macroinvertebrates
due to several advantages as bioindicators. As primary producers, they occupy the trophic
bottom position in aquatic food webs meaning that any disturbance of diatom populations is
likely to affect other aquatic organisms consuming them directly or indirectly (Andrén and
Jarlman 2008). Diatoms occur in rivers of the globe and constitute one of the most diverse
groups of algae in freshwaters, spanning most ecological conditions of the aquatic
environment (Soininen, 2007). With their short generation time (and high rate of
reproduction) diatoms are particularly sensitive to the local changes in water quality, e.g.
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acidification, increased mineralization (Van Dam et al., 1994, Hill et al., 2001, Torrisi et al.,
2010), or organic and nutrient enrichment (Dere et al., 2006) and they respond quickly to
water quality degradation via modified assemblage composition and diversity (Feio et al.,
2009). Ecological information is available for many species, which often tolerate narrow
ranges of several abiotic factors (Coste et al., 2009).

However the river ecosystem status is defined as “an expression of the quality of the
structure and functioning of aquatic ecosystems”, where the term “structure” refers to the
physical and chemical settings and to the biological structure of ecosystems (European
Commission, 2000). The “function” of the ecosystem refers to multiple ecosystem aspects
from species roles, and the “functioning of ecosystem” to the services provided by them (Jax
& Setald 2005). In other words, the ecosystem functioning could be defined as the activities,
processes, or properties of ecosystems influenced or not by its biota (Palmer & Febria,
2012). However the ecological assessment of superficial waters within the WFD relies on
biological structure only (e.g. biodiversity measures and community composition including
indicators based on sensitive species) as from suggested functions (e.g. nutrient cycling and
retention, productivity, decomposition and metabolism) have not been sufficiently studied on
their response to environmental stressors (Sandin & Solimini, 2009). Linking structural with
functional properties of freshwater ecosystem health thus becomes an important and urgent
challenge in contemporary ecology and ecosystem health assessment (Palmer & Febria,
2012).

Decomposition of allochthonous organic matter, as a key ecosystem-level process driving
most of energy in forested streams, provides integrative measures of stream ecosystem
health along anthropogenic stress (Gessner & Chauvet, 2002; Pascoal et al., 2003; Young,
Matthaei & Townsend, 2008; Tank et al., 2010). In temperate regions, plant litter
decomposition is governed by the activities of microorganisms (mainly fungi) and
macroinvertebrate detritivores (namely shredders), which, due to different biological and
ecological traits, may respond differently to anthropogenic stressors (Gessner, Chauvet &
Dobson, 1999; Hieber & Gessner, 2002). Depending on stressor nature and intensity, litter
decomposition may be enhanced or reduced, in combination with shifts in dominance of
microbial and invertebrate decomposer taxa (see Gessner & Chauvet, 2002; Pascoal et al.,
2003; Young et al.,, 2008). Examining the sensitivity of aquatic communities to various
perturbations, such as realized in biomonitoring across a large territory (e.g., a region) and
confronting it to the parallel alteration of litter decomposition is thus highly relevant. Most
studies comparing the responses of structural indicators and litter decomposition, as a proxy
of ecosystem functioning, have focused on macroinvertebrates (Dangles & Malmqvist, 2004;
Riipinen et al., 2009; Magbanua et al., 2010, Lecerf et al., 2006a). Studies comparing the
responses of diatoms and litter decomposition are fairly recent, some of them pointed out a
potentially positive priming effect of leaf-associated biofilms growing on decomposition rate
(Danger et al., 2013; Kuehn et al., 2014).
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Our goal in the present study was to compare litter-decomposition metrics to structural
bioindicators routinely used in the assessment of river quality. Our study encompassed a
wide range of ecological situations and stressors across a large region, South-West of
France. We selected 58 sites regularly monitored by the Adour-Garonne Water Agency, for
which records of French biotic indexes based on macroinvertebrates (IBGN, Indice Biotique
Global Normalisé; I,M2, MultiMetric Invertebrate Index) and diatoms (BDI, Biological Diatom
Index) revealed contrasted ecological impairments, with water quality ranging from poor to
very good (Rimet et al., 2005; Mondy et al., 2012). We hypothesized some divergences to
occur, e.g. due to differential sensitivity to some pressure types or to discrepancies in
response form, such as documented with the non-monotonous pattern of decomposition rate
along eutrophication gradients (Woodward et al.,, 2012). Such a result would mean
complementarity between approaches and provide a strong justification for the
implementation of a comprehensive assessment of freshwater ecosystems based on both
structure and function, as the two sides of a same coin (Gessner & Chauvet, 2002).

Material and methods

Study sites

The 58 sites surveyed in winters 2013 and 2014 were selected from the database of the
Adour-Garonne Water Agency (South West of France) along a gradient of ecological status
determined from both invertebrate and diatom indicators. All streams were permanent, from
2" to 4™ order and regularly monitored by the agency for water chemistry, biological
assessment and physical pressure identification.

Physical and chemical analyses of stream water

Substrate coarseness index

A substrate coarseness index was calculated using the mesohabitat description made during
macroinvertebrate sampling (Friberg et al., 2010). The substratum classes included stones
(>6 cm), coarse gravel (2-6 cm), gravel (2 mm-2 cm), sand (0.01 mm-2 mm), silt/clay
(<0.01 mm) logs, roots and vegetation. Overlaying organic matter was classified as either
mud (<1 mm) or coarse detritus (>1 mm). In addition, vegetation cover was quantified.
Depending on coverage on the reach each substratum class was assigned a score (S)
between 0 and 3: not present (0), sparsely present (1; coverage > 0-10%), moderately
present (2; coverage 11-30%) and dominating (3; coverage > 30%). The substratum
composition on the entire sampling reach was quantified using a substratum index. All
substrata were assigned a coarseness index value (C); stones, coarse gravel and vegetation
were given a value of 2, gravel was assigned a value of 1, sand and coarse detritus were
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given a value of 0, silt, clay and filamentous green algae were given a value of -1 and mud a
value of -2.

The substratum coarseness index was calculated as the sum of index values multiplied by
the score for the individual substrata on the site with 72, the maximum number of substratum
categories and j the individual substratum:

12

Substrate coarseness = Z S; XC;
i=1

Substrate suitability index

A substrate suitability index was calculated from the biogenic score (b;) and the percentage
of the substrate (p;) at the reach scale from invertebrate sampling protocol. According to the
Multi-Habitat Sampling method (described in IBGN section), following scores were attributed
for each substrates: ‘11’ for bryophyes, ‘10’ for immerged macrophytes, ‘9’ for leaf litter, ‘8’
for roots and logs, ‘7’ for pebbles, ‘6’ for blocks, ‘5’ for gravels, ‘4’ for immerged macrophytes,
‘3’ for fine sediments, fine organic material and mud, ‘2’ for sand and silt, ‘1’ for algae and ‘0’
for uniform natural or artificial surfaces. The substratum suitability index was calculated as
the sum of percentage of the considered substrate multiplied by its associated biogenic score
with 17, the maximum number of substratum categories and i the individual substratum:

11

Substrate suitability = Z b;Xp;
i=0

Land use in the riparian corridor

Land-use types in the riparian corridor (i.e. a 50 m wide buffer that extended 1500 m
upstream from each sampling reach) were described by the surface’s proportion of six land
use categories: wood, tree plantation, grassland, agricultural area, artificial area and
reservoir. Land covers were calculated using orthophotographs from 2010 to 2013 (BD
ORTHO® 2.5 m of the French National Institute of Geographic Information) and the ESRI
ArcGIS TM software.

Chemistry

All stream water characteristics were obtained from the Adour-Garonne Water Agency
database for the year corresponding of the sampling. For structural indicators, (from June to
September) were taken in account, while winter data were used for decomposition rate (from
January to March) chemical characterization. Determinations comprised water temperature,
pH, conductivity, and concentrations of inorganic nutrients (nitrate, nitrite, ammonium and
orthophosphate), oxygen saturation, biochemical oxygen demand (BODs), the dissolved
organic carbon (CO) and suspended material.
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Physical and chemical parameters were summarized in Table 6.

Table 6 — Descriptive statistics of environmental parameters at the 58 studied sites.

minimum median max average standard
error
Elevation (m) 5 109 828 176 184
Catchment area (km?) 3.8 25.7 178.8 411 40.5
Landuse types in the riparian corridor (%)
Wood 0 45 100 47 26
Grassland 0 19 70 21 18
Plantation 0 0 27 2 5
Crop 0 10 75 24 27
Artificial reservoir 0 0 19 1 3
Riverbed substrate
Substrate coarseness -4 7 13 6 4
Substrate suitability 195 394 1076 415 153
Water chemistry during structural indicator sampling
water temperature 134 19.0 26.0 19.0 2.6
pH 6.6 8.2 8.9 8.2 0.5
Conductivity (uS.cm™) 45.0 588.0 2190.0 566.6 388.8
Oxygen saturation 8.6 77.2 100.0 73.8 20.2
N-NH. (ug.L™) 0.0 0.1 18.7 0.9 3.1
DIN (ug N.L™") 0.4 4.8 28.6 6.7 6.4
P-PO. (ug.L™") 0.0 0.0 2.6 0.2 0.5
BODs (mg O,.L™) 1.1 3.0 31.0 4.0 4.0
DOC (mg C.L™") 0.7 6.3 110.0 8.0 13.6
Suspended material (mg.L™") 7.9 51.0 1360.0 121.9 226.4
Water chemistry during leaf litter decomposition experiment
Water temperature 4.5 8.8 1.7 8.5 1.7
pH 6.2 8.0 8.5 7.8 0.6
Conductivity (uS.cm™) 312 4243 8725  403.9 254.8
Oxygen saturation (%) 791 98.4 114.7 97.6 7.4
N-NH4 (ug.L™) 0.0 0.0 0.7 0.1 0.1
DIN (ug N.L™") 0.6 4.7 26.1 7.3 5.8
P-PO, (ug.L™") 0.0 0.0 0.4 0.0 0.1
BODs (mg O,.L™") 0.5 1.6 8.0 1.8 1.2
DOC (mg C.L™) 0.4 3.7 28.5 43 4.0
Suspended material (mg.L™") 2.0 12.4 87.0 16.9 16.7

Functional metrics

Decomposition rates

In autumns 2012 and 2013, alder (Alnus glutinosa Gaertn.) leaves were collected just after
abscission from a riparian zone within the same European hydroecoregion. Leaves were air-
dried for 7 days. Coarse mesh (CM, 9 mm mesh size) and fine mesh (FM, 0.5 mm mesh
size) bags (15 x 20 cm) were filled with 4.00 £ 0.04 g of alder leaves. Initial dry mass of leaf
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sample mass was determined by using a correction coefficient obtained from 8 samples of 4
g of alder leaves dried at 105 °C for 48 h.

In each stream, six experimental units consisting in one CM bag and one FM bag were
anchored in the streambed in mid-February 2013, 2014 and 2015. Boulders were added to
maintain the litterbags at the stream bottom. The six experimental units were placed at a
distance of >5 m each other by selecting comparable conditions of exposition (e.g. depth,
substratum) within stream riffles (blocks) whenever possible. Temperature was continuously
monitored in each stream using temperature loggers (HOBO UA-001-64, Bourne, MA, USA).
After 21 to 25 days of exposure, mesh bags were removed cautiously and stored in a cool
box during transport to the laboratory.

Leaf litter from fine mesh bags was gently washed under tap water to remove sediments, and
10 leaf discs per sample were cut in different leaves avoiding the central vein. Five out of the
ten discs (12 mm of diameter) were used immediately to induce sporulation of aquatic
hyphomycetes and the other five discs were stored at -20° C for later fungal biomass
estimation. The remaining parts of leaves were dried at 105° C for 48 h before being
weighed (£ 0.01 g).

Leaf litter from coarse mesh bags was gently washed, and associated macroinvertebrates
were collected on a 500 um sieve and stored in ethanol (70 vol/vol). Leaves were dried to
constant mass at 105° C for 48 h before being weighed (+ 0.01 g). 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 then weighted to determine ash content.

Exponential leaf breakdown rate (k) was calculated for each bag using the log-transformed
exponential model (Webster & Benfield, 1986): k = - In (M / My) / t, with My the initial AFDM,
M; is the AFDM remaining after exposure, ant t is the exposure time (in days) during the
exposure. Total (Kwt) and microbial (Kmicrobiar) breakdown rates were calculated from CM and
FM bags, respectively. Invertebrate-driven breakdown rate (Kierebrate) Was calculated from
the difference between the leaf AFDM remaining in CM and FM bag at each experimental
unit. The kiotaKmicrobiat @NA Kinvertebrate’Kmicroviar Fatios were used to evaluate shifts in the relative
contribution of shredders and microorganisms to leaf breakdown (Gessner & Chauvet, 2002).

Fungal biomass

Ergosterol concentration was used as a proxy of leaf-associated fungal biomass (Gessner &
Chauvet, 1993). Lipids were extracted from sets of five leaf discs by heating (80 °C for 30
min) in 0.8 % (mass/vol) KOH-methanol, purified by solid-phase extraction (Oasis HLB 3cc
(60mg) Extraction Cartridge; Waters, Milford, MA, USA), and quantified at 282 nm and 33 °C
using high-performance liquid chromatography on a C4s column with methanol as the mobile
phase (Gessner 2005). Ergosterol was converted to fungal biomass using a conversion
factor of 5.5 mg ergosterol g~' AFDM (Gessner & Chauvet, 1993), and biomass expressed as
mg per g leaf AFDM.
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Sporulation rates of aquatic fungi

For each sample, sporulation was induced from the set of five leaf discs introduced into 100-
mL Erlenmeyer flasks with 20 mL of filtered stream water (GF/C, 1.2 pym pore size,
Whatman, Maidstone, UK) placed on an orbital shaker at 12 °C. After 48 h of incubation, the
conidial suspensions together with rinsing water were adjusted to 40 mL in 50 mL
polypropylene tubes and fixed with 5 mL of 37.5% formaldehyde. Aliquots of conidial
suspensions were filtered (Millipore SMWP, 5 ym pore size, Billerica, MA, U.S.A) and
stained with 0.05 % (mass/vol) Trypan blue in 60 % lactic acid, with at least 200 conidia per
replicate being identified and counted under the microscope at x100 to x400 (Gessner et al.,
2007). Leaf discs were dried at 105 °C and weighted, and the sporulation rate was
expressed as the number of conidia produced per pg ™' leaf AFDM d".

Density of shredders

Invertebrates retrieved in litter bags were identified to the family level and assigned to
functional feeding groups according to Tachet et al. (2010). Taxa were considered as
shredders when their diet was at least composed of 20% of coarse particulate organic
matter. The relative density of shredder taxa and shredder taxa richness were calculated.
Density was expressed as number of individuals per gram of leaf AFDM.

Structural metrics

The indicators derived from the Biological Quality Elements (i.e.macroinvertebrates and
benthic diatoms) obtained from the Adour-Garonne Water Agency database.

BDI

The diatom-based indicator norm (NFT 90-354, AFNOR 2007) consisted of sampling during
stable flow usually in summer the biofilm developed on minimum 5 pebbles from riffle
(sampling area of 100 cm? minimum). The sample was stored in ethanol (70 vol/vol) before
treatment in the laboratory to remove the cellular content of diatoms to keep only their
frustule, i.e. the silicified cell wall of diatoms consisting of two valves or overlapping halves,
conserved in resin between slide and cover slip. After counting at least 400 diatom halves,
the index is performed with OMNIDIA® 5 software to calculate the overall sensitivity of the
sampled population, taking in account the abundance of each taxon among 209 indicator
taxa having an ecological profile according to seven water quality parameters (temperature,
velocity, pH, salinity, organic matter, nutrients and silica).

IBGN

Data were extracted from the Adour-Garonne Water Agency database from fieldwork
performed between 2012 and 2014. Macroinvertebrates were sampled in summer during low
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flow conditions on pre-defined mesohabitat types of each site with a normalized Surber net
(mesh size of 500 um, sampling area of 0.05 m?) according to either the Normalised Global
Biotic Index (IBGN, NF T90-350 AFNOR 1992, 2004) or the Multi-Habitat Sampling norm (XP
T 90-333 in AFNOR 2009). The sampling with the IBGN protocol consisted of height samples
units carried out on different mesohabitats in an order favouring the hosting capacity. Using
the Multi-Habitat Sampling norm, four sample units from “marginal habitats” (i.e. covering
below 5% of the sampling area) were selected according to their hosting capacity (“B1”
group) and height sample units were collected from “major habitats” (i.e. covering at least 5%
of the sampling area). Four of these mesohabitats were chosen according to their hosting
capacity (“B2” group). The last four samples were taken according to their coverage
dominance within the sampling area (“B3” group). Samples from each group were gathered
and preserved in formalin (final concentration of 4%). In the laboratory, invertebrates were
sorted, counted and identified at the normalized taxonomic level i.e. the family level for IBGN
protocol (except Oligochaeta, Hydrachnidiae, Nemathelminthes, Hydrozoa, Porifera, Bryozoa
and Nemertea) and the genus level for Multi-Habitat Sampling norm (except for Oligochaeta,
Hydrachnidiae, Nemathelminthes, Hydrozoa, Porifera, Bryozoa and Nemertea, some Diptera
(mainly family), Trichoptera Limnephilidae, Coleoptera Dytiscidae and Hydrophilidae (sub
family); norm XP T 90-388 in AFNOR, 2010). The invertebrate-based score was calculated at
the family level, taking into account the taxonomic variety (number of families counted) and
the faunal indicator group (corresponding to the most sensitive family encountered) based on
8 samples of IBGN and samples B1 and B2 of the Multi Habitat Sampling.

1My

The I,M; is based on the Multi-Habitat Sampling norm for the sampling method and the
identification level. Five metrics are taken in account for the index calculation (Mondy et al.,
2012). Three taxonomic metrics, the Shannon’s diversity Index (Shannon, 1948) on B1+B2
samples), the Average Score Per Taxon (ASPT, (Armitage et al., 1983), on B2+B3 samples)
and the taxonomic richness (B1+B2+B3 samples). The two last metrics corresponded to
biological traits regarding reproduction by calculating the relative frequency of potentially
polyvoltinists (on B2+B3 samples) and ovoviviparous taxa (Tachet et al., 2010, (on B3
samples). All I2M2 indices have been computed using a R script version of June 2013. For
each metric is calculated the ecological quality ratio according to the methodology of Hering
et al. (2006a), with the best and worst values calculated for each stream hydroecoregion.
Further, sub-iom, indices are calculated for each of the 17 anthropogenic stresses: 10 for
water chemistry water and 7 for hydromorphology alterations (Mondy et al., 2012), as shown
by this illustration with the polycyclic aromatic hydrocarbon (PAH) pressure:

m(WER" X EQRy,)
Ym DEpM

)
iymEAH =

with, i,m,"", the sub-index for PAH pressure, WEPAH | the weighted elemental metric m
specific to the PAH pressure. This weighted metric is the measure of metric’s effectiveness

72



to discriminate disturbed conditions for the considered pressure. EQR,, is the EQR value for
the considered metric.

The final I;M; index is the arithmetical average of the 17 sub-i;m; indices:

17 : D
Zp:l lom,

LM, =
2M3 17

Metrics associated to structural indicators

From both IBGN and I,M, were calculated taxa richness, Shannon Index, Pielou eveness
and abundance metrics associated to the functional feeding group of shredders, taking into
account macroinvertebrates having their diet at least composed of 20% of coarse particulate
organic matter (Tachet et al., 2010).

Metrics associated to leaf litter decomposition

Conidia used to determined sporulation rates were identified under microscope at the
species level using the detailed identification documentation on aquatic hyphomycetes of
South Western France of Chauvet (1990) and the identification key focusing on aquatic
hyphomycetes from temperate climates of Gulis et al. (2005). Shredders were identified to
the family level and assigned to functional feeding groups according to Tachet et al. (2010),
and considering macroinvertebrate as shredders when their diet was at least composed of
20% of coarse particulate organic matter. We calculated metrics relative to both fungi and
shredders as the relative richness of conidia and shredders per g of leaf AFDM, the Shannon
Index and the Pielou eveness.

Data analysis

Linear regressions were calculated among decomposition rates and structural indicators after
log-transformation of kiotar @nd Kinverebrate- In the case of non-linear relationship, a non-
parametric smoothed curve was fitted through data using the local regression model “loess”
from the library “stats” in R software. A Spearman Rank correlation was used to correlate the
associated metrics of both structural indicators and decomposition rates. As ecosystem
status ranged from bad to very good quality class, we tested the among-quality classes
variation of decomposition rates (Kiotal, Kmicrobiar @Nd Kinvertebrate) fOr each structural indicator
using ANOVAs and Tukey’s post hoc test to determine differences among groups. To
describe the relationship between land use in riparian corridor, water chemistry, substratum
indexes, Pearson correlation were calculated after log transformation when needed. For
Spearman and Pearson correlations, the Type | error rate over group was controlled by
applying the Bonferroni corrections (Rice, 1989). To interpret the relationship between
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structural indicators, decomposition rates and environmental factors, two redundancy
analyses (RDA) were carried out, the first focusing on structural indicators (n=54 stream
sites) and the second focussing on decomposition rates (n=58 stream sites). The RDA
consists in a constrained ordination based on linear (Euclidean distance) multiple regression
between explanatory variables (i.e. environmental variables) and response variables (i.e.
ecological indicators) variable (Borcard et al.,, 2011). The data were previously tested for
normality (Kolmogorov-Smirnoff test) and were log-transformed to satisfy the assumptions of
normality and homoscedasticity of residuals. Significances were assessed with ANOVA-like
permutation tests (Monte Carlo permutation test, p<0.05). Analyses were performed with the
statistical software R version 3.1.3 and the package vegan (Oksanen et al., 2006) was used
for RDA. The significance threshold was set at p < 0.05.

Results

Structural indices and decomposition rates

The IBGN scores in our 58 sites ranged from 0.2 to 1 with an average of 0.75 = 0.24 (SD),
and BDI ones from 0.5 to 1, except for a site with a low value of 0. When including the latter
extreme value, the BDI score averaged 0.80 * 0.18 (SD). The multiparametric invertebrate
indicator 1,M, exhibited the widest range of scores, i.e. from 0 to 0.91, with an average of
0.41 £ 0.30 (SD). Among the 58 sites, the highest variability was reached by I,M; (CVamz =
72 %), followed by IBGN (CVigen = 32.5 %) with BDI (CVep = 21.3 %) exhibiting the most
homogeneous scores among streams.

In the 58 streams, structural indicators from invertebrate and diatom sampling were positively
intercorrelated (Fig. 9, r > 0.68, p < 0.0001). However the ecological status of these streams
— from bad to very good quality classes — depended on the indicator used (Fig. 8). For IBGN,
49 % of streams reached at least a good status, contrasting with the 21 % streams reaching
good status as assessed with 1,M,. The BDi score indicated that only one site had bad and
one site had poor qualities, while 59% of sites showed at least a good ecological status. The
most homogeneous quality class among structural indicators was the medium one
encompassing between 25 % (I;M;) to 40 % (BDI) stream sites.
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Total decomposition rate (kiotal) €Xhibited a high variability at the regional scale (Fig. 9), from
0.0015 to 0.0284 °day™’, with a mean of 0.0086 °day™ and a coefficient of variation (CViotal)
of 76 %. Averaged decomposition rates due to invertebrates (Kinvertebrate) @nd microorganisms
(Kmicrobial) Were similar, i.e. 0.0024 + 0.0019 (SD) °day™ and 0.0023 + 0.0009 (SD) °day’,
respectively, with however a coefficient of variation in the invertebrate-driven decomposition
(CViinvertebrate = 79%) twice as high as in microbially-mediated decomposition (CVmicrobial = 38
%).

No significant relationship was observed when we combine each structural index score with
the averaged decomposition rates observed in the 58 sites (Fig. 9, Spearman correlation
rank, P > 0.13), except between IBGN and kni., With a correlation close to be significant, with
higher microbial decomposition rates when IBGN score increases (Spearman correlation
rank, P = 0.054). Some patterns are however observable like a decreasing variability of ki,
along IBGN and I,M; scores, and a higher variaibility of ki and kyc at the highest score of
IBGN and BDI due to the transposition of initial IBGN and BDI scores in EQR scores required
by the WFD.

Decomposition rates were not significantly different among ecological quality classes based
on the structural indicators (Fig. 10), except for IBGN, with Kiotay and Kinvertebrate €Xxhibiting
significantly lower values for the medium class (i.e., 3). Decomposition rate distributions were
only tested on the three highest BDI quality classes, as the two lowest categories were only
encountered at one site.

high
good
fair

poor
20 bad

Jo II o |I IU l.

BD IBGN 1,M,

Figure 8 — Number of sites for each of the 5 classes of ecological status, from bad to high
quality, for diatom-derived indicator (BDI) and invertebrate-derived indicators (IBGN and
I,M;) and among our 6158 stream sites (only 57 stream sites for [,M,).
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Figure 9 — Relationships between litter decomposition rates (mean + SE) and French
structural indicators for benthic macroinvertebrates (IBGN and I;M,) and diatoms (BDI) for 58
streams in SW France, and between structural indicators (bottom). Significant linear
regressions are displayed.
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indicators. ANOVA F and p-value are given. Significant Post-hoc tests were conducted on
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Associated metrics from structural indices and decomposition

The invertebrate structural indicators IBGN and I,M, together with their associated metrics
were strongly intercorrelated (P > 0.003; Table 5). For IBGN sampling, shredder taxa
richness, abundance and Shannon Index were correlated to the IBGN score (P < 0.0284) but
not shredder evenness (P = 0.23). For I;M; sampling, shredder taxa richness, Shannon
Index and evenness were correlated to the I;,M, score (P < 0.0009) but not shredder
abundance (r = -0.07,p = 0.6). For decomposition rates, ki, Was correlated to Kinvertebrate (P <
0.0001) but not to knicronial (P = 0.63). Considering correlations between decomposition rates
and structural indicators-associated metrics (Table 7), kit Was negatively linked to the
relative abundance of ovoviviparous taxa (P = 0.018), while Kknicroviar Was significantly
correlated to the IBGN taxa richness and the abundance of shredders in the IBGN sampling
(P < 0.0488). Considering correlations between structural indicators and decomposition-
associated metrics (Table 7), IBGN score was related to shredder taxa richness in litterbags
(P = 0.0326), while 1,M, score was positively correlated to shredder Shannon Index, fungal
biomass and sporulation rates (P < 0.0437).
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Table 7 — Spearman correlation rank among structural indicators, decomposition rates and
their associated metrics. Significant correlation were in bold and *’ denotes P < 0.05, **
denotes P <0.001, “***" denotes P < 0.0001 and ‘.’ denotes P < 0.1.

Decomposition rates

Associated decomposition metrics
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IBGN 0.08 0.26 0.04 0.29 0.20 0.20 0.01 0.23. 0.09 0.18 -0.06 -0.11
Taxa richness -0.03 0.27 * -0.03 0.23. 0.16 0.08 -0.05 0.33* 0.12 0.22 -0.01 -0.03
(B1+B2)
Faunal Group -0.08 0.22 -0.06 0.42 0.14 0.36 0.10 0.28* 0.03 0.26 -0.10 -0.09
Indicator (B1+B2) w* ** .
12M2 -0.21 0.15 -0.15 0.24. -0.09 0.30 * 0.22 0.33* -0.04 0.28 -0.14 -0.09
Taxa richness -0.16 0.20 -0.12 0.41 0.10 0.29* 0.05 0.36 0.01 0.29 -0.16 -0.18
(B1+B2+B3) *x *x *
ASPT (B2+B3) -0.20 0.24 . -0.19 0.22 -0.05 0.27* 0.19 0.38 -0.02 0.27 -0.14 -0.07
Shannon Index -0.05 0.10 0.01 0.40 0.02 0.28* 0.03 0.33* 0.00 0.11 0.05 0.02
(B2+B3) ok
Polyvoltinism (B2+B3) -0.04 0.10 0.02 0.24. 0.00 0.29* 0.15 0.37 0.08 0.21 -0.03 -0.01
Ovoviviparity (B3) -0.32 0.08 -0.26 -0.03 -0.27 0.25. 0.40 0.11 -0.14 0.36 -0.25 -0.15
both
Shredder taxa 0.07 0.18 0.09 0.38 0.18 0.26. 0.03 0.24. 0.17 0.11 0.10 0.04
richness (B1+B2) *x
Shredder taxa 0.05 0.27 0.04 0.44 0.13 0.33* 0.08 0.32* 0.14 0.19 0.00 -0.04
richness (B1+B2+B3) **
Shredder abundance 0.20.0.31* 0.10 0.27.0.30* -0.09 -0.32 0.33* 0.18 0.24 -0.01 -0.16
(B1+B2) * .
Shredder abundance 0.26 0.20 0.19 0.19 0.37 -0.10 -0.29 0.22 0.23. 0.14 0.12 -0.02
(B1+B2+B3) . ** *
Shredder Shannon -0.08 0.03 -0.04 0.22 -0.04 0.27. 0.21 0.01 -0.11 0.09 -0.08 0.00
Index (B1+B2)
Shredder Shannon -0.02 0.05 0.03 0.22 0.00 0.25. 0.17 0.03 -0.07 0.10 -0.06 -0.01
Index (B1+B2+B3)
Shredder eveness -0.19 -0.09 -0.12 0.06 -0.14 0.17 0.25. -0.13 -0.23 0.15 -0.17 -0.07
(B1+B2)
Shredder eveness -0.13 -0.10 -0.06 0.09 -0.09 0.19 0.23 -0.13 -0.17 0.14 -0.14 -0.06
(B1+B2+B3)
BDI 0.05 0.05 0.03 0.01 0.00 -0.18 -0.16 0.07 0.16 0.06 0.10 0.13
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Structural and functional responses to environmental factors

Environmental parameters for each site were intercorrelated and shown in Table 8. The
elevation (5 to 828 m, Table 8) was correlated with other abiotic parameters, like water
chemistry and substratum scores, while no correlation was observed with catchment area
and percentages of riparian land use types (data not shown, r > -0.17 and r < 0.08, P > 0.2),
except for tree plantations (r = 0.24 and P = 0.057), which was mainly found at low elevation.
Catchment size was positively correlated to DIN in both summer and winter (for both season:
r=0.34, P=0.008) and riparian grasslands were more present in streams with small
catchment (r = -0.27, P = 0.036).

We tested the association of environmental attributes with structural indicators (RDA 1, Fig.
11) and decomposition rates (RDA 2, Fig. 12). Environmental parameters explained a
significant proportion of variation in structural indicators (F = 7.16, p < 0.001) and
decomposition rates (F = 3.68, p < 0.001). In RDA 1, the first two ecological gradients
explained 78 % of the variation in structural indicators, mostly as a result of positive
correlation with elevation, substratum coarseness and suitability indexes, and negative
correlation to BODs and water temperature. Axis 2 explained 8 % of structural indicators
distribution, mostly as a stimulation of BDI score due to riparian grasslands. Overall, RDA 1
accounted for 80 % of structural indicators variation. In RDA 2 (Fig. 12), the first axis
explained 46 % of the variation in decomposition rates with a negative correlation of both ki
and Kinvertebrate With catchment area and the proportion of crop in the riparian corridor, and a
positive correlation with water temperature. The second environmental gradient explained 16
% of the decomposition rates, mainly due to Kmicrovial D€INg positively correlated with oxygen
saturation and negatively to water temperature. Overall, RDA 2 accounted for 63 % of
decomposition rate variation.
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Table 8 — Pearson correlation coefficient among physical characteristics (elevation and
catchment area), land uses, water chemistry and substratum scores for the 58 studied
streams.

Land use in the riparian corridor
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Summer chemistry
Temperature -0.34 **  0.10 -0.33 **  -0.09 0.21 0.39** 0.31%
pH 0.20 0.08 -0.34 **  0.23 -0.16 0.32* -0.04
Conductivity -0.49 *** 0.25 -0.45 *** 0.08 0.35 **  0.47 *** 0.01
Oxygen saturation 0.28 * -0.24 0.39 **  -0.02 -0.18 -0.41 ** -0.23
N.NH,4 -0.15 0.21 -0.08 -0.19 0.23 0.16 0.07
DIN -0.12 0.34 ** -0.40** -0.13 0.26 * 0.47 *** 0.00
P.PO, -0.15 0.19 -0.20 0.14 0.36 ** 0.10 0.09
DBOs -0.32 * 0.13 -0.07 -0.05 0.40 **  0.16 -0.02
DOC -0.48 *** 0.10 -0.23 -0.09 0.34** 031* 0.24
MES -0.06 -0.05 -0.43 *** 0.01 -0.02 0.53 *** -0.01
Winter chemistry
Temperature -0.65 *** -0.02 -0.03 -0.05 0.13 0.11 0.14
pH 0.12 0.10 -0.39 **  0.16 -0.11 0.44 *** -0.19
Conductivity -0.40 **  0.20 -0.36 **  0.08 0.08 0.46 *** -0.01
Oxygen saturation 0.29 * 0.13 -0.05 0.19 -0.19 0.00 -0.08
N.NH,4 -0.39 * 0.13 0.18 -0.27 * 0.27 * -0.03 0.10
DIN -0.04 0.34 ** -0.41** -0.07 0.19 0.48 *** _0.11
P.PO, -0.18 0.18 0.05 0.07 0.39 ** -0.07 0.00
DBOs -0.45 *** 0.16 0.19 -0.14 0.15 -0.11 0.02
DOC -0.67 *** 0.17 -0.16 0.02 0.43 *** 0.17 0.16
Suspended material -0.46 *** -0.03 -0.43 *** 0,00 0.14 0.46 *** (.13
Substrate
coarsness index 0.55 *** .002  -0.09 0.27 * -0.09 -0.17 -0.05
suitability index 0.42 *** 0.01 -0.23 0.15 -0.22 0.15 0.05
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Figure 11 — Redundancy analysis (RDA 1) biplot showing the distribution of structural
indicators under the influence of environmental variables. Bold arrows represent statistically

significant factors. Black dotted arrows represent non-significant factors.
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significant factors and black dotted arrows represent non-significant factors.
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Discussion

We supposed that the alteration of biological community diversity and activity could, at least
to some extent, be simultaneously reflected in structural and functional indicators. However
the assumption of a direct assessment of function with structural indicators was not met. The
examination of correlations between IBGN and I,M, associated metrics and decomposition
rates has shown that the overall decomposition rate (ki) Was only correlated to one of the
associated metrics, the relative abundance of ovoviviparous taxa, which showed a negative
relationship with decomposition. Ovoviviparity is a biological trait characterizing the parental
care strategy that prevents high mortality at egg stage in unfavourable environmental
conditions (Tachet et al., 2010, Mondy et al., 2012). The environmental conditions favouring
occurrence of these ovoviviparous taxa would thus be detrimental to litter decomposition. In
contrast, no correspondence between total decomposition rate and the relative abundance of
polyvoltin taxa was observed. Polyvoltinism is a reproductive strategy characterised by short
reproductive cycles with several generations per year and a strong potential for regeneration,
with this functional trait being expected to occur at higher frequency in unstable
environmental conditions (Townsend & Hildrew, 1994, Mondy et al., 2012). The absence of
correlation between decomposition rate and the sensitive taxa defined by faunal indicator
group in IBGN and ASPT in I;M; can be due to the particular feeding habits of these
sensitive taxa. As coarse organic particulate matter (CPOM; > 1 mm) characterise
shredders, only 14 of the 38 faunal indicator taxa in IBGN corresponded to strict to
occasional shredders, which were distributed in all different groups, from relatively sensitive
taxa (group 8: Capniidae; group 7: Leuctridae, Beraeidae, Goeridae, Leptophlebidae; group
6: Nemouridae, Lepidostomatidae, Sericostomatidae, Ephemeridae) to tolerant taxa (group
3: Limnephilidae; group 2: Caenidae, Gammaridae, Asellidae). Similarly the ASPT accounted
for 23 shredder families (from occasional to strict shredders) out of the 84 in concern and
belonging, as the IBGN faunal indicator group, from sensitive to tolerant classes. The
absence of correlation with invertebrate diversity metrics — taxa richness and Shannon index
— and decomposition rates may signify that the invertebrate structure at the reach scale
doesn’t have influence on the functional process. When discriminating the two components
of litter decomposition, it appeared that invertebrate-driven decomposition rate was not
related to any measure associated to structural indicators whereas microbial-driven
decomposition rate tends to be higher both at sites with high invertebrate taxa richness and
sites with high shredder proportion in invertebrate assemblages as determined in IBGN. One
explanation might be a greater abundance of shredders where microbial activity is high as
they benefit from fungal contribution to increased leaf palatability by transforming inedible
plant material into simple compounds more digestible (e.g. Barlocher & Kendrick, 1976).

Among decomposition-associated metrics, it appeared that shredder density in litterbags
induced an increase in decomposition rates likely due to higher overall performance in
decomposing activity. Different studies have reported that density and not taxa richness was
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determinant in controlling invertebrate-driven decomposition rates. Dangles and Malmqvist
(2004) reported that an uneven community dominated by key taxa like Gammaridae was
more efficient in processing litter than more even communities but with lower density of
Gammaridae. Shredder density in litterbags was correlated to the shredder abundance
calculated from IBGN and I12M2 faunal lists, indicating a potential pathway to assess leaf litter
decomposition. Although not being correlated to decomposition rates, both shredder metrics,
taxa richness and Shannon Index from litterbags, were correlated either to IBGN, I,M, and
their associated metrics of taxa richness and Shannon Index, and polluosensitive indices
(ASPT and GFI). This fact highlights the potential consistence between the structure of the
shredder community found in litterbags and the community structure found at the reach
scale. At the microbial scale, fungal biomass and sporulation rates were increasing along the
microbial-driven decomposition rate, while fungal diversity metrics did not, highlighting the
importance to consider the functional metrics. Fungal biomass, in contrast to microbial
decomposition rate, was correlated to 1,M, and associated metrics, except the ovoviviparity
trait. Sporulation rate appeared to be stimulated by unfavourable conditions for invertebrates
(e.g., high temperature, low oxygen concentrations) such as expressed by an increase in
ovoviviparity in the invertebrate community. This is surprising since such conditions,
particularly low oxygenation, are generally known to be detrimental to conidial production by
leaf-associated aquatic hyphomycetes (Barlocher, 2009). However, an explanation may lie in
the uneven and poorly diversified fungal assemblages that occurred in these unfavourable
conditions, whose sporulation activity may have benefit from a lower interspecific
competition, and possibly lower grazing pressure by invertebrates.

Structural indicators were strongly correlated to abiotic attributes including elevation,
substratum coarseness and organic pollution. Upper stream sites were characterised by a
dominance of boulders and pebbles, high oxygenation and low water temperature compared
to lowland streams where coarseness of substratum (i.e. sand, silt and clay) was naturally
low. A regional study in Adour-Garonne has reported the regional repartition of aquatic insect
(Plecoptera, Ephemeroptera, Trichoptera and Coleoptera) assemblages in river catchments
to be strongly related to the altitudinal distribution of these taxa (Céréghino et al., 2001).
Compin & Céréghino (2003) reported a lower discrimination of anthropogenic pressures at
higher elevation due to higher richness in invertebrates and sensitive taxa. The second
attribute detected by IBGN and I,M, was organic pollution, as expressed in BODs, which was
negatively associated to the elevation gradient. Another regional study on 594 Danish stream
sites reported that both BODs and substratum coarseness were dominant drivers of
invertebrate occurrence (Friberg et al., 2010). Like in our study, substratum coarseness and
BODs were negatively correlated and associated to high water velocity, with the substratum
coarseness increasing reaeration and consequently oxygen saturation, thus reducing the
impact of BODs within the stream. The diatom indicator, BDI, appeared sensitive to the same
environmental attributes. Tison et al. (2005) reported the occurrence of distinct diatom
assemblages according to the geological context and altitudinal range, while a number of
other studies have documented the sensitivity of diatoms to organic pollution (e.g., Van Dam
et al., 1994; Rimet et al., 2005; Dere et al., 2006; Blanco & Becares, 2007, Feio et al., 2009).
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Total leaf litter decomposition and invertebrate-driven decomposition, both being strongly
correlated, were affected by the proportions of land uses in the riparian corridor, from wood
and grassland to agriculture coupled with an increase in catchment size. Agricultural land
use in riparian areas is an illustration of the co-occurrence of multiple stressors affecting litter
decomposition process, either through stimulation e.g. due to enrichment in nutrients
(Ferreira et al., 2015) or higher temperature (Irons et al., 1994), or inhibition e.g. caused by
sediment deposition (Larsen & Ormerod, 2010) or lower oxygen concentration, even though
such an effect remains questionable (Webster & Benfield, 1986). The interaction of these
factors leads in our stream sites to a decrease in leaf litter decomposition process. Unlike
invertebrate-driven decomposition, fast microbial-driven decomposition occurred in our
stream sites with high oxygen concentration and low water temperature. Both environmental
parameters were associated to sites characterized by higher elevation and coarse substrata.
It is noticeable that the responses to oxygen concentration and temperature levels are
opposite in microbial decomposition and one of its related measures, i.e. leaf-associated
sporulation rate (see above). A possible explanation is that both processes involve metabolic
pathways that are differently affected by these factors. As a consequence, the microbial
decomposition rate and sporulation rate are not redundant, implying that these metrics may
be used in a complementary way in stream ecosystem assessment. Finally, it may appear
counterintuitive that microbial breakdown rate is favoured by low temperatures, (Boyero et
al., 2011; Taylor & Chauvet, 2014) have already reported that this phenomenon, like
observed in the present study, was only related to the expression of decomposition rates in
heat-time unit. When expressed per time unit, temperature effect was no more detectable,
meaning that fungi are very active at low temperatures as exemplified by very high Q4 in the
temperature range of 1-11°C (Dang et al., 2009).

Although we denote a correlation among structural indices, the present work emphasizes the
absence of congruence on stream ecosystem status in terms of quality status depending on
the indicator in use. In this sense the ecological status heavily depends on the indicator
being used. Although this point is not new, this result highlights the difficulty to assess
ecological status. Considering leaf litter decomposition as a key ecosystem process,
indicating that biological quality elements may only partially contribute to ecosystem integrity
assessment. The use of shredders biological traits extracted from invertebrate-based
structural indicators was hypothesized to better detect their potential activity in litter
decomposition, thus providing a functional dimension to structural approaches. However it
did not allow predicting the orientation of litter decomposition rate, which further supports the
urgent need to carry out a direct evaluation of ecosystem functions based on appropriate
metrics.
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Chapitre 4 : Evaluation de la qualité des
eaux du bassin Adour-Garonne: vers
'utilisation de Ila décomposition des
litieres comme marqueur de l'intégrité de

I’écosysteme

Résumé du chapitre

'y a 30 ans, Webster & Benfield (1986) ont soumis I'idée d’utiliser le processus de
décomposition des litiere comme un indicateur de I'intégrité des écosystémes aquatiques
lotiques. Or I'évaluation biologique s’est poursuivie et généralisée en Europe au cours des
derniéres décennies avec plusieurs milliers de riviéres évaluées en routine dans la plupart
des pays, sans que les aspects fonctionnels ne soient pris en compte, tandis qu’en paralléle
les recherches fondamentales participant a une meilleure connaissance du processus ont
connu un grand essor. Il y a 15 ans, Gessner et Chauvet (2002) ont proposé une premiére
grille d’évaluation de I'état fonctionnel comprenant 3 classes de qualité a partir des seuils du
taux de décomposition absolu (kita), du rapport de ce taux entre site de référence et site
impacté et du rapport des taux de décomposition dans les sacs a grosses mailles et a fines
mailles (Kiotal/Kmicrobien) €t ONt stimulé un grand nombre de recherches. Suivirent de nombreux
travaux de recherche appliquée utilisant le processus de décomposition comme indicateur
de lintégrité fonctionnelle, sur des sites sélectionnés en fonction du type et du degré de
perturbation a caractériser. Toutefois, un écart considérable subsiste entre I'évaluation du
processus de décomposition telle que décrite dans quelques études pionniéres et son
application en routine dans les réseaux de surveillance, qui se composent d’'un ensemble de
sites représentatifs de la variété des pressions affectant les masses d’eau. Les objectifs de
ce chapitre sont de combler en partie cet écart, (1) en quantifiant le processus de
décomposition a partir d’'un protocole standardisé sur 84 sites des réseaux de surveillance
du SO de la France, (2) en identifiant I'influence des hydroécorégions sur la variabilité des
parameétres de la décomposition dans des sites définis comme étant en bon état écologique,
notamment en se référant aux données de la littérature et (3) en proposant et en discutant
certaines métriques utilisées pour une évaluation de l'intégrité fonctionnelle des cours d’eau,
ainsi que leur application a une échelle régionale.
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Nos sites d’étude ont été sélectionnés au sein d’'un large panel de rivieres du SO de la
France appartenant au réseau de surveillance de 'Agence de 'Eau Adour-Garonne. Ces 84
rivieres, d’ordre 2 a 4, étaient représentatives d’'un état écologique allant de « trés bon » a
« mauvais » caractérisé a la fois par la qualité chimique de l'eau et par les indicateurs
structuraux (lorsqu’ils existaient). Les taux de décomposition et des métriques associées ont
été déterminés a partir de 6 répliques (blocs) par site, chacune composée d’un sac a fines
mailles (FM, vide de maille de 0,5 mm) et d’un sac a grosses mailles (GM, 9 mm) contenant
4,0 + 0,04 g de feuilles sénescentes d’aulne récoltées apres abscision. Chaque réplique a
été placée en zone de courant et retirée aprés 21 jours d’exposition. La biomasse fongique
associée aux litieres, ainsi que le taux de sporulation et la richesse taxonomique caractérisés
a partir des conidies produites aprés une bréve incubation au laboratoire ont été mesurés a
partir de la litiere restante dans les sacs a fines mailles. La densité des détritivores et des
indices de diversité (richesse taxonomique, indice de Shannon et indice d’équitabilité de
Piélou) ont été déterminés a partir de la macrofaune (> 0,5 mm) retrouvée dans les sacs a
grosses mailles. Les sites de référence issus de la littérature étaient localisés dans les
Coteaux aquitains (n=5 ; Lecerf et al., 2006) et la Montagne Noire (n=5 ; Hladyz et al., 2011).

Apres 21 jours d’exposition, le pourcentage de litiére restante était compris entre 1 et 76 %
dans les sacs GM et entre 44 et 87 % dans les sacs FM. Les taux de décomposition
variaient entre 0,0129 et 0,2134 | pour kic, entre 0,0062 et 0,0404 | pour Kmicrobien, €t €ntre
0,0009 et 0,0865 j'1 pour Kinvertebrs. L€S ratios Kiotall Kmicrobien €taient compris entre 0,94 et 25,50
et les ratios Kinvertebre/Kmicrobien €Ntre 0,05 et 11,80. Sur I'ensemble des sites, kit €1 Kinvertsbrs
étaient positivement corrélés a 'abondance des détritivores, knicrovien @ la biomasse fongique
et au taux de sporulation, et les ratios KiotaKmicrobien €t Kinvertebre/Kmicrobien @ 1'abondance des
décomposeurs invertébrés, ces deux ratios étant cependant corrélés négativement au taux
de sporulation. Les valeurs de référence (cf. Montagne Noire) pour ki €t le ratio
kiotall Kmicrobien €taient entre 1,9 et 5 fois plus élevés que les valeurs proposées par Gessner et
Chauvet (2002) ; cette différence résultait probablement des températures plus basses et
des conditions plus oligotrophes régnant dans les sites utilisés par Gessner et Chauvet
(2002), avec notamment la dominance d'une activité des microorganismes sur celle des
détritivores dans le processus de décomposition. Le long des gradients régionaux de
concentrations en phosphore (qui s’est avéré limitant) et azote inorganiques dissous (non
limitant), les valeurs maximales de ki.ta @augmentent & la fois dans nos 84 sites d’étude et
dans les sites dont les données sont issues de la littérature, suggérant I'existence d’une co-
limitation dans I'utilisation des nutriments de I'un par l'autre. L’effet inhibiteur de 'ammonium
était essentiellement manifeste sur I'activité des décomposeurs invertébrés et devenait
particuliérement prononcé au-dela de 100 pg N-NH,.L™". Les taux de décomposition dans les
sites suivis pour une contamination potentielle par les pesticides (cf. Chapitre 1) étaient entre
9 et 25 fois plus faibles que la moyenne observée sur I'ensemble des sites, malgré
'existence d’'une grande amplitude des concentrations en nutriment entre ces sites,
suggérant que l'influence potentiellement positive des nutriment était contrecarrée par un
effet inhibiteur trés marqué des pesticides. Au niveau régional, des relations étroites entre
les communautés de décomposeurs, les taux de décomposition et les parametres
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environnementaux ont été mises en évidence. Les tendances similaires observées dans
deux régions distinctes (Irlande et SO de la France) illustrent les potentialités d’'une prise en
compte de certains taxons dans I'évaluation des taux de décomposition. Nous proposons
une grille d’évaluation de la qualité fonctionnelle des écosystémes croisant deux
données essentielles présentées de fagcon graphique selon deux axes orthogonaux : (1) Kiotal,
en ordonnée, et (2) le ratio Kinvertebre/Kmicrobien, €N a@bscisse, qui exprime la contribution relative
des invertébrés et des microorganismes au processus. Cette grille d’évaluation a mis en
évidence que le processus de décomposition est globalement perturbé a I'échelle régionale
avec seulement 25 % des sites atteignent un bon état fonctionnel, soit environ deux fois
moins qu’en utilisant les indicateurs biologiques.

Introduction

Il a été mis en évidence depuis une trentaine d’années que la décomposition des litieres
pouvait étre un outil de détection des impacts anthropiques (Webster & Benfield, 1986;
Gessner & Chauvet, 2002; Sandin & Solimini, 2009). Gessner et Chauvet (2002) ont proposé
une premiére grille d’évaluation de [I'état fonctionnel basée sur le processus de
décomposition. A partir des données de la littérature, ils ont défini des seuils (i) pour des taux
de décomposition absolus (en se basant sur des sites impactés et de référence), et (ii) pour
des indicateurs relatifs, tels que le ratio des taux entre site potentiellement impacté et site de
référence ou le ratio entre les taux de décomposition totale et microbienne. Comme l'atteste
une littérature abondante, le processus de décomposition s’avére sensible a différentes
perturbations telles que les modifications de la ripisylve (Lecerf et al., 2005; Hladyz et al.,
2011; Ferreira et al., 2016b) et 'apport de nutriments (Ferreira et al., 2015) ou de molécules
toxiques (Peters et al., 2013; Ferreira et al., 2016a). Selon le type de perturbation, la réponse
de la décomposition des litieres n'est pas la méme : fonction linéaire positive avec la
température, fonction gaussienne avec le degré de trophie (Woodward et al., 2012), fonction
asymptotique avec les nutriments a des concentrations faibles a modérées (Ferreira et al.,
2006b), fonction logarithmique en présence de pesticides (Brosed et al., 2016). Si les effets
sur ce processus sont bien discernables, une réponse positive ou négative et d’ampleur
variable est donc attendue. Il devient alors essentiel d’examiner la forme que prennent ces
réponses, notamment a une large échelle telle que I'échelle régionale ou s’exprime une
grande variété de perturbations, parfois cumulées, sur un méme site.

Depuis plusieurs années, I'Union Européenne encourage les approches intégrées pour
évaluer I'état fonctionnel des masses d’eau. Le développement d’'un indicateur basé sur la
décomposition des litieres semble particulierement pertinent pour les tres petites a petites
masses d’eaux dans lesquelles les apports allochtones sont potentiellement majoritaires. Les
petites masses d’eaux représentent une part importante des réseaux hydrographiques et
sont en général proportionnellement moins suivies car leur étude demanderait une logistique
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conséquente. Pourtant les petites masses d’eaux ne sont pas a l'abri de perturbations
multiples en lien avec 'aménagement territorial et les pratiques agricoles et forestiéres,
industrielles et domestiques. Par ailleurs, une distinction des caractéristiques abiotiques de
ces masses d’eau est nécessaire, dans la mesure ou celles-ci interviennent a la fois dans la
structure des communautés aquatique et le contréle des processus écosystémiques. Ainsi,
le découpage des masses d’eau en hydroécorégions européennes a été réalisé sur la base
des déterminants primaires du fonctionnement écologique des eaux courantes incluant la
géologie, le relief et le climat (Wasson et al., 2002, 2006). En termes fonctionnels, les études
mettant en évidence une influence des hydroécorégions sur le processus de décomposition
restent rares (Hladyz et al., 2010; Pozo et al., 2011). On peut supposer un effet indirect via la
communauté des invertébrés dont les caractéristiques structurelles (composition
taxonomique, richesse spécifique, polluo-sensibilit¢) dépendent des hydroécorégions
(Wasson et al., 2002, 2004, 2006) et dont les traits fonctionnels varient selon les taxons (p.
ex. : performance dans la consommation de litiere) se répercutent sur la décomposition.

L’évaluation de lintégrité fonctionnelle dans les réseaux de suivi mis en place depuis
I'application de la Directive Cadre Européenne sur 'Eau, est néanmoins un défi, puisque
qu’a ce jour, il n'y a pas eu d’évaluation poussée appliquée a I'ensemble d’un territoire. De
plus, le critere de sélection des sites de surveillance complique l'application d’indicateurs
fonctionnels, puisque les sites sélectionnés doivent intégrer 'ensemble des pressions sur le
territoire, correspondant potentiellement a des perturbations multiples telles qu’une pollution
chimique associée a une dégradation morphologique et au passage d’un milieu fermé a
ouvert avec la coupe de la ripisylve, alors que la connaissance de la réponse des indicateurs
fonctionnels a des perturbations cumulées reste extrémement limitée. Enfin le dernier défi
est la comparaison des sites a des situations de référence respectant les criteres de
représentativité de la masse d’eau, difficiles a identifier voire inexistantes dans un paysage
fortement modifié par ’homme.

Le présent chapitre est ainsi une premiere proposition pour la prise en compte du processus
de décomposition dans les réseaux de surveillance. Pour ce faire nous avons choisi un
protocole simplifié par rapport a ce qui est parfois réalisé, a savoir une seule date de récolte
choisie en fonction de la vitesse de décomposition des feuilles (c.a.d. environ 50% de masse
restante en moyenne). Par rapport a un suivi de la perte de masse foliaire au cours du
temps, I'option d’'une date unique minimise le nombre de sacs a litiere a déployer, collecter et
analyser tout en permettant d’acquérir une information représentative et relativement fiable
sur la dynamique de la décomposition (Chauvet et al., 2016). A la différence de I'étude
précitée et du protocole défini dans le cadre du projet européen RivFunction, les feuilles
d’aulne sont ici la seule litiere sélectionnée, car relativement appréciée des décomposeurs
invertébrés et microbiens, du fait de son contenu important en nutriment, et en raison de sa
présence trées commune en bordure de nombreux cours d'eau européens. Nous nous
sommes appuyés sur les indicateurs et seuils proposés par Gessner et Chauvet (2002), ainsi
que sur d’autres parameétres, pour évaluer la qualité fonctionnelle des cours d’eau des
bassins de I'Adour et de la Garonne. Ainsi, les métriques rentrant dans le diagnostic sont les

92



taux de décomposition et leur ratio, ainsi que les métriques fonctionnelles fines dérivées de
lactivité des décomposeurs (taux de sporulation et biomasse fongique, densité des
invertébrés). Le premier objectif était d’examiner les patrons du processus de décomposition
en appliquant un protocole standard a une échelle régionale dans les sites suivis par
'Agence de 'Eau Adour-Garonne. Le second objectif était d’'identifier une possible influence
des hydroécorégions dans la réponse du taux de décomposition et des métriques associées.
Afin de disposer d’'un nombre suffisant de sites de référence représentatifs, nous avons
comparé certaines données régionales issues de la littérature aux sites définis comme en
bon état écologique par I'Agence de I'Eau Adour-Garonne (AEAG). Enfin nous avons
proposé des métriques et discuté de leur application dans le cadre d'une évaluation
régionale de l'intégrité fonctionnelle des cours d’eau.

Matériel et Méthodes

Sélection des sites d’étude

Les 84 sites d’études font partie des différents réseaux de suivi de 'AEAG (Fig. 13) et
concernent les sites des chapitres 1 et 2, ainsi que 26 autres sites supplémentaires dont
I'état écologique a été évalué seulement par I'un des indices biologiques présentés dans le
chapitre 2. Ces cours d’eau font partie des trés petites et petites masses d’eau (ordre de
Strahler de 2 a 4). La sélection s’est faite en choisissant un panel de sites ayant un état
écologique allant de « trés bon » a « mauvais », représentatifs des 5 classes de qualité des
eaux définies par les Agences de I'Eau au plan national. Cet état écologique était caractérisé
a la fois par la chimie de l'eau et par les indicateurs structuraux (lorsqu’ils existaient). Les
sites se répartissent sur I'ensemble du bassin Adour-Garonne dans les différentes
hydroécorégions présentes : les Coteaux aquitains (n=55), le Massif Central sud (n=10), les
Landes (n=7), les Causses aquitains (n=3), les Cévennes (n=2), les Pyrénées (n=2) et les
Tables calcaires (n=1).

Les sites issus de la littérature sont localisés dans les Coteaux aquitains (n=5 ; Lecerf et al.,
2006 ; Woodward et al., 2012) et la Montagne Noire (n=5; Hladyz et al., 2010, 2011). Les
sites des Coteaux aquitains se trouvent dans un paysage ou s’entremélent pratiques
agricoles intensives et tissus urbains caractéristiques de cette hydroécorégion et ou la
présence d'un substrat géologique limono-argileux s’avére favorable a I'agriculture. Toutefois
la ripisylve forme un cordon rivulaire dense dont la canopée est fermée au-dessus de
chaque site (Lecerf et al., 2006). Cette forte anthropisation empéche de considérer ces sites
comme des sites de référence, mais correspond a la situation de moindre impact que I'on
peut rencontrer sur ce territoire. Les sites de la Montagne Noire sont localisés dans une forét
mixte (Laitung et al., 2002). Sur ce territoire, la seule pression anthropique notable est la
gestion forestiére en hétraie pure (Laitung & Chauvet, 2005; Lecerf et al., 2005), mais qui ne
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concerne pas la ripisylve des 5 riviéres étudiées. Le substrat géologique granitique abrite
des eaux courantes peu tamponnées et au pH relativement faible (pH ~ 6,5). La préhension
agricole dans cette hydroécorégion est faible, se limitant principalement aux activités
d’élevage extensif (patures et prairies fauchées) et a la sylviculture. Ces sites présentent un
bon potentiel pour constituer des sites de référence, que nous utiliseront comme tels dans le
présent chapitre.

100 km

Figure 13 — Localisation des 84 sites d’étude du bassin Adour-Garonne

Parametres physico-chimiques

Les paramétres physicochimiques sont issus de la base de donnée de I'Agence de I'Eau
Adour Garonne. Les données correspondent a la période d’exposition des litieres (février-
mars 2013 ou 2014). Nous avons moyenné ces parameétres entre les mois de février et mars,
ou janvier et mars lorsque les données du mois de février n’étaient pas disponibles, ou utilisé
les valeurs du mois de mars dans les rares cas ou il s’agissait des seules données
existantes (Tab. 9).

Un indice d’intégrité de la ripisylve (/g) a été calculé a partir de la proportion de 6 types
différents d’occupation des sols (ripisylve arborée, plantation de feuillus, prairie, surface
cultivée, surface artificialisée et réservoirs) dans un cordon rivulaire de 1500 m de long et de
25 m de large de part et d’autre des berges en amont de chacun des sites en s’inspirant des

94



travaux de Rasmussen et al. (2011). La caractérisation de l'occupation des sols a été
réalisée a partir d’orthophotos prises en 2010 et 2013 (BD ORTHO® 2,5 m de ['Institut
National d’Information Géographique et Forestiére). Un score (S;) a été attribué a chacun
des types d’occupation des sols : «+2 » pour la ripisylve arborée, « +1 » pour de la prairie,
« 0 » pour les plantations et «-2 » pour des champs cultivés, les surfaces artificialisées et la
présence de réservoirs. L’indice d’intégrité de la ripisylve a été calculé en faisant la somme
des proportions de chaque type d’occupation des sols (p) multiplié par le score (S)
correspondant :

Tableau 9 — Moyenne (+ erreur standard, minimum-maximum entre parenthéses) des
parameétres physicochimiques des sites et de qualité des eaux des 82 sites d’étude répartis
dans les différentes hydroécorégions, ainsi que des sites de référence issus de la littérature
(* Hladyz et al., 2011 et Lecerf et al., 2005 ; ** Lecerf et al., 2006).

E:;zir::]géﬁrsniques Causses aquitains Landes Massif Central Sud Coteaux aquitains Massif Central Sud* Coteaux aquitains**

Surface de bassin 8514348 76,5+ 17,3 18,8 +3,9 43+7,2 ND 13,6 +2,7

versant (km?2) (38,5 — 153.2) (12'9847 (3.8 — 44.4) (1,9 — 254,9) 0,4 —23) (10,2 —17,1)

Distance a la source 19,0+2,9 16,4 + 37,3 8,1+1,1 13,1+1,6 ND 47+1,2

(km) (13,1 —22,6) (4,8 —30,2) (4,9 — 14,0) (1,7 —66,0) (<1 km) 3,1—57)

Altitude (m) 82+ 37 36,174 4944 + 56,1 141,4 + 15,3 ND 237 + 46,0
(31— 154) (15 —59) (209 — 828) (5 — 444) (500 — 800) (170 — 290)

Température de I'eau 89+15 10,2+0,4 6,9+0,3 8,2+0,2 7,7+0,5 73+0,9

(°C) 6,7 —11,7) (8,6 — 11,5) (52—7,9) (4,2—11,4) (7,1-8,4) (6,6 —8,7)

pH 8,0+0,1 6,8+0,2 7,8+0,2 8,0+0 6,4+0,1 8,2+0,1
(8—18,2) (8—38,2) (6,8 —8,3) (7—38,5) (6,3—6,5) (8,0—38,3)

Conductivité 649 + 103 192 £ 53 287 + 86 534 + 32 43 +10 538 + 135

(MS.cm™) (544 — 855) (96 — 495) (34 — 666) (31— 1098) (33 —162) (348 — 677)

[Nitrate] 7,90 + 3,51 2,13+0,43 6,49 + 1,44 8,57 + 0,704 1,38 £ 0,36 412 +£1,77

(mg N—NOa.L_1) (3,98 — 14,90) (0,53 —3,26) (1,01 — 14,53) (0,53 — 26,03) (1,06 — 1,80) (1,61 —5,74)

[Ammonium] 51+£27 246 + 82 35+7 42+5 133 142

(Mg N-NH,.L™) (8—101) (19 — 669) (8—79) (8 —218) 9—17) (13 —16)

[Nitrite] 127 112 £ 103 8+1 151 1+£0 4+1

(g N-NO,.L™" (3—24) (3—730) (2—16) (3—38) 0—1) (3—6)

[Phosphates] 154,5 + 146,3 41,4 +29,7 21,5+4,3 21,125 25+0,5 10,6 £2,9

(Mg P-PO,.L™") (6,5—447,1)  (49—2185)  (4,9—37,5) (3,3—97,9) (1,9—3,1) (5,9 —13,7)

DBOs 1,3+0,1 3,6+0,8 1,4+0,2 1,6 +0,1 ND ND

(mg 0,.L7") (1—1,5) (1,5—8) (0,8—2,7) (0,5—4,8)

[COD] ) 3,6+0,7 99+35 28+0,5 3,9+0,2 ND ND

(mgC.L™ (2,6 —5) (2,5 — 28,5) (1,3—6,7) (0,5—10,4)

Matieres en 76£28 91£28 13,6+34 203+26

suspension ND ND

(ma L 2,1—11) (4,3 —25,5) (2—39,5) (2—87)

Saturation en oxygéne 100,2 + 1 88,9+1,9 101,1+1,2 98,2+1,1 ND ND

(%) (98,9 — 102,2) (82,1 —96,5) (95 — 109) (77,1 —114,7)

P - 0,3+34 24+13 3,7+0,9 305
Intégrité de la ripisylve 4—7) 3—7) ©0—8) (-4 —10) ND ND
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Taux de décomposition et décomposeurs microbiens et invertébrés

associés

Se reporter au chapitre 1, aux sections du Matériel et méthodes « Leaf litter breakdown » et
« Leaf-associated microorganisms and macroinvertebrates ».

Analyses des données

Le calcul du taux de décomposition (k) pour chaque sac a litiere est dérivé du modéle
exponentiel selon la transformation logarithmique suivante :

k= —ln(ﬁ>.t'1

m;

ou m; est la masse de matiére organique initiale, my, la masse de matiére organique finale et
t la durée d’exposition exprimée en degré-jours. Les taux de décomposition totaux (ki) et
microbien (Kmicrobien) ONt respectivement été calculés a partir des sacs a larges et fines
mailles. Le taux de décomposition réalisé par les invertébrés (Kinverenrs) @ €té calculé a partir
de la différence de la masse de matiére organique dans les sacs a larges et fines mailles de
chaque unité expérimentale (bloc constitué d’'un sac de chaque type). Six répliques d’unité
expérimentale, distantes longitudinalement de quelques métres, ont été déployées sur
chacun des sites. Les ratios Kiota/Kmicrobien €1t Kinvertsbre/Kmicrobien ONt €t€ calculés a partir de la
moyenne par site des tauX Kiota, Kmicrovien €1 Kinvertébre POUr évaluer les changements dans la
contribution des décomposeurs invertébrés et microbiens dans le processus de
décomposition.

Une analyse de variance a permit de comparer les taux de décomposition obtenus dans les
différentes hydro-écorégions, les sites issus de la bibliographie ainsi que les sites de
référence des deux hydro-écorégions (Massif Central Sud et Coteaux aquitains). A partir de
la moyenne des métriques (x) déterminée dans les sites de référence, les limites inférieures
et supérieures de 5 classes de qualité fonctionnelle ont pu étre définies (Tab. 10).

Pour interpréter la relation entre les facteurs environnementaux, les taux de décomposition
et les communautés de décomposeurs, cing analyses canoniques de redondances
(« redundancy analysis » ou RDA en anglais) ont été réalisées. La premiére a porté sur les
taux de décomposition et les variables environnementales, les deux suivantes sur la
distribution des taxons d’hyphomycétes aquatiques et d’invertébrés benthiques en fonction
des variables environnementales et les deux derniéres sur la distribution des taux de
déecomposition et ratios en fonction des taxons d’hyphomycétes aquatiques et d’invertébrés
benthiques. La RDA consiste en une régression multiple entre les variables explicatives et
les variables réponses a partir de données centrées réduites et dont la normalité a été
préalablement vérifiece (Legendre et Legendre, 1998, p 580 et suivantes). La normalité des
données a été testée avec le test de Kolmogorov-Smirnoff et certaines ont été log-
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transformées pour satisfaire les hypothéses de normalité et d'homoscédasticité des résidus.
La significativité des modéles a été évaluée a partir d’'un test de permutation de type ANOVA
(test de permutation de Monte Carlo, p <0,05, 10000 permutations). Le coefficient de
corrélation de Spearman a été utilisé pour identifier I'effet confondant potentiel des variables
environnementales considérées (concentrations en nitrates, nitrites, ammonium et
phosphates, pH, alcalinité, conductivité et température de l'eau). Les analyses ont été
effectuées avec la version du logiciel statistique R 3.1.3 et la librairie vegan pour les
analyses de redondance (Oksanen et al., 2015). Le seuil de significativité a été fixé a p
<0,05.

Résultats

Taux de décomposition sur les 84 sites d’étude

La masse de litiere restante dans les sacs a grosses mailles aprés 3 semaines est en
moyenne de 39 + 2 % (SE) avec une gamme de valeurs comprises entre 1 et 76 %. Les taux
de décomposition correspondants (ki) sont compris entre 0,0129 et 0,2134 j' avec une
moyenne de 0,0663 + 0,0060 | et, exprimés en degré-jour, sont compris entre 0,0015 et
0,0287 °j"" avec une moyenne pour les 84 sites de 0,0078 + 0,0007 °j". Dans les sacs a fines
mailles, la masse de litiere restante est comprise entre 44 et 87 % avec une moyenne de 67
+ 1 %. Les taux de décomposition microbienne, Kmicrobien, SONt compris entre 0,0062 et 0,0404
ji’!, avec une moyenne de 0,0193 + 0,0058 . Exprimés en degré-jour, Kmicropien €St COMPpTis
entre 0,0007 et 0,0055 °j", avec une moyenne de 0,0024 + 0,0008 °j'. Les taux de
décomposition par les invertébrés, déduits de la masse restante dans les sacs a grosses
maille et fines mailles, sont compris entre 0,0009 et 0,0865 j'1 pour une moyenne de 0,0189
+ 0,0019 jour”. Exprimés en degré-jour, Kinvereors €St compris entre 0,0001 et 0,0088 °j, avec
une moyenne de 0,0022 + 0,0002 °j". Les ratios Kpta/Kmicrosien SONt COMpris entre 0,94 et
25,50 et les ratios Kinvertsbrs/ Kmicrobien €ntre 0,05 et 11,80.

La comparaison des taux absolus et des ratios de taux décomposition dans les quatre
hydroécorégions comprenant au moins trois sites d’étude ne montre aucune différence entre
ces hydroécorégions, excepté pour Kmicrobien QUi est significativement plus faible dans les
Landes (Fig. 14).
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Figure 14 — Taux de décomposition exprimés en jour” (A) et en degré-jour-1 (B) et ratios
des taux (C) dans les sites d’études. Les valeurs (moyenne + SE) sont exprimées par
hydroécorégion (noir : Causses aquitains, gris foncé : Landes, gris clair : Massif Central sud
et blanc : Coteaux aquitains).
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Taux de décomposition dans les sites tirés de la littérature

Concernant les cours d’eau tirés de la littérature, kot (F18= 6,67 ; p = 0,033) et Kinvertsors (F1.8
= 5,71 ; p = 0,04) sont significativement différents entre les deux hydro-écorégions (Fig. 15).
Ainsi ko Se révéle moins élevé en Montagne Noire (0,0054 — 0,0174 °j") que dans les
Coteaux aquitains (0,0110 — 0,0259 °j"). Cette méme tendance s’observe avec Kinerieors €N
Montagne Noire (0,0015 — 0,0034 °jour™), plus faible que dans les Coteaux aquitains (0,0029
—0,0040 °j'1). Les taux de décomposition microbiens sont relativement peu variables et trés
comparables entre les deux hydro-écorégions (Montagne Noire: 0,0015 — 0,0021 °j";
Coteaux aquitains : 0,0018 — 0,0022 °" ). Le ratio Kioa/Kmicrobien N’est toutefois pas
significativement différent entre les deux hydro-écorégions du fait d’'une forte variabilité au
sein de chaque hydroécorégion (2,8 — 11,6 en Montagne Noire et 5,8 — 12,6 dans les
Coteaux aquitains). De fagon similaire, le ratio Kinverteore/Kmicrobien N’€St pas significativement
différent entre les hydroécorégions (0,8 — 2,1 en Montagne Noire et 1,82 — 2,22 dans les
Coteaux Aquitains). L’analyse des corrélations de Spearman entre les variables
environnementales et les taux de décomposition indique une corrélation entre ki et
l'alcalinité (r = 0,65 ; p < 0,01), entre knereore €t la concentration en nitrate (r = 0,67 ; p <
0,01) et entre Kinvertsore €t le pH (r = 0,67 ; p <0,01).
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Figure 15 — Taux de décomposition moyen (+ SE) exprimé en degré-jour” et ratios moyens
des taux (+ SE) dans les sites de référence de la Montagne Noire (en gris, d’aprés les
données de Hladyz et al., 2011, n = 5) et dans les Coteaux aquitains (en blanc, d’aprés les
données de Lecerf et al., 2006, n = 5).
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Influence des décomposeurs microbiens et invertébrés sur les taux de

décomposition

Sur la base des 84 sites suivis, le taux de décomposition total (k) €st positivement corrélé
a 'abondance des familles d’invertébrés classés comme décomposeurs retrouvés dans les
sacs a larges mailles, mais inversement corrélé a l'indice de Shannon et d’équitabilité qui
leur sont associés (Tab. 10). Le taux de décomposition rapportés aux microorganismes
(kmicrobien) €St positivement corrélé a la biomasse fongique et au taux de sporulation et
inversement corrélé a lindice d’équitabilité des espéces d’hyphomycétes ayant sporulé en
laboratoire (Tab. 10). Le taux de décomposition calculé se rapportant a l'activité des
macroinvertébrés suit les méme patrons de corrélation que K, avec en plus une corrélation
positive avec l'indice d’équitabilité associé au nombre de famille d’invertébrés rencontrées
(Tab. 10). Les rapports des taux Kital Kmicrobien €1 Kinvertebras/Kmicrobien SONt cOrrélés a la fois a des
métriques associées aux hyphomycetes (taux de sporulation) et aux familles d’invertébrés
décomposeurs (abondance, indice d’équitabilité ; Tab. 10).

Tableau 10 — Corrélations entre les taux de décomposition et les métriques fonctionnelles et
structurelles associées. Les relations significatives sont en gras et *’ correspond a p<0.05,
“** a p<0.001 et ***’, p<0.0001.

ktotal kmicrobien kinvertébré ktotallkmicrobien kinvertébré/kmicrobien

biomasse fongique 0.10 0.45 *** -0.03 -0.07 -0.16
taux de sporulation -0.13 0.33 ** -0.18 -0.24 -0.25*
abondance des invertébrés -0.12 0.02 -0.17 -0.10 -0.15
abondance des décomposeurs 0.24* -0.14 0.27* 0.30 ** 0.30 **
invertébrés

richesse taxinomique conidies 0.04 -0.07 0.04 0.05 0.03
richesse taxinomique invertébrés -0.09 0.02 -0.04 -0.06 -0.03
richesse taxinomique détritivores -0.06 -0.02 -0.03 -0.01 0.02
Indice de Shannon conidies 0.01 -0.22 0.04 0.05 0.08
Indice de Shannon invertébrés 0.13 0.08 0.19 0.12 0.15
Indice de Shannon détritivores -0.27 * 0.09 -0.23 * -0.26 * -0.19
Indice d'équitabilité conidies -0.09 -0.25 * -0.03 -0.03 0.02
Indice d'équitabilité invertébrés 0.20 0.06 0.24* 0.18 0.20
Indice d'équitabilité détritivores -0.27 * 0.15 -0.26 * -0.30 ** -0.27 *
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Effets des facteurs environnementaux sur les taux de décomposition

Le long des gradients régionaux de concentrations en phosphore et azote inorganiques
dissous, les valeurs maximales de ki augmentent a la fois dans les 84 sites d’étude et
dans les sites dont les données sont issues de la littérature (Fig. 16). Les sites contaminés
par les pesticides présentent des concentrations intermédiaires en phosphore dissous et
intermédiaires a élevées en azote dissous, mais des taux de décomposition parmi les plus
bas de I'ensemble des sites (kiw < 0,0071 °). L'effet de 'azote ammoniacal est opposé,
avec une diminution des valeurs maximales de ki dé€s que la concentration en azote
ammoniacal dépasse les 100 pg.L™". Aucune tendance claire ne se dégage entre Kmicrobien €t
les gradients de concentration en phosphore, azote dissous et azote ammoniacal.
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Figure 16 — Distribution des taux de décomposition le long des gradients de concentration
en phosphore dissous (P-PQO,), azote inorganique dissous (DIN) et azote ammoniacal (N-
NH,). Les cercles gris correspondent aux valeurs de Hladyz et al. (2011), les cercles blancs
aux valeurs de Lecerf et al. (2006), les triangles aux 84 sites étudiés et les triangles noirs
aux sites spécifiquement étudiés pour la contamination par les pesticides (chapitre 2).

Les ratios Kiotal/Kmicrobien €t Kinvertebre/Kmicrobien @iNSi que le taux Kinvertebre SONt corrélés aux
coordonnées du premier axe de lanalyse de redondance (Fig. 17). Les taux de
décomposition total et microbien sont tous deux tirés a la fois par les deux axes de la RDA,
mais de fagon indépendante. Les variables environnementales significatives qui contribuent
a expliquer la distribution de ces métriques sont sur I'axe 1, la température de l'eau, la
surface du bassin versant et la concentration en phosphore dissous et sur I'axe 2, le score
d’intégrité de la ripisylve et la saturation en oxygéne dissous.
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Certains taxons d’hyphomycétes aquatiques sont particulierement influencés par les
variables environnementales (Fig. S1). Anguillospora filiformis (Greathead) est
principalement retrouvé dans les cours d’eau des Landes, tandis qu’'Alatospora acuminata
(Ingold) est fortement présent dans les cours d’eaux ayant une ripisylve réduite et une
saturation en oxygéne élevés. La présence d’une espéce filiforme indéterminée de longueur
généralement inférieure a 40 pm est corrélée a la pression d’artificialisation et une
conductivité élevée. Les espéces Heliscus lugdunensis (Sacc. & Thérry) et Anguillospora
longissima (Sacc. & Syd., Ingold) sont retrouvées dans des sites présentant des taux faibles
de décomposition totale ou de décomposition due aux invertébrés (Fig. S2). Les valeurs de
Kmicrobien SONt corrélées a 'abondance d’Alatospora acuminata (Ingold), Clavariopsis aquatica
(De Wild.), Stenocladiella neglecta (Marvanova & Descals), et Crucella subtilis (Marvanova &
Suberkropp), tandis que Tetrachaetum elegans (Ingold) est associé a de faibles taux de
décomposition microbien.

La distribution des décomposeurs invertébrés dans les sites étudiés est fortement influencée
par l'altitude, la conductivité, la pression agricole et les phosphates (Fig. S3). Trois familles
de décomposeurs se distinguent : les Nemouridae retrouvés dans les rivieres d’altitude, les
Gammaridae plutdt présents dans les cours d’eau sujets a des températures élevées, tandis
que les Asellidae sont présentes dans les cours d’eau ayant une conductivité élevée et riche
en phosphore dissous. Au total, les métriques de la décomposition se révélent corrélées a
labondance d'une dizaine de taxons de détritivores (Fig. S4). Ainsi, les taux de
décomposition Kiota, Kinvertebrs €t les ratios KitallKmicrobien €1t Kinvertsbre!/ Kmicrobien SONt corrélés a
'abondance des Gammaridae et des Limoniidae et inversement corrélé a la présence des
Physidae, des Caenidae et des Aselllidae. Par ailleurs, Kmicobien S€ trouve positivement
corrélé a I'abondance des Nemouridae, Leuctridae et Limnephilidae, mais négativement
corrélé a 'abondance des Gastéropodes a opercules (Hydrobiidae et des Psychodidae).
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Proposition de métriques d’évaluation de l'intégrité

La distribution des 84 sites d’étude dans les 5 classes de qualité fonctionnelle déterminées a
partir des valeurs moyennes du ratio Kivertspre/ Kmicrovien tirées de la littérature (Tab. 11) montre
que : 8 riviéres sont en trés bon état, 14 en bon état, 15 en état moyen, 15 en état médiocre
et 32 en mauvais état fonctionnel (Fig. 18).

La répartition basée, cette fois, sur les valeurs du ko €st la suivante : 8 rivieres sont en trés
bon état, 6 en bon état, 25 en état moyen, 40 en état médiocre et 5 rivieres en mauvais état
fonctionnel (Fig. 18). Les 12 stations de I'’étude pour les pesticides se situent dans un état
mauvais a moyen d’apres le ratio Kiyertsbrs! Kmicrovien €1 de mauvais a médiocre d’aprés le taux
de décomposition totale (Fig. 18).

Tableau 11 — Limites des 5 classes d’intégrité fonctionnelle pour chacune des 5 métriques
de la décomposition, déterminées pour I'ensemble du bassin Adour-Garonne a partir des
valeurs moyennes issues de la littérature (Hladyz et al., 2011). Le coefficient indique le ratio
par rapport a une valeur référence de 1.

état coefficient ktotal kmicrobien kinvertébré ktotaI/kmicrobien kinvertébré/kmicrobien
mauvais >4,00 >0,0433 >0,0071 >0,0103 >25,9 >6,1
médiocre 4 0,0433 0,0071 0,0103 25,9 6,1
moyen 20,0217 0,0036 0,0052 13,0 3,0

1,33 0,0144 0,0024 0,0034 8,6 2,0

1,11 0,0120 0,0020 0,0029 7,2 1,7
trés bon 10,0108 0,0018 0,0026 6,5 1,5
- 0,9 0,0097 0,0016 0,0023 5,8 1,4

0,75 0,0081 0,0013 0,0019 4,9 11
moyen 0,5 0,0054 0,0009 0,0013 3,2 0,8
médiocre 0,25 0,0027 0,0004 0,0006 1,6 0,4
mauvais <0,25 <0,0027 <0,0004 <0,0006 <1,6 <0,4

Lorsqu’on croise les deux métriques Kinvertenre/ Kmicrovien €1 Kiotal (Fig. 18), 20 sites se trouvent
dans une classe de qualité identique (symbolisée par une méme couleur) pour les deux
métriques.

50 sites présentent une classe de qualité d’écart, 12 sites ont deux classes d’écart, 1 sites a
trois classes d’écart et 1 site a quatre classes d’écart. Ces écarts sont représentés par le
hachurage de couleurs sur la figure 18. Dans I'objectif de présenter une typologie intégrée
de linformation issue des deux métriques, nous proposons une nouvelle figure attribuant
précisément I'une des cing classes de qualité a chacune de ces situations d’écart. Pour les
sites présentant une classe de qualité d’écart (p.ex., moyen/bon), il a été attribué la classe la
moins « dégradante » des deux métriques (c.a.d. bon). Pour les sites avec deux classes
d’écart, c’est la classe intermédiaire qui est sélectionnée. Au-dela de deux classes (p.ex.,
bon/mauvais), c’est la classe intermédiaire la moins dégradante qui est prise en compte
(moyen). Cette nouvelle classification répartit les 84 sites de la maniére suivante 7 sites
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« trés bon », 14 sites « bon», 26 sites « moyen », 33 sites « médiocre » et 4 sites
«mauvais » (Fig. 19).
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Figure 18 — Graphique croisant le taux Kia €t le ratio Kinverteore/Kmicrovien Obtenus pour les 84
sites d’étude, les cercles gris correspondants aux sites suivis pour la contamination par les
pesticides dans le chapitre 1. Les classes de qualité — allant de bleu (trés bon) a rouge
(mauvais) — se distribuent de part et d’autre de la valeur moyenne définie comme référence
a partir des cinq sites de référence suivis par Hladyz et al. (2011, Tab. 11). Les zones, ou les
deux métriques ont une classe de qualité différente, sont hachurées avec les couleurs de
qualité de chaque métrique.
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Figure 19 — Grille d’évaluation de la qualité fonctionnelle proposée, croisant le taux ki et le
ratio Kinvertebre/Kmicrobien ObteNus pour les 84 sites d’étude, les cercles gris correspondants aux
sites suivis pour la contamination par les pesticides dans le chapitre 1. Les classes de
qualité — allant de bleu (trés bon) a rouge (mauvais) — se distribuent de part et d’autre de la
valeur moyenne définie comme référence a partir des cing sites de référence suivis par
Hladyz et al. (2011, Tab. 11). Pour les sites présentant une classe de qualité d’écart (p.ex.,
moyen/bon), il a été attribué la classe la moins « dégradante » des deux métriques (c.a.d.
bon). Pour les sites ayant deux classes d’écart, c’est la classe intermédiaire qui est
sélectionnée. Au-dela de deux classes (p.ex., bon/mauvais), c’est la classe intermédiaire la
moins dégradante qui est prise en compte (moyen).
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Discussion

Facteurs contrélant la décomposition des litiéres dans le bassin Adour-

Garonne

Il est maintenant bien documenté que les nutriments, notamment I'azote et le phosphore,
lorsqu’ils sont présents en faible concentration ont tendance a limiter le processus de
décomposition (Elwood et al., 1981, Woodward et al., 2012). Dans ces eaux oligotrophes,
c’est notamment la décomposition microbienne qui est accélérée par de faible apports en
nitrates (Ferreira et al., 2006b), tandis que la décomposition par les décomposeurs
invertébrés est peu affectée (Gulis et al., 2006, Woodward et al., 2012). Cette demande
microbienne a été comparée au modéle de saturation de type Michaelis-Menten, la
concentration en nutriments dissous a la moitié du seuil d’activité microbienne étant
comprise entre 16 et 303 ug.L™" pour le N-nitrate (Ferreira et al., 2006b, Gulis et al., 2006) et
entre 7 et 21 pg.L™" pour le P-PSR (Rosemond et al., 2002). Dans les riviéres du bassin
Adour-Garonne, la concentration en nitrate dépasse ce seuil (> 500 pyg N-NOs.L") et ne
semble pas limitante pour la décomposition microbienne. Au contraire, la concentration en
phosphore est potentiellement limitante puisque 50 des 84 sites présentent une
concentration inférieure & 21 pug P-PO,.L". La méta-analyse de Ferreira et al. (2015) sur
I'effet des nutriments a confirmé que I'apport combiné d’azote et de phosphore stimule plus
fortement le processus de décomposition que l'apport d’'un seul des deux nutriments et
suggeére I'existence d’une co-limitation.

A I'échelle régionale, I'effet de 'ammonium sur le processus de décomposition est négatif au
dela d’une certaine concentration (40 ug N-NH4.L'1)et plus notablement encore au dela de
100 ug N-NH4.L™", cf. Fig. 16). Ce résultat confirme la tendance observée dans I'étude de
Lecerf et al. (2006) dans les cours d’eau agricoles. Les sites présentant une concentration
en ammonium supérieure a 200 |.1g.L'1 présentaient un taux de décomposition entre 5 et 10
fois plus faible que les sites ayant une concentration en ammonium inférieure & 23 ug.L™. De
plus, la modélisation du taux de décomposition en fonction de la concentration en
ammonium proposée dans I'étude de Lecerf et al. (2006) semble s’appliquer a I'échelle
régionale de notre étude. L’effet inhibiteur de 'ammonium porte essentiellement sur l'activité
des décomposeurs invertébrés (Camargo & Alonso, 2006, Lecerf et al., 2006) et dans nos
sites, cet effet s'observe de fagon évidente au dela de 100 ug N-NH,4.L™.

Les taux de décomposition semblent aussi affectés négativement par d’autres polluants
fréquemment trouvés dans les cours d’eau, tels les pesticides (Peters et al.,, 2013). En
considérant les sites étudiés dans le chapitre 1 pour I'évaluation de l'effet des pesticides, on
constate que ces douze sites ont des taux de décomposition entre 9 et 25 fois plus faibles
gue la moyenne observée sur 'ensemble des sites. De plus les nutriments ne semblent pas
contribuer a la variation du taux de décomposition entre ces sites contaminés, malgré
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'existence d’une grande amplitude des concentrations en nutriment entre sites (facteur 30
pour le phosphore, et 9 pour I'azote nitrique), suggérant bien que I'influence potentiellement
positive des nutriments est contrecarrée par un effet inhibiteur trés marqué des pesticides.

A partir des 84 sites suivis, la décomposition est inversement corrélée a la perte d’intégrité
de la ripisylve, et notamment a la proportion de champs cultivés dans le corridor rivulaire
(chapitre 2). La méta-analyse de Ferreira et al. (2016b) rapporte une inhibition moyenne de
la décomposition de 26% due au remplacement de la ripisylve originelle par une ripisylve
plantée de feuillus. Les principales causes sous-tendant ces résultats étaient une baisse de
la diversité des litiéres apportées (Lecerf et al., 2005) et leur plus faible qualité nutritionnelle
(Bruder et al., 2014). La présence de cultures aux abords de la riviere est susceptible
d’entrainer de multiples altérations dans les écosystémes lotiques, se répercutant sur les
processus ecosystémiques et la décomposition en particulier (Piscart et al., 2009; Clapcott et
al., 2010; Wagenhoff et al., 2011; Bruder et al., 2015) avec a la fois des modifications qui
stimulent le processus (p.ex. réchauffement des eaux) ou qui le ralentissent (apport de
nutriments par ruissellement). Hladyz et al. (2011) avaient observé un changement des
processus écosystémiques le long d’'un gradient d’altération de la ripisylve (ripisylve de
feuillus vs. prairies paturées vs. ripisylve dominée par une espéce invasive Rhododendron
ponticum L.), avec une baisse des taux de décomposition dans les riviéres bordées d’'une
prairie au profit d’'un flux de matiére et d’énergie transitant par la voie de la production
primaire. L’effet résultant a I'échelle régionale est une baisse globale du taux de
décomposition réalisée par les invertébrés détritivores non compensée par la décomposition
microbienne. Cette altération peut s’expliquer par un certain nombre de facteurs agissant
isolément mais le plus souvent en interaction : réduction des apports allochtones de litiéres
végétales (contraignant la diversité et l'abondance des détritivores), perturbations
hydromorphologiques telles que la linéarisation du chenal (Elosegi & Sabater, 2013; Mutz et
al., 2013) et la simplification des habitats qui réduisent le temps de rétention des litiéres
(Elosegi et al., 2011), abstraction d’eau (Matthaei et al., 2010) et effet inhibiteur des
sédiments fins et des molécules toxiques (Magbanua et al., 2013). Le fait que le processus
réponde de maniére sensible aux perturbations de la qualité de la ripisylve avec des taux de
décomposition élevés indicateurs d’'une certaine intégrité forestiére (Silva-Junior et al., 2014)
est un résultat intéressant, permettant d’envisager 'usage de cet indicateur pour la gestion
forestiére dans le voisinage des riviéres.

C’est seulement dans I'hydroécorégion des Landes que les caractéristiques physico-
chimiques semblent défavorables a la décomposition microbienne, avec la présence quasi
exclusive d’Anguillospora filiformis (Greathead). Dans les autres hydroécorégions, la
décomposition microbienne semble étre d’avantage influencée par les variables chimiques
(température et oxygénation de I'eau) que par les caractéristiques physiques, méme si leur
influence s’observe au niveau de l'identité des espéces dominantes impliquées dans le
processus. Dans les ripisylves fortement réduites (enherbées ou artificialisées), le cortege
microbien est dominé par Alatospora acuminata (Ingold) et une espéce filiforme
indéterminée dont la dominance est fortement corrélée a l'artificialisation de la ripisylve. Il a

108



été montré le caractére ubiquiste d’Alatospora acuminata, puisque c’est 'une des espéces
ayant la distribution la plus large dans le sud-ouest de la France (Chauvet, 1990) et a travers
le monde (Webster & Descals, 1981 in Chauvet, 1990).

Au niveau régional il apparait une relation étroite entre les communautés de décomposeurs,
les taux de décomposition et les parameétres environnementaux. Concernant la communauté
des invertébrés, nos observations sont proches de celles faites par Hladyz et al. (2011) dans
des cours d’eau agricoles d’Irlande couvrant un large gradient de nutriments. En effet, dans
les sites ou les conditions environnementales sont les moins modifiées, on observe la
présence de larves de Nemouridae, une famille de plécoptére avec de nombreux taxa
décomposeurs. A linverse, dans les sites présentant une forte charge ionique associée a
des phosphates et nitrites en concentrations élevées, on retrouve les taxons indicateurs
d’'une pollution ionique, c’est a dire la famille de crustacés Asellidae et des gastéropodes a
opercules de la famille des Hydrobiidae et des Physidae. Aux sites ayant un niveau de
trophie intermédiaire et présentant des eaux relativement chaudes associées a un milieu
ouvert, principalement agricole, sont associés les crustacés de la famille des Gammaridae.
Ces tendances similaires dans deux régions distinctes (Irlande et SO de la France) mettent
en évidence les potentialités d’'une prise en compte de certains taxons dans I'évaluation des
taux de décomposition. En effet, Hladyz et al. (2011) ont montré que les changements dans
la structure du macrobenthos, exprimée sur un seul axe a l'aide d'une analyse de
correspondance avec élimination des tendances associées au degré d’eutrophisation,
expliquaient d’avantage les variations des taux de décomposition totale et liée aux
invertébrés que ne le font les concentrations en nutriments. Il apparait clairement qu'une
abondance élevée de Gammaridae, qui dominent alors la communauté des décomposeurs
invertébrés, accelére fortement la décomposition (Dangles et al., 2004, Lecerf et al., 2006,
Piscart et al., 2009), tandis qu’un taux de décomposition microbien élevé est souvent associé
a une abondance des Nemouridae et des Leuctridae dont la contribution relative dans la
décomposition reste modérée.

Approche d’'une évaluation de l'intégrité fonctionnelle

Les gestionnaires utilisant un indicateur, quel qu’il soit, ont besoin d’'une grille d’évaluation
pour traduire les valeurs obtenues en termes de qualité d’évaluation de lintégrité de
I'écosysteme étudié et définir les limites du bon état, permettant ainsi de définir des objectifs
de gestion fixés par la Commission Européenne (2000). La premiéere proposition d’évaluation
fonctionnelle des rivieres a partir de la décomposition des litieres (Gessner et Chauvet,
2002) est basée sur deux approches.

La premiére, qui correspond au cas idéal, consiste a évaluer I'écart entre le taux de
décomposition du site a évaluer et celui obtenu dans un site de référence. Plus I'écart est
élevé, plus le dysfonctionnement de I'écosysteme étudié est important. Les limites de
« bonne qualité fonctionnelle » sont comprises entre 75 et 133 % du taux de décomposition
mesuré dans les sites de référence proches (c’est a dire ne présentant pas d’impact
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anthropiques notables). Ces limites sont sensées intégrer la variabilité naturelle du
processus. Un tel intervalle de valeurs a été relevé sur des litieres d’aulne entre sites du
méme bassin versant, localisés a 'amont et a I'aval d’'un cours d’eau et de son affluent dans
les Pyrénées (Fabre et Chauvet, 1998). Une variation interannuelle comprise entre 75 et
133 % a également été observée pour d’autres types de litieres dans une riviére des
Appalaches aux Etats-Unis (Wallace et al., 1999). Sur nos sites de références (Hladyz et al.,
2011), on observe un coefficient de variation élevé (44 %) correspondant a un écart compris
entre 49 et 161 % entre 5 riviéres pourtant proches géographiquement, car toutes localisée
dans la Montagne Noire, et écologiquement, du fait de caractéristiques abiotiques trés
homogénes. Un tel intervalle coincide en fait avec celui proposé par Gessner et Chauvet
(2002) (50 a 200 %, i.e. correspond au premier niveau d’altération), pour exprimer la
variabilité du processus de décomposition a une échelle régionale, telle que déterminée a
partir de valeurs relevées dans 23 riviéres boréales d’ordre 1 & 7 (Jonsson et al., 2001).
L’étude de Feio et al. (2010) mentionne une moyenne et une variabilit¢é du taux de
décomposition [kiota = 0,0916 + 0,0160 (SE)] des feuilles d’aulne dans 24 riviéres portugaises
considérées comme références a une échelle régionale, également proches de nos valeurs
de référence [kt = 0,0848 + 0,0174 (SE)] (Hladyz et al., 2011). D’aprés ce premier constat,
il apparait que la variabilité entre nos sites choisis comme des références est élevée,
semblable a la variabilité observée au niveau régional dans d’autres études. Toutefois, la
valeur moyenne du taux, sur laquelle est basée notre appréciation de [altération
fonctionnelle, est homogéne avec celle relevée dans d’autres régions. En conséquence, bien
que le choix des sites de référence sélectionnés pour notre étude ne soit sans doute pas
optimal du fait d’'une grande variabilité inter-sites, toutefois proches géographiquement, nous
avons utilisé ces sites pour notre démonstration, tout en gardant en perspective le
déploiement d’un suivi de la décomposition sur un nombre beaucoup plus conséquent de
sites de référence a I'échelle régionale.

La seconde approche consiste a considérer les taux de décomposition absolus, permettant
de qualifier les taux de décomposition en l'absence de sites de référence. Les valeurs
absolues des taux de décomposition de feuilles d’aulne glutineux proposés par Gessner et
Chauvet (2002) sont comprises entre 0,01 et 0,03 jour’ pour des riviéres ayant un
fonctionnement optimal. Ces valeurs ont été déterminées a partir de la connaissance, par les
auteurs, des valeurs relevées dans différents cours d’eau de moyenne montagne et de
piedmont, considérés de fait comme des références (p.ex., taux de décomposition compris
entre 0,0204 et 0,0365 jour”’ dans les Pyrénées ariégeoises ; cf. Fabre et Chauvet, 1998). Le
premier constat est que les taux de décomposition mesurés sur nos sites de référence dans
la Montagne Noire sont entre 1,9 et 5 fois plus élevés, de méme pour les 24 sites de
référence portugais (Feio et al., 2010). L’étude de Piscart et al. (2009) mentionne également
des valeurs de taux de décomposition au moins trois fois plus élevées que les valeurs
proposées par Gessner et Chauvet (2002) pour une riviére forestiere de plaine. Cette
différence peut étre due a (1) l'effet limitant des nutriments dans les sites de références
utilisés dans Gessner et Chauvet (2002), consistant essentiellement en des rivieres de
montagne peu anthropisées comparées aux riviéres agricoles de Piscart et al (2009), et (2)
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I'effet stimulant de la température, plus élevée dans les cours de plaine. La température de
'eau est un facteur important a considérer dans la variabilité des taux de décomposition (ex :
Friberg et al., 2009, Ferreira and Chauvet, 2011, Boyero et al., 2016, Irons et al., 1994).
L’expression des taux de décomposition en degré-jour permet de corriger les différences du
taux de décomposition liées a la température entre les rivieres (Hladyz et al., 2011,
Woodward et al., 2012). Cette correction est d’autant plus importante pour la comparaison
des taux de décomposition a une échelle inter-régionale.

Proposition de métriques

L’évaluation du processus de décomposition gagne en précision lorsque les taux de
décomposition sont déterminés pour chacun des deux grands types de décomposeurs
réalisant le processus, les macroinvertébrés benthiques et les micro-organismes (Woodward
et al., 2012, Dangles et al., 2011, Lecerf et al., 2006). Le ratio des taux de décomposition
entre les sacs a grosses mailles et les sacs a fines mailles (Kiota/Kmicrobien) €St 'une des
expressions de la contribution relative des invertébrés et des microorganismes (Gessner et
al., 2002). La valeur optimale pour ce ratio a été déterminée comme devant étre comprise
entre 1,2 et 1,5. Or certains des taux observés dans nos sites de référence (c.a.d. les sites
de la Montagne Noire issus de la littérature ; Hladyz et al., 2011) compris entre 2,8 et 11,7
sont totalement déclassés par la grille d’évaluation de Gessner & Chauvet (2002). En fait, les
valeurs du ratio ktal/Kmicrobien Proposees par Gessner et Chauvet (2002) partent du principe
que le processus de décomposition est largement dominé par I'activité des microorganismes.
Ainsi, dans les cours d’eau alpins, ce sont généralement les microorganismes, notamment
les champignons aquatiques, qui orientent le processus (Taylor and Chauvet, 2014,
Robinson et al., 1998) conduisant a des ratios proches de ceux proposés par Gessner et
Chauvet (2002). En conséquence, on mesure bien ici que le choix du type de cours d’eau,
par ses parameétres abiotiques qui vont influencer ses caractéristiques biotiques, est
particulierement déterminant pour fixer les valeurs du ratio Kiotal/Kmicrobien- POUr des cours de
basse altitude ou de plaine, une révision a la hausse des valeurs proposées Gessner et
Chauvet (2002) devrait ainsi étre envisagée.

Le ratio Kinvertebre/Kmicrobien (qui €st une formulation différente du ratio Kiota/Kmicrobien) @ €t€ utilisé
dans de nombreuses études (Woodward et al., 2012, Hladyz et al., 2011). Il donne une
appréciation plus directe de la contribution relative de chaque compartiment de
décomposeur. Cette métrique n’a toutefois pas été proposée par Gessner et Chauvet (2002).
Rappelons que, comme pour le ratio Kiota/Kmicrobien, 1€ calcul du ratio Kital/Kmicrobien N€CESSItE
que les sacs a grosses et fines mailles soient exposés dans la riviere pendant la méme
période de temps lorsque I'évaluation du temps de décomposition n’est basée que sur une
seule durée d’exposition dans la riviere.

La grille d’évaluation de la qualité fonctionnelle a partir du processus de décomposition
proposée dans le présent chapitre tient compte des demandes de la Directive Cadre
(Commission Européenne, 2000) de (1) comparer les valeurs obtenues a des valeurs de
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référence spécifiques et (2) classer les résultats en terme de ratio de qualité écologique
(EQR « Ecological Quality Ratio ») selon cinq classes de qualité de I'écosystéeme aquatique
depuis un « mauvais » jusqu’a un « trés bon » état écologique (Hatton-Ellis, 2008), ici en se
référant a des classes de qualité de I'état fonctionnel. Cette grille d’évaluation croise (1) le
taux de décomposition total (axe des ordonnées) mesuré dans chacun des sites a partir de
feuilles d’aulne exposées dans les sacs a grosses mailles et (2) le rapport de I'activité des
invertébrés a l'activité microbienne (axe des abscisses) obtenu en tenant compte des pertes
de masses des feuilles d’aulne dans les sacs a grosses et a fines mailles. Comparativement
aux scores proposés par Gessner et Chauvet (2002) pour I'évaluation du taux de
decomposition en fonction de I'écart a la référence, nos classes de qualité de « trés bon » et
« bon » état correspondent a un score de ‘2’, tandis que notre classe de qualité d’état
« moyen » correspond au score de ‘1’ et nos classes d’état « médiocre » et « mauvais » au
score ‘0.

L’interprétation de la position des sites sur I'axe des ordonnées, en rapport au taux de
décomposition total (kiwt), donne une idée globale de la vitesse de transformation des
feuilles d’aulne en chacun des sites d’étude. On considére les sites ayant un ki proche des
valeurs de référence comme dans un état « bon » a « trés bon ». Les sites ayant un Kiota plus
élevé sont caractérisés par un processus de décomposition accéléré. Cette accélération de
la transformation de la matiére organique peut-étre associée a des facteurs
environnementaux tel que les nutriments dont le réle stimulant a été mis en évidence
expérimentalement (Ferreira et al., 2015; Rosemond et al., 2015). En-dec¢a de la classe de
qualité de « bon » état, le processus de décomposition est ralenti. On peut supposer que des
facteurs environnementaux inhibent le processus de décomposition dans ces sites, tels
Fammonium (Lecerf et al., 2006a), les éléments métalliques (Ferreira et al., 2016a) ou
encore des molécules organiques toxiques comme les pesticides (Peters et al., 2013 ;
Ferreira et al., 2016b). Sur I'axe des abscisses, le ratio Kinvertsbre/ Kmicrobien PErmMet d’avoir une
connaissance directe de la contribution des microorganismes et des invertébrés dans le
processus. En deca du ratio observé dans les classes de qualité de « trés bon » a « bon »
état, le processus est principalement réalisé par les microorganismes. Au-dela des classes
de qualité de « trées bon » a « bon » état, le processus de décomposition est principalement
réalisée par les décomposeurs invertébrés. En fait, I'altération de la décomposition tend a se
manifester simultanément sur les deux métriques. On observe une tendance générale ou
kiota augmente exponentiellement en fonction du ratio Kinvertebre/Kmicrobiens iNdiquant une
implication croissante des détritivores lorsque le taux de décomposition augmente. Par
ailleurs, le graphique de distribution montre une importance des détritivores trés variable
selon les sites. Les rivieres présentant a la fois un taux de décomposition modéré a faible
(kiotat < « moyen ») et une dominance de la décomposition microbienne (Kinvertebre/Kmicrobien <
« moyen ») subissent une altération du processus essentiellement dans sa composante
« invertébré ».

Il est intéressant de remarquer que toutes les combinaisons envisageables entre ces deux
métriques ne sont pas rencontrées (c.a.d. kiotal €l€Ve + Kinvertsbre/Kmicrobien €1€VE ; Kiotal €lEVE +
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Kinvertsbré/ Kmicrovien faible ; Kiota faible + Kinverteore/Kmicrobien €l€VE ; Kiotai faible +  Kinvertsbre/ Kmicrobien
faible) avec notamment deux secteurs de la grille d’évaluation quasiment exempts de sites.
Le premier concerne un kit €levé dominé par la décomposition microbienne et le second un
kiotas faible dominé par la décomposition invertébrée. Il est difficlement envisageable en
climat tempéré d’observer des valeurs dans le premier secteur ou, pour des conditions de
référence, la présence de détritivores contribuant de fagon importante a la décomposition est
attendue (Hladyz et al., 2010; Pozo et al., 2011; Woodward et al., 2012). Par contre ce cas
est envisageable dans d’autres biomes tels que les cours d’eaux tropicaux, p. ex.
d’Amérique centrale et du sud, ou l'activité des détritivores est faible et la décomposition
microbienne relativement importante dans des conditions de référence (Mathuriau &
Chauvet, 2002, Rincon & Santelloco, 2009, Boyero et al., 2015). Citons également le cas
des torrents glaciaires ou l'intervention des détritivores dans la décomposition est trés faible
(Robinson et al., 1998). Le second secteur, correspondant a une inhibition générale du
processus affectant toutefois davantage les microorganismes que les invertébré est
envisageable quel que soit le biome considéré. C’est typiquement le cas d’'une altération
ciblant en priorité les décomposeurs microbiens, telle qu’'une contamination par les
fongicides. Il est rapporté que les litieres exposées aux fongicides (p. ex., imazilil,
tébuconazole et propiconazole) induisent a la fois des changements dans la structure et le
fonctionnement de la communauté microbienne, généralement dominée par les
champignons aquatiques, une diminution du taux de décomposition microbien et une
altération des performances de consommation des détritivores (Artigas et al.,, 2012;
Rasmussen et al., 2012a; Flores et al., 2014). Toutefois de tels résultats relévent le plus
souvent d’études de laboratoires. L’importance relative des fongicides se révéele
généralement faibles et leurs effets sur la décomposition microbienne non détectables dans
les études de terrain évaluant les conséquences fonctionnelles d’'une contamination par les
pesticides, comme nous 'avons vu dans les cours d’eau agricoles du sud-ouest de la France
(Brosed et al., 2016).

Enfin, un résultat marquant est I'obtention d’'une répartition de nos 84 sites d’étude dans
'ensemble des 5 classes de qualité définies. Ce résultat met bien en évidence la diversité
des situations de qualité fonctionnelle dans le district hydrographique Adour-Garonne. Il
résulte d’'un choix de limites de classe inspirées par la littérature (cf. Gessner & Chauvet
2002), mais appliquées aux deux paramétres de la décomposition ici croisés. Par ailleurs, il
est intéressant d’analyser cette variabilité de la qualité fonctionnelle a la lumiére de la
procédure de sélection de nos sites, basée sur le principe de recouvrement des 5 classes de
qualité de [I'état écologique, d’aprés les indicateurs biologiques et les mesures
physicochimiques, rencontrées dans le bassin Adour-Garonne. En comparant le
pourcentage de sites atteignant le bon état avec les indicateurs structuraux (49 % pour IBGN
et 59 % pour IBD), le bon état selon I'évaluation de la qualité fonctionnelle proposée n’est
atteint que pour deux fois moins de sites (28 %). Cela confirme toute la pertinence d’'une
évaluation du fonctionnement des écosystémes lotiques basée sur un indicateur mettant en
évidence des altérations non mesurées avec les outils de gestion actuels (Sandin & Solimini,
2009). Toutefois, [l'utilisation de la décomposition des litiéres comme indicateur du
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fonctionnement des écosystémes lotiques dans les réseaux de suivi de la qualité écologique
demande encore des affinements techniques pour étre validés par la communauté ; ceux-ci
sont développés dans la discussion générale du présent travail.
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Figure S1 - Triplot des espéces d’hyphomycétes aquatiques (gris), des variables

environnementales (noir) pour les 84 sites d’étude. Le modele est significatif (Fg315 = 3,65, p
< 0,001, R%q = 0,344).
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Chapitre 5: Discussion générale

et conclusions

L’objet central de cette thése a été d’appliquer, sur les réseaux de suivi de 'Agence de 'Eau
Adour Garonne, un protocole d’évaluation du fonctionnement des rivieres de tétes de bassin
(d’'ordre 1 a 4) a partir de la décomposition des litiéres et d’analyser les potentialités de ce
processus dans I'élaboration d'un indicateur d’évaluation de I'intégrité fonctionnelle. Les
hypothéses formulées a la naissance de ce projet ont structuré ce travail en trois études
connexes qui apportent chacune des éléments encourageants pour le développement d’'un
tel indicateur fonctionnel.

Bénefices d’une évaluation fonctionnelle

A I'échelle régionale, sur I'un des bassins parmi les 110 que compte 'UE et en excluant les
cours d’eau de haute montagne, le processus de décomposition dans le sud-ouest de la
France semble répondre de maniére sensible aux modifications anthropiques, ce qui fait de
la décomposition des litiéres un trés bon candidat pour ['évaluation de [lintégrité
fonctionnelle. En réponse aux caractéristiques régionales, nous avons observé une forte
amplitude du taux de décomposition totale et du ratio Kinvertspre/ Kmicrobien (d€COUplant I'activité
des invertébrés de celle des micro-organismes) qui ont été choisis comme métriques pour
rendre I'évaluation la plus intégrée possible. Le taux de décomposition totale informe sur la
dynamique générale du processus par rapport a une référence (accélération vs.
ralentissement), tandis que le ratio Kinvertsbre/ Kmicrobien P€rmet de savoir quel compartiment de
décomposeur oriente le plus le processus. Dans l'interprétation de la grille d’évaluation de la
qualité fonctionnelle proposée, s’est posée la question du choix de la classe pour les sites
n‘ayant pas la méme classe de qualité pour le taux de décomposition total et le ratio
Kinvertebre/ Kmicrobien- LOrsqu’il y a une seule classe d’écart, nous avons choisi arbitrairement la
classe la plus favorable quelle que soit la métrique, car a ce stade trés en amont de
développement d’un indicateur fonctionnel, nous ne disposions pas de connaissances
suffisantes pour déterminer si 'une des deux métriques était plus importante que l'autre.
Pour un écart de deux classes, nous avons fait le choix de prendre en compte la valeur
intermédiaire. Au dela de deux classes, aucun choix n’a été fait et une expertise devrait étre
mise en place pour identifier la cause d’'un tel écart. Deux scenarii sont possibles : (1) un
taux de décomposition proche des valeurs de référence mais avec une contribution trés
déséquilibrée des deux compartiments, ou (2) un taux de décomposition trés réduit ou
fortement augmenté associé a une contribution équilibrée des décomposeurs invertébrés et
microbien. Sur nos sites d’étude, le premier scénario, avec un processus de décomposition
réalisé quasi-exclusivement par les détritivores, est représenté par 2 cours d’eau de faible
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altitude et ayant un substrat majoritairement sableux ; le second scénario correspond a 3
rivieres de milieu ouvert (prairies) présentant des optima habitationnels, nutritionnels et
thermiques, favorisant I'activité des deux types de décomposeurs. La question se pose, pour
de telles riviéres aux marges de la grille d’évaluation, (1) d’'une adaptation des valeurs seuils
en lien avec la recherche de situations de référence adaptées, et (2) d’'une évaluation
complémentaire par d’autres métriques associées a la décomposition (abondance et activité
des deux types de décomposeurs).

Les valeurs de référence utilisées pour I'évaluation fonctionnelle de nos 84 sites d’étude sont
issues de la littérature, provenant de sites considérés comme des références et appartenant
au méme bassin hydrographique. Toutefois ces sites de référence sont localisés a plus
haute altitude que la majorité de nos sites, qui correspondent essentiellement a des cours
d’eau de plaine. Les taux de décomposition et les ratios Kital/Kmicrobien SUr ces sites de
référence sont plus élevés, en raison d’'une contribution plus importante des invertébrés sur
des sites d’altitude plus faible, comparativement aux valeurs proposées par Gessner &
Chauvet (2002), basées sur des cours d’eau de moyenne montagne. Par ailleurs, notre choix
de limites de classe est similaire a la proposition de Gessner & Chauvet (2002) pour leur
évaluation de I'écart a la référence, mais nous y avons ajouté deux classes supplémentaires
pour répondre aux critéres d’évaluation de la DCE (2000) c’est a dire, les classes de « trés
bon » et « mauvais » état. Ces limites de classes ont été également utilisées dans
I'élaboration d’autres indicateurs (ex. Mondy et al., 2012). Si le présent travail confirme les
potentialités d’utiliser la décomposition dans I'’évaluation fonctionnelle, de prochains travaux
devraient porter sur I'usage de valeurs de références et les limites de classes de qualité.
Ceux-ci devraient s’inspirer soit de l'indication structurelle, qui est parvenue a définir une
typologie d’utilisation des indicateurs a partir de valeurs existantes malgré la grande
variabilité des écosystémes lotiques (Birk et al., 2012, Feio et al., 2010), soit utiliser des
valeurs de références modélisées (p. ex. avec la méthode de hindcasting, Hawkins et al.,
2010) puisqu’il existe de nombreuses hydroécorégions ou les activités anthropiques ont déja
largement modifié les écosystémes lotiques conduisant a 'absence de sites de référence.

Le présent travail est la premiére tentative de comparaison des évaluations structurelles et
fonctionnelles a une échelle régionale sur un grand nombre de sites. L’évaluation du statut
écologique associé aux indicateurs structuraux n’a pas permis de dégager de
correspondance directe avec les taux de décomposition. Les indicateurs structuraux se sont
révélés moins sensibles au gradient d’eutrophisation ou d’occupation des sols que les
indicateurs fonctionnels. De plus, depuis I'élaboration des indicateurs structuraux qui ont
principalement ciblé la pollution organique, de nombreux efforts ont été réalisés pour limiter
ce type de pollution (réglementation en terme de traitement des eaux), ce qui fait que cette
pression tend a devenir obsoléte de nos jours (Friberg et al., 2011), alors que d’autres
perturbations plus importantes apparaissent et sont décelées par le processus de
décomposition, telles que I'eutrophisation des cours d’eau et la dégradation des sols dans le
cordon rivulaire.
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Afin d’incorporer la composante fonctionnelle dans le protocole d’évaluation actuel, on peut
imaginer coupler les évaluations biologiques structurelles et fonctionnelles dans une matrice
(Fig. 20). Ce type de d’évaluation est plus exigeant que I'évaluation actuelle, puisqu’il n’y a
qu’une possibilité de trés bon état sur 25 possibilités, contre 1 classe sur 5 lorsque I'on
s’intéresse soit uniquement a I'’évaluation structurelle. Cependant il y a de fortes raisons de
penser qu'une bonne qualité structurelle se traduise par une bonne qualité fonctionnelle. Un
autre argument en faveur d’'une évaluation matricielle est de permettre une gestion plus
précise en terme d’objectifs de restauration pour parvenir un bon état des masses d’eau. En
combinant [I'évaluation fonctionnelle a [I'évaluation structurelle avec les indicateurs
invertébrés (IBGN) et diatomées (IBD) pour les 58 sites du chapitre 2, on observe que 35 %
des sites suivis avec 'IBGN sont déclassés car n’atteignant plus le bon état et 44 % des
sites sont déclassés avec I'IBD (cf. Fig. 9 et Fig. 21). De plus, aucun des sites suivis dans le
chapitre 1 n’atteint le bon état avec l'indicateur fonctionnel tandis qu’un tiers atteignent le bon
état a partir de 'BGN et la moitié avec I'IBD.

Mauvais Médiocre Bon Trés bon
Mauvais Médiocre Bon

Mauvais | Médiocre Moyen

Mauvais  Médiocre = Médiocre = Médiocre  Médiocre

Qualité fonctionnelle

\VEVETS Mauvais Mauvais Mauvais Mauvais

Qualité structurelle

Figure 20 - Proposition d’évaluation matricielle du statut écologique a partir des
composantes structurelles et fonctionnelles.
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Qualité fonctionnelle
Qualité fonctionnelle

Qualité structurelle Qualité structurelle
(IBGN) (IBD)

Figure 21 — Evaluation matricielle du statut écologique a partir de la composante structurelle
IBGN (graphique A) et IBD (graphique B) et de la composante fonctionnelle a partir des 58
sites étudiés dans la chapitre 2. Le nombre de site par classe est exprimé en pourcentage.

Quantification du temps de réalisation

En plus d’étre simple, l'indicateur fonctionnel idéal se doit également d’étre le moins onéreux
possible pour qu’il puisse étre employé en routine sur un maximum de sites des réseaux de
bio-surveillance. Pour cette raison, I'utilisation des litieres de feuilles a été fortement critiquée
en raison du temps requis pour appliquer 'ensemble du protocole depuis la collecte des
feuilles, la fabrication des sacs jusqu’au broyage et a la pesée. Des substrats alternatifs ont
été utilisés tels les batonnets en bois de peuplier non traité (« tongue depressors » en
anglais) et la toile a tableau en coton non traité (Tiegs et al., 2007). Ces deux substrats
présentent comme avantage d’avoir une composition chimique stable, un faible prix d’achat
et sont facilement a disposition. En comparant la mise en ceuvre d’un suivi de la
décomposition avec des batonnets de bois a celle menée avec des litieres de feuilles, Arroita
et al. (2012) on constaté un gain de temps jusqu’a 10 supérieur, faisant des batonnets de
bois un outil de bioindication prometteur. Néanmoins nous pensons que la méthode des sacs
a litieres n’est pas forcément aussi couteuse en temps que ce que suggerent les chiffres
présentés. Le tableau ci-dessous (Tab. 12) répertorie le temps alloué a chaque étape du
processus en comptant les temps de préparation, de déplacement, d’organisation et
d’analyse, avec une comparaison des estimations publiées par Arroita et al. (2012) et nos
propres évaluations basées sur deux campagnes et prés d’'une centaine de sites. Ainsi
lorsque cette méthode est employée sur un grand nombre de sites certaines taches
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deviennent beaucoup plus rentables en terme de temps alloué (économie d’échelle),
notamment pour les temps de collecte des feuilles (division du temps par 13) et de
préparation des sacs a litieres (division du temps par 10). Au total, un peu plus de 500
heures de travail sont nécessaires pour obtenir une indication de la décomposition sur une
centaine de sites (Tab. 12), soit environ 5 heures par site, le temps nécessaire atteignant
plus de 2000 heures si I'on souhaite intégrer les paramétres d’abondance, diversité et
activité des décomposeurs fongiques et invertébrés. Il est important de relever que, pour
l'instant, seuls les paramétres de la décomposition font I'objet d’'une grille de valeurs-seuils et
de classes de qualité. Par ailleurs, une certaine marge existe dans l'allocation du temps aux
différentes taches et dans le colt des consommables nécessaires. Ainsi, pour les études
réalisées dans le cadre de la présente thése, les sacs a fines mailles ont été fabriqués par
un industriel, ce qui représente un gain de temps mais un colt supplémentaire. De plus ces
sacs sont réutilisables d’'une année sur l'autre, bien qu’ils aient tendance a s’user assez
rapidement du fait que la couture utilisée pour fermer les sacs abime les mailles.

Tableau 12 — Temps (en heure) nécessaire au suivi du processus de décomposition et a
une évaluation compléte sur 100 sites a partir de 6 répliques, composées chacune d’'un sac
a grosses mailles (GM) et d’'un sac a fines mailles, relevées a une seule date (cf. Présent
étude de thése), comparé a celui correspondant a 7 dates de relevé et 5 répliques
uniquement composées d’un sac GM, soit 35 sacs par site (Arroita et al., 2012 ; Table 3).
Les évaluations ont été déterminées au niveau d’'un site dans chacune des deux études,
sauf pour la récolte des litieres de la présente étude (100 sites). Selon les études, le nombre
de répliques pour les analyses biologiques est 4 (*) ou 5 (**).

Présente étude Arroita et al. (2012)

Par site Par échantillon Pour 100 sites Par site Par échantillon Pour 100 sites

(12 échantillons) (1200 échantillons) (35 échantillons) (3500 échantillons)
Récolte des litieres 0,26 0,02 26 10 0,29 350
Pose de 5 filets récepteurs 5
Rammassage (4 passages) 3
Trajet automobile (5 AR) 15
Manipulation pour séchage 3
Préparation logistique 0,12 0,01 12
Préparation des échantillons 1,75 0,15 175 18 0,51 1800
Fabrication des sacs GM 0,5
Pesée 0,5
Ensachage 0,75
Traitement de la décomposition 3,25 0,27 325 12 0,34 1200
Installation in situ 0,5
Relevé in situ 0,5
Rincage 0,75
Pesée de la masse seche 0,5
Broyage 0,5
Pesées avant et aprés combustion 0,5
Traitement des champignons 8* 2% 800* 12%* 0,34%** 1200**
Détermination du taux de sporulation 4% 6**
Détermination de la biomasse (HPLC) 4% 6**
Tri et détermination des invertébrés 8* 2% 800* 27** 0,77** 2700**
Total (décomposition) 5,38 538 35 3500
Total (évaluation compléte) 21,38 2138 74 7400

En résumé, il est incontestable que les approches alternatives proposées récemment
(bandes de coton, batonnets de bois) présentent des avantages, notamment en termes de
standardisation et de gain de colt et de temps. Toutefois, il apparait que I'investissement
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dans la méthode des sacs a litiere reste trés raisonnable lorsqu’on considére les colts et
temps associés en situation concréte, i.e. typiqguement les campagnes de routine des
services de I'eau et des bureaux d’étude en charge du réseau de surveillance de la qualité
des eaux.

Optimisation du protocole d’application

SiI'on envisage un déploiement en réseau, une standardisation est toutefois indispensable si
'on veut limiter la variabilité des mesures. L’application d’'une méthodologie sur les
procédures et métriques est, a I'heure actuelle, basée sur quelques protocoles disponibles
(Graga et al., 2005). Une perspective a court terme est ainsi de rédiger un ensemble de
protocoles précis, permettant une large diffusion et une appropriation par les techniciens en
charge du suivi de la qualité des eaux. Une étape importante est également la formation des
personnels concernés. De telles activités semblent désormais tout a fait envisageables, car
la demande des personnels en termes d’indicateur intégratif de la qualité fonctionnelle des
ecosystémes est aujourd’hui trés forte. L’'Onema (Office national sur 'Eau et les Milieux
Aquatiques, intégré aujourd’hui dans I’Agence Frangaise de la Biodiversité) est fortement
engagée dans le développement d’indicateurs fonctionnels de la qualité des eaux
continentales. Des collectivités de plus en plus nombreuses soutiennent de telles approches
au plan national (Chauvet et al., 2016), traduction d’'une politique affichée au plan européen.
Il est donc temps de concrétiser cette nouvelle évaluation fonctionnelle des milieux
aquatiques, en la rendant opérationnelle sur un maximum de sites. Le bénéfice en retour
serait de disposer de grandes bases de données dont I'exploitation permettrait d’affiner
encore les métriques et seuils de qualite.

Toutefois, il est important de considérer certains éléments du processus de décomposition
qui peuvent avoir leur importance pour les gestionnaires, a la fois en terme de temps et de
couts.

* Expression des taux de décomposition

Les taux de décomposition ont été calculés soit en fonction de la durée d’exposition
exprimée en jour (chapitre 1) soit a partir de la somme thermique exprimée en degré-jour
(c.a.d. la somme des moyennes journalieres de la température durant la durée de
I'exposition ; chapitres 2 et 3). La question se pose de I'utilité d’'une correction par la somme
thermique dans une étude régionale, a fortiori dans une démarche d’évaluation de la qualité
fonctionnelle, car de multiples altérations d’origine anthropique peuvent conduire a un
réchauffement de I'eau qu’une évaluation en degré-jour tendrait a corriger (Young & Collier,
2009). En effet, il a été observé que la décomposition exprimée en degré-jour était plus
rapide pour la décomposition par les invertébrés dans des rivieres ayant une température
élevée et, contre toute attente, plus lente pour la décomposition microbienne dans ces
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mémes riviéres (cf. chapitre 2 et 3). Or ce phénoméne n’est plus observé si I'on exprime la
décomposition microbienne en fonction du temps d’exposition. Ceci semble simplement
résulter de la trés forte activité des champignons a basse température, comme cela a été
démontré expérimentalement pour les hyphomycétes aquatiques, qui présentent un Qqq trés
élevé dans une gamme de température allant de 1 a 10 °C (Dang et al.,, 2009). La
température est un facteur essentiel de variation des activités métaboliques et par extension
des processus ecosystémiques. Il est généralement admis que les activités augmentent
linéairement (degré-jour) ou exponentiellement (p.ex. : le modéle d’Arrhénius) & mesure que
la température augmente (Davidson & Janssens, 2006; Davidson et al., 2006). La somme
thermique, exprimée en degré-jour permet donc de s’affranchir de I'effet de la température
afin de comparer directement I'activité de décomposition en des sites ayant différent régimes
thermiques, comme dans le cas d’études inter-biomes (p. ex. : Irons et al., 1994, Boyero et
al., 2016) ou inter-écorégions (p.ex. : Woodward et al., 2012).

Les changements dans les températures moyennes et le degré d'oscillations de température
journaliére affectent les communautés d’invertébrés (Piggott et al., 2015) et d’hyphomycétes
aquatiques ainsi que les taux de décomposition de la litiére associés (Dang et al., 2009). Par
conséquent le suivi de la température dans les cours d’eau lors du suivi de la décomposition
est une information précieuse, notamment en raison de la pollution thermique, des
aménagements hydroélectriques et de la probable intensification de ces changements avec
le réchauffement climatique (Céréghino et Lavandier, 1998; Isaak et al., 2012).

®* Expression de la masse restante de litiere

Une étape couteuse en temps et en argent est de considérer le taux de décomposition a
partir de la masse de matiére organique (combustion a 550 °C) plutét que la masse séche
(séchage jusqu’a masse constante) des litieres. La masse de matiére organique dans les
feuilles d’aulne utilisées pour ces travaux est de 93 %. Lorsque les feuilles exposées dans
les rivieres sont collectées, il est fréquent qu’elles soient recouvertes d’'une couche de
sédiments fins qui est en partie retirée lors de I'étape de ringage des feuilles. Cependant
certaines particules sont intimement liées aux feuilles et ne peuvent pas étre retirées.
L’étape de combustion est un moyen de contourner. L’accumulation de sédiment (dont le
contenu organique est généralement inférieur a 10%) n’est pas négligeable puisque la
matiére organique constitue entre 55 et 93 % de la masse des litiéres dans les sacs a fines
mailles et entre 38 et 99 % dans les sacs a grosses mailles au moment de la collecte. Sur un
faible nombre de répliques, on peut observer une masse organique plus élevée que la valeur
initiale, indice du développement d’'un matériel biologique autre que les litiéres tel les biofilm
composés de mycélium fongiques, bactéries, algues, exoenzymes et particules minérales
(Golladay & Sinsabaugh, 1991). De ce fait, I'expression des taux de décomposition en
fonction de la masse de matiére organique s’avére étre la plus pertinente.

127



®* Prise en compte de la variabilité naturelle des taux de décomposition

La variabilité des taux de décomposition est un autre point important a considérer lorsqu'’il
s’agit d’évaluer l'impact anthropique. Cette variation peut étre divisée en deux sources
(Chauvet et al., 2016). Une source extrinséque au protocole de suivi de la décomposition est
due aux conditions environnementales, incluant la température, les nutriments dissous et le
pH de I'eau, qui va influencer l'activité des communautés de décomposeurs. La variabilité
induite par le protocole est la source d’une variabilité intrinséque, induite notamment par le
choix de la litiére, la période d’exposition, le nombre de réplique et leur localisation dans le
site.

Les especes de feuilles sont connues pour avoir des taux de décomposition différents
(Webster & Benfield, 1986). Dans le protocole proposé, une seule espéece de feuille a été
choisie, Alnus glutinosa, car c’est une espéce a grande aire de distribution (Prat et al., 1992),
qui peut permettre une transposition sur 'ensemble de cette aire (Woodward et al., 2012).
Outre le temps épargné lorsque I'on récolte les feuilles d’une seule espéce végétale, de
précédentes études ont permis de déceler qu’au-dela de I'espéce végétale, ce sont les traits
fonctionnels des feuilles qui influencent les processus écosystémiques (Lavorel & Garnier
2002, Westoby & Wright 2006, Violle et al., 2007), tels que la décomposition de la matiére
organique par les communautés de décomposeurs. Les feuilles ayant une teneur élevée en
nutriments et une faible concentration en composeés réfractaires (polyphénols et lignine) sont
consommeées plus rapidement (Gessner & Chauvet 1994, Lecerf et al.,, 2007, Lecerf &
Chauvet 2008a). La variabilité foliaire intraspécifique d’Alnus glutinosa a été évaluée par
Lecerf & Chauvet (2008a) en tenant compte de la localisation géographique des arbres
(variation de la longitude < a 17°N), le moment de la chute des feuilles (chute précoce versus
chute tardive), la couleur des feuilles (vertes versus brunes), 'année de la récolte, et le
positionnement de I'arbre dans la plaine alluviale (berge versus plaine alluviale). Tous ces
parameétres induisent une variabilité des traits foliaires dont le contenu en phosphore et
lignine expliquent jusqu’a 84% de la variation de masse restante dans les sacs a grosses
mailles. Cette variation de masse restante est comparable a la variabilité interspécifique
obtenue en mettant a décomposer des feuilles de 7 (Gessner & Chauvet 1994) a 10
essences Vvégétales (Lecerf et al.,, 2007). Il semble donc judicieux de considérer
attentivement I'étape de la collecte feuilles pour limiter certains facteurs de variabilité
contrélables tels que le lieu de collecte ou la fenétre temporelle de la période de récolte. La
variabilité temporelle induite par des collections d’années différentes, si I'on envisage un
suivi pluriannuel, ou bien la variabilité spatiale induite par la position a I'échelle régionale du
lieu de collecte, si 'on envisage un déploiement national ou européen, nécessitent une
correction des valeurs de perte de masse limitant l'influence de la variabilité des traits
foliaires et autorisant une comparaison des résultats entre eux. Lecerf et Chauvet (2008a)
ont proposé une premiére équation concernant la correction les litiéres d’aulne (% de masse
restante = -229 x [P] + 3.0 x [lignine]) qui permettrait de standardiser a posteriori les litieres
employées dans ce genre de déploiement.
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Une variabilité du taux de décomposition intra-site a par ailleurs été mise en évidence sur
nos stations. Il s’agit de la différence entre les 6 blocs échantillonnés, liée a I'hétérogénéité
spatiale des caractéristiques abiotiques (p. ex., vitesse du courant, qualité du/colmatage par
le substrat, concentration en oxygéne dissous) mais aussi biotiques (p. ex., identité et
densité des invertébrés détritivores présents localement). Pour réduire cette variabilité, une
tentation évidente serait de réaliser un choix plus strict des blocs, p.ex. basé sur des
mesures (vitesse du courant) ou envisager de supprimer un ou deux ‘outliers’ par site
lorsque ceux-ci sont trop éloignés de la moyenne, représentant un écart trop important aux
conditions moyennes. Le tableau ci-dessous présente la variabilité entre les répliques d’un
méme site, exprimé avec le coefficient de variation (CV) (Tab. 13). C’est le taux de
décomposition microbien moyen qui présente le moins de variation, tandis que le ratio
Kinvertebre/Kmicrobien €St le plus variable. En supprimant 1 a 2 valeurs aberrantes par sites dans
les sites ou le CV dépasse 50%, on observe une nette amélioration, car certaines valeurs
étaient jusqu’a 5 fois plus élevée que les autres répliques. Le fait d’avoir retiré les valeurs
aberrantes pour kit a fortement réduit la variabilité du ratio KiotaKmicrobien Mais pas du taux du
décomposition invertébré moyen ni du ratio Kinverteore/Kmicrobien (Tab. 13). Toutefois cette
proposition réduirait la représentativité du processus a I'échelle stationnelle et, dans les cas
extrémes, conduirait a ne pas détecter certaines perturbations, telles que les altérations
hydrauliques (p. ex. lentification).

Tableau 13 — Statistiques descriptives des taux de décomposition moyen et des ratios avant
(a) et aprés suppression des valeurs aberrantes (b).

(a) ktotal kmicrobien kinvertébré ktotal/kmicrobien kinvertébré/kmicrobien

minimum 7,2 4,3 7,0 1,7 9,5
médiane 32,0 14,4 52,2 34,1 62,1
maximum 108,3 59,2 211,0 157,5 218,0
moyenne 37,3 17,9 65,5 40,5 73,6
écart-type 22,8 11,3 45,5 24,2 45,3
nb site (%) avec CV > 50% 26,5 2,4 54,2 31,3 63,9

(b) apres suppression des valeurs aberrantes

ktotal kmicrobien kinvertébré ktotal/kmicrobien kinvertébré/kmicrobien
minimum 3,7 3,5 6,3 1,7 8,0
médiane 24.4 13,4 471 27,0 53,9
maximum 58,5 59,2 211,0 69,5 218,0
moyenne 26,1 17,0 57,7 29,8 66,1
écart-type 12,3 11,4 42,7 14,4 43,0
nb site (%) avec CV > 50% 1,2 1,2 45,8 11,0 57,3

Conclusions

S’appuyant sur un large jeu de données, nos travaux confortent le bien-fondé de l'utilisation
de la décomposition des litieres comme indicateur de la santé fonctionnelle des écosysteémes
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de riviére, telle que documentée dans quelques études pionniéres. lls démontrent surtout la
faisabilité d’'une telle approche a I'échelle régionale, en conditions réelles de suivi de sites
existants au sein des réseaux de surveillance. Notre étude a été volontairement restreinte
aux cours de dimension faible a moyenne (ordre 1 a 4), du fait de I'importance avérée du
processus pour les rivieres de tétes de bassin. Il serait toutefois intéressant d’étendre cette
application aux riviéres plus grandes (= 5), dans la mesure ou (1) celles-ci concentrent
souvent des formes et degrés divers d’altération liées aux activités humaines en rapport
avec l'usage de l'eau, et (2) les résultats de recherches fondamentales indiquent que la
litiere végétale peut représenter une ressource non négligeable dans les fleuves. Dans le
cadre d’une telle extension aux grandes riviéres, il y aurait sans doute lieu d’examiner dans
quelle mesure les métriques de la décomposition répondent de facon similaire a ce qui est
observé plus en amont, puisque la composition des communautés de décomposeurs différe
entre I'amont et 'aval des réseaux, ce qui pourrait donner lieu a une adaptation des grilles
d’évaluation. Au final, 'avantage serait de pouvoir disposer d’un outil fonctionnel unique et
universel, adapté a I'ensemble des réseaux hydrographiques. Dans la méme logique, il
conviendrait de valider l'intérét d’'une approche par hydro-écorégions, telle qu’évoquée dans
cette thése.

L’'une des perspectives de ce travail est de poursuivre le développement de la bioindication
de la qualité fonctionnelle des écosystéemes au sein du département de recherche et
développement d’Asconit-Consultants, en partenariat avec les chercheurs des centres de
recherches nationaux. Le projet le plus abouti consiste a transposer le protocole utilisé dans
cette thése afin de tester sa pertinence dans les écosystémes aquatiques insulaires. En
effet, dans les cours d’eaux tropicaux, les impacts des pesticides, notamment du
chlordécone utilisé pour lutter contre le charangcon du bananier, ne sont pas détectés en
s’appuyant sur I'évaluation de I'écosystéme via la structure des communautés. Aussi il est
urgent de trouver des indicateurs pertinents, tel que ceux évaluant les fonctions des
écosystémes aquatiques. Les écosystémes aquatiques tropicaux insulaires se caractérisent
par un recouvrement important de la canopée se traduisant par une forte dépendance des
communautés aquatiques et du fonctionnement de ces écosystémes vis a vis des apports
de litiéres végétales terrestres au milieu aquatique se déroulant plus ou moins tout au long
de 'année (Boyero et al., 2009). L’activité détritique tient ainsi une place essentielle, réalisée
par de nombreux groupes taxonomiques — depuis les microorganismes jusqu’aux poissons —
ce qui en fait un processus central et dont la perturbation a potentiellement des
conséquences sur les commuanautés impliquées et le réseau trophique associé et sur les
flux de matiére et d’énergie qui en découlent. Ainsi, I'influence de certaines caractéristiques
(p-ex., la saisonnalité peu marquée des apports de litiere ou I'identité de I'espéce de litiere a
utiliser) nécessitent d’étre approfondies afin d’adapter le protocole, aujourd’hui plutét congu
pour une application aux riviéres de régions tempeérées.
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health evaluation. It relies on a variety of biological
processes, by focussing on the quantification of fluxes
and rates and integrating both a temporal dimension
and the activities of organisms at different levels of
organization (Bunn & Davies, 2000; Palmer & Febria,
2012). A number of ecosystem-level processes have
been proposed for stream bioassessment, encompass-
ing ecosystem metabolism (gross primary production
and community respiration), leaf litter breakdown and
nutrient cycling (Gessner & Chauvet, 2002). Among
these, leaf litter breakdown has generated many
studies focused on a variety of functional impairments,
for instance, regarding stream water quality, channel
hydromorphology and riparian vegetation (e.g. Lecerf
& Chauvet, 2008; Kominoski et al., 2011; Woodward
et al., 2012; Elosegi & Sabater, 2013). Leaf litter
breakdown is a key process for stream ecosystem
sustainability as a driver of matter and energy for the
aquatic food web derived from terrestrial sources. By
implying both macroinvertebrates and microorgan-
isms, this process results from the activity of a wide
variety of organisms with diverse traits and biological
requirements and potentially exhibiting differential
sensitivity to the functional impairments. Gessner &
Chauvet (2002) have proposed to discriminate inver-
tebrate-driven and microbial-driven breakdown to
improve robustness and sensitivity of litter breakdown
assays.

Detection of pesticides and their transformed
products in aquatic ecosystems is difficult, not only
due to the diffuse character of this contamination of
agricultural origin and their widespread occurrence,
particularly that of herbicides, but also to the very low
concentrations found in natural waters (most often
<1 pg 1Y, In addition, field studies may fail to
determine specific effects of pesticides, simply
because they are mixed with confounding factors
(e.g. heavy metals; Cheng et al., 1997; Piscart et al.,
2011). Therefore, sampling and analysing all ecotox-
icologically relevant substances entering a water body
are challenging. The assessment is further complicated
by the scarcity of data on potential effects of
individual (and mixed) compounds on species in the
target system. Finally, confounding effects on aquatic
communities from other anthropogenic stressors may
also co-occur in agricultural areas (e.g. riparian forest
clearcutting, stream channelization and nutrient
enrichment). On one hand, conventional bioassess-
ment indices for water quality fail to attribute any
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observed changes in biological communities to pesti-
cide contamination (e.g. Beketov et al., 2009). On the
other hand, a specific indicator based on functional
traits of invertebrates, the SPEcies At Risk indicator
for pesticides (SPEARgicige), has proven its effi-
ciency to detect the effects of pesticide contamination
on aquatic taxa (Liess & Von der Ohe, 2005; Schifer
et al., 2007). This indicator uses both physiological
and biological traits (sensitivity to toxicants; genera-
tion time, dispersal capacity and length of life stages
outside the aquatic habitat, respectively) to determine
the fraction of the abundance of sensitive taxa in
communities. SPEARqicia. has been shown to be
relatively constant over reference sites from different
ecoregions and to respond to pesticide stress (Liess &
Von der Ohe, 2005; Liess et al., 2008; Von der Ohe &
Goedkoop, 2013), while the effects detected by this
metric have been shown to translate into losses of
regional biodiversity (Beketov et al., 2013). In addi-
tion, macroinvertebrates may be influenced by pesti-
cides in their physiological and behavioural activity,
not only through exposure to the water phase but also
via food uptake. As an illustration, insecticide expo-
sure at field relevant concentrations has been shown to
cause feeding inhibition of mayflies and oligochaetes
(Alexander et al., 2007). Feeding inhibition in Gam-
marus subjected to short-term pulse exposure of a
pesticide mixture may be strongly detrimental to the
energy transfer along the food chain in the aquatic
ecosystem (Bundschuh et al., 2013).

In contrast to individual or community scales, no
metrics have been applied to assess the impact of
pesticides on ecosystem-level processes. Meta-analy-
ses revealed that leaf breakdown tends to be more
sensitive to pesticide contamination than other func-
tional endpoints, such as gross primary production and
ecosystem respiration (Schifer et al., 2012a; Peters
et al., 2013). Individual studies that have examined
litter breakdown reported contrasting results about the
origin of loss in process rate, depending on whether it
was mostly related to a decrease in the activity of
macroinvertebrate (Schifer et al., 2007, 2012b) or
microbial (Rasmussen et al., 2012a) decomposers. A
recent meta-analysis has shown that streams with very
low nutrient concentrations were more sensitive to
nutrient enrichment than streams exhibiting medium
to high concentrations (Ferreira et al., 2015). While
nutrients may be limiting in oligotrophic waters where
even low nutrient increments may stimulate leaf
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decomposers, particularly aquatic fungi, nutrient sat-
uration occur in eutrophic rivers, often in interference
with compounds with detrimental effects such as
pesticides and heavy metals, resulting either in the
absence of positive influence of nutrients or in a
substantial abatement of breakdown rates (Woodward
et al., 2012). A similar saturation pattern is not
expected with pesticides as their concentrations in
natural waters, even when considering additive effects
of various compounds, generally lie by several orders
of magnitude below the acute lethal concentrations
determined for aquatic organisms such as Daphnia
magna Straus or green algae (Brock et al., 2006;
Schwarzenbach et al., 2006). A unimodal negative
relationship between pesticides toxicity and leaf
breakdown rate is thus predictable.

Our study was based on a correlative approach
where we investigated the relationship of pesticide
toxicity with leaf litter breakdown and leaf-associated
decomposers in 12 agricultural streams of southwest-
ern France, which were selected along a gradient of
pesticide concentrations but otherwise exhibiting
similar characteristics. Leaf breakdown was measured
using leaf bags with large or fine mesh (FM), allowing
to discriminate the contribution of macroinvertebrates
and microbial decomposers, respectively. This assess-
ment was performed in late winter, at the end of a year
of pesticide monitoring using grab water sampling,
with the objective to detect long-term pesticide effects
on ecosystem functional endpoints. Concentrations in
pesticides were expressed in terms of toxic unit (TU)
to model organisms (Backhaus & Faust, 2012). We
hypothesized that (1) total breakdown rate was
depressed at the most contaminated sites, (2) inverte-
brate-driven breakdown was more affected than
microbial-driven breakdown due to the higher sensi-
tivity of leaf-shredding invertebrates compared to
leaf-colonizing fungi in our streams where herbicides
dominated and (3) the abundance and activity of
macro- and micro-decomposers were consistent with
the response of breakdown rate, as their density and
activity were assumed to be similarly impacted by
pesticide toxicity. Our underlying motivation was to
determine the extent to which the information drawn
from leaf breakdown and associated parameters is
complementary to the dedicated index SPEAR cggicides
when the objective is to evaluate the functional status
of stream ecosystems impaired by pesticides.
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Methods
Study sites

Our sites were selected in the Coteaux Aquitains
(southwest of France), a relatively homogeneous
European hydroecoregion in terms of geologic sub-
stratum (detritic materials), topography (flatland) and
climate (Mediterranean and oceanic influences) (Was-
son et al., 2002). Agriculture is the dominant landuse
with small forest patches and some urban areas being
embedded in the landscape. Our 12 surveyed sites
corresponded to permanent, second—fourth order
streams regularly monitored by the Adour-Garonne
Water Agency for water quality, including pesticides
concentration. Except for pesticide load, they exhib-
ited similar characteristics, rather typical of lowland
agricultural streams (Table 1). None of them was
subject to dredging or weed cutting during the study
period. Our selection of streams covered a low-to-high
range of pesticide toxicity (see below).

Physical and chemical analyses of stream water

All stream water characteristics, including pesticide
concentrations but excluding temperature, were
obtained from the Adour-Garonne Water Agency
database. Physical and chemical characterization was
made at several occasions over 1 year (March 2012—
March 2013), including in spring when pesticide
concentrations were the highest. Determinations com-
prised pH, conductivity and concentrations of inor-
ganic nutrients (nitrate, nitrite, ammonium and
orthophosphate) and dissolved oxygen. Among the
139 pesticides monitored, 30 were detected in our
streams including 16 herbicides, 12 fungicides and 2
insecticides. The sum of pesticide concentrations
ranged from 0 to 31.11 pg 17!, and the number of
detected pesticides at each site and sampling occasion
from 0 to 21 (Table S1). Pesticide toxicity at each site
was determined as the maximum TU (mTU) calcu-
lated according to the following formula:

n Cj
TU =1 _—
e (m (Ecsof))’

where c; is the concentration of pesticide i, EC50; is
the corresponding 48-96 h median effect concentra-
tion for a given standard test species and n is the
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Table 1 Location and physicochemical characteristics of stream water of the 12 sites ranked according to the increasing pesticide

toxicity (mTUp, magna)

S1 S2 S3 S4 S5 S6
Longitude 43°34/29 43°46'19 43°17'32 43°54'52 43°47'34 43°23'02
Latitude 01°02'18 02°00'02 00°37'51 01°45'59 00°49'03 01°10'25
Stream order 3 3 2 3 3 4
Elevation (m) 149 157 283 185 159 213
Substrata C, Sa G, M, P C G, P Si G G, P, Sa
Temperature (°C) 8.1 (4.3-124) 7.6 (4.8-10.3) 6.5 (2.3-11.3) 5.7 (2.0-9.5) 8.0 (4.6-12.0) 7.7 (3.3-12.9)
pH 8.2 (7.8-8.4) 8.1(7.9-8.3) 7.9 (71.2-8.7) 7.8 (1.7-7.9) 8.3 (7.8-8.7) 8.0 (7.7-8.4)
Conductivity 523 (79-782) 681 (628-719) 175 (134-227) 577 (534-621) 799 (735-861) 439 (285-685)
(uS em™)
[0,] (mg 17 8.6 (4.5-13.7) 11.4 (9.1-13.0) 10.4 (7.5-12.2) 9.0 (5.3-12.6) 8.2 (5.5-11.9) 9.9 (6.1-14.1)
[N-NOs] (mg 1) 1.05 9.70 0.81 (0.23-2.71) 1.47 (0.11-5.13) 8.76 1.72
(0.41-1.72) (6.5-14.45) (1.6-15.47) (0.45-5.87)
[N-NO,] (mg 17" 0.02 0.03 <0.01 <0.01 0.02 0.02
(0.02-0.04) (0.02-0.05) (<0.01-0.01) (<0.01-0.02) (0.02-0.03) (<0.01-0.03)
[N-NH,4] (mg 17 0.07 0.03 0.04 (0.04-0.04) 0.03 0.03 0.10
(0.04-0.12) (0.02-0.04) (<0.01-0.05) (<0.01-0.04) (0.04-0.32)
[P-PO4] (mg 17") 0.03 0.02 0.02 (0.02-0.02) 0.02 0.03 0.03
(0.03-0.04) (<0.01-0.04) (<0.01-0.03) (<0.01-0.04) (0.02-0.05)
mTUp. agna —5.60 —5.05 —4.84 —4.77 —4.64 —-3.92
STU p. magna —5.20 —4.83 —4.46 —4.44 —4.49 —-3.72
mTUjgqc —3.66 —4.89 —0.43 —2.14 —3.68 —0.53
STU1gae -3.59 —4.82 —0.43 —2.14 —3.52 —0.51
SPEAR cgiicide 56.24 44.50 47.14 53.88 45.38 37.99
S7 S8 S9 S10 S11 S12
Longitude 43°38'48 43°41'53 43°33'57 43°39'04 44°02'40 43°55'26
Latitude 01°29'02 00°02'40 01°52'55 —00°07"23 00°58'10 01°21'46
Stream order 4 4 4 4 3 4
Elevation (m) 137 108 192 133 105 89
Substrata G, P, Si C, G, Sa B,C, P, Sa P G, P C,P
Temperature (°C) 7.1 (3.3-11.2) 7.5 (3.7-12.3) 7.3 (3.7-10.1) 7.9 (3.6-13.0) 7.1 (3.0-11.6) 6.2 (2.8-9.8)
pH 7.8 (7.0-8.5) 8.1 (7.8-8.6) 7.8 (7.4-8.0) 7.9 (7.2-8.5) 7.9 (7.35-8.4) 7.9 (7.6-8.3)
Conductivity 609 (285-826) 573 (467-641) 632 (114-803) 485 (301-588) 697 (442-853) 926 (659-1,126)
(1S cm™)
[0,] (mg 17 7.8 (3.9-11.8) 6.7 (0.8-8.9) 8.9 (7.6-11.1) 8.8 (4.8-13.2) 8.9 (4.9-13.1) 8.8 (5.4-11.2)
[N-NOs] (mg 17 2.53 2.47 3.63 5.42 2.61 (0.83-5.69) 2.76 (1.13-4.06)
(0.68-5.42) (0.23-5.04) (0.63-10.55) (2.71-7.68)
[N-NO,] (mg 17") 0.14 0.07 0.05 0.03 0.02 0.02
(0.05-0.22) (0.02-0.17) (<0.01-0.12) (0.01-0.06) (<0.01-0.06) (<0.01-0.04)
[N-NH,4] (mg 1™") 0.93 0.24 0.09 0.07 0.04 (0.04-0.04) 0.10 (0.04-0.16)
(0.20-3.27) (0.04-1.09) (<0.01-0.3) (0.02-0.22)
[P-PO,] (mg 17" 0.77 0.05 0.09 0.05 0.05 (0.03-0.1)  0.27 (0.23-0.33)
(0.05-1.27) (0.03-0.08) (<0.01-0.16) (0.02-0.14)
mTUp, uagna —3.54 —3.33 —3.14 —2.80 —2.48 —1.81
STU p. magna —2.95 -3.19 —3.06 —2.50 —2.30 —1.74
mTU, g0 —0.76 0.15 —-1.75 0.65 0.80 —0.66
@ Springer
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Table 1 continued

S7 S8 S9 S10 S11 S12
STU.1gae —0.33 0.18 —1.32 0.65 0.81 —0.48
SPEAR cgiicide 30.35 21.56 22.34 54.02 16.82 7.52

Dominant substrata consist of C clay, Sa sand, G gravel, M mud, P pebble, Si silt and B boulder. Water temperatures correspond to
mean and range (in parentheses) values over the 21 days of leaf litter exposure. For pH, conductivity and concentrations in dissolved
oxygen and inorganic nutrients, values refer to mean and range (in parentheses) values from March 2012 to March 2013. Maximum
toxic unit and sum of toxicity unit maxima for Daphnia magna and algae together with SPEAR peiciqe at €ach site are indicated

S1 Boulouze, S2 Agros, S3 Gimone, S4 Tescou, S5 Orbe, S6 Touch, S7 Sausse, S8 Petit Midour, S9 Girou, S/0 Bergon, S/ Ayroux,

S12 Rieu-Tort

number of pesticides detected in the site (Backhaus &
Faust, 2012; cf. Table S1). Due to the logarithmic
transformation, TUs over different sites were within a
relatively narrow range, e.g. from —5 or lower from
the lowest contaminated site up to —1 or higher from
the most contaminated site, with a TU of 1 meaning
that the observed pesticide concentration is 10 times
higher than the median effect concentration for that
pesticide and the standard species considered. Alter-
natively, pesticide toxicity at each site was expressed
as the sum of TUs (sTUs; Liess & Von der Ohe, 2005):

n ¢
sTU = log (Z EC50~> .

i=1

Standard test species were selected among the closest
organisms to those involved in the ecosystem function
investigated in this study, i.e. D. magna (TUp, ,qgnq) for
invertebrate decomposers and diverse algae for micro-
bial ones (TU,jg,e; University of Hertfordshire, 2013).

Leaf litter breakdown

In autumn 2012, alder (Alnus glutinosa (L.) Gaertn.)
leaves were collected just after abscission from a
riparian zone within the same European hydroecore-
gion. Leaves were air-dried for 7 days, weighed in
batches of approximately 4 g (3.96-4.04 g) and
enclosed in coarse mesh (CM, 9 mm opening) and
FM (0.5 mm opening) bags (15 x 20 cm). Initial dry
mass of leaf sample was determined by using a
correction coefficient obtained from eight additional
batches of 4 g dried at 105°C for 48 h.

In each stream, six experimental units consisting of
one CM bag and one FM bag were anchored in the
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streambed in mid-February 2013. This corresponded
to a period where agricultural lands (mostly devoted to
the production of cereals and oleaginous plants) were
often free of cultures, with pesticides, especially
herbicides, being mainly applied from early spring
until late summer. Boulders were added to maintain
the litterbags at the stream bottom. The six experi-
mental units were placed at a distance of >5 m from
each other by selecting comparable conditions of
exposure (e.g. depth and substratum) within stream
riffles (=blocks) whenever possible. Riffles were
preferred to pools in order to optimize fungal
colonization and avoid the risk of anoxia in leaf packs
resulting from fine sediment deposition. Temperature
was continuously monitored in each stream using
temperature loggers (HOBO UA-001-64, Bourne,
MA, USA). After 21 days of exposure, leaf bags were
removed cautiously, e.g. in limiting the loss of leaf-
associated invertebrates, and stored in a cool box
during transport to the laboratory.

Leaf litter from FM bags was gently washed under
tap water to remove sediments, and ten leaf discs per
sample were cut from different leaves avoiding the
central vein. Five out of the ten discs were used
immediately to induce sporulation of aquatic hypho-
mycetes and the other five discs were stored at —20°C
for later fungal biomass estimation. The remaining
leaves were dried at 105°C for 48 h and weighed
(£0.01 g).

Leaf litter from CM bags was gently washed and
leaf-associated macroinvertebrates were collected on
a 500 pm sieve and stored in ethanol (70% vol/vol).
Leaves were dried to constant mass at 105°C for 48 h
and weighed (%£0.01 g). 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.
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Leaf-associated microorganisms
and macroinvertebrates

Ergosterol concentration was used as a proxy of leaf-
associated fungal biomass (Gessner & Chauvet, 1993).
Lipids were extracted from sets of five leaf discs by
heating (80°C for 30 min) in 0.8% (mass/vol) KOH-
methanol, purified by solid-phase extraction [Oasis
HLB 3 cm® (60 mg) extraction cartridge, Waters,
Milford, MA, USA], and quantified at 282 nm and
33°C using high-performance liquid chromatography
on a C;g column with methanol as the mobile phase
(Gessner, 2005). Ergosterol was converted to fungal
biomass using a conversion factor of 5.5 mg ergos-
terol g’l AFDM (Gessner & Chauvet, 1993), and
biomass expressed as mg g~ ' leaf AFDM.

For each sample, sporulation was induced from the
set of five leaf discs introduced into 100-ml Erlen-
meyer flasks with 20 ml of filtered stream water (GF/
C, 1.2 pm pore size, Whatman, Maidstone, UK)
placed on an orbital shaker at 12°C. After 48 h of
incubation, the conidial suspensions together with
rinsing water were adjusted to 40 ml in 50 ml
polypropylene tubes and fixed with 5 ml of 37.5%
formaldehyde. Aliquots of conidial suspensions were
filtered (Millipore SMWP, 5 um pore size, Billerica,
MA, USA) and stained with 0.05% (mass/vol) Trypan
blue in 60% lactic acid, with at least 200 conidia per
replicate being identified and counted under the
microscope at 100-400x (Gessner et al., 2003) using
identification keys of Chauvet (1990) and Gulis et al.
(2005). Leaf discs were dried at 105°C and weighted,
and the sporulation rate was expressed as the number
of conidia produced per ug "' leaf AFDM day .

Invertebrates were identified to the family level
and assigned to functional feeding groups according
to Tachet et al. (2010). Taxa were considered as
shredders when their diet was at least composed of
20% of coarse particulate organic matter. The
relative abundance of shredder taxa and shredder
taxa richness was calculated. Abundance was
expressed as number of individuals g~' leaf AFDM
and taxa richness and number of taxa per sample. In
addition, the abundance of SPEcies At Risk of being
impacted by chronically pesticide contamination
(SPEARcgticiae) Was computed for each site using
the freely available online SPEAR calculator (http://
www.systemecology.eu/spear).
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Data analysis

Exponential leaf breakdown rate (k) for each bag was
derived from the decay model (Wieder & Lang, 1982)
according to the formula: k = —In (M/M,)/t, where
M, is the initial AFDM, M, is the AFDM remaining,
and 7 is the exposure time (in days). Total (ki) and
microbial-driven (Kpjcrobe) breakdown rates were
calculated from CM and FM bags, respectively.
Invertebrate-driven breakdown rate (kjyvertebrate) Was
calculated from the difference between leaf AFDM
remaining in CM and FM bags at each experimental
unit. The kra/kmicrobe Fatio was used to evaluate shifts
in the relative contribution of shredders and microor-
ganisms to leaf breakdown (Gessner & Chauvet,
2002).

A Pearson correlation matrix taking into account
the leaf litter breakdown rates, abundance and richness
of total invertebrates and shredders, fungal biomass,
conidial production and taxa richness, SPEAR jcgticides
and the expressions of pesticides contamination (mTU
and sTU for both D. magna and algae) together with
ammonium as a potentially deleterious compound (cf.
Lecerf et al., 2006) was tested. Abundance of both
total invertebrates and shredders was logarithmically
transformed. Correlations were done using R (3.1.3
version). The significance threshold was set at
P < 0.05.

Results
Pesticides

Our sites exhibited a wide gradient of pesticide
concentrations as expressed in TUs (Table 1). Bou-
louze (S1) and Agros (S2) were the less contaminated
sites, and Rieu-Tort (S12) and Ayroux (S11) the most
contaminated sites, depending on considering toxicity
to D. magna or algae, respectively. Over all sites, the
range of pesticide contamination was wider consider-
ing algae (MTUyg,e: —4.89 to 0.80) than D. magna
(mTUp, ,agna: —5.60 to —1.81; Table S1). At each
site, mTU,jg,c Was higher than mTUp_,,4gnq, With the
Gimone (S3) site exhibiting the largest discrepancy
(—0.43 and —4.84, respectively). Values of the sTUs
and their patterns among sites were very similar to
those of mTU for both algae and Daphnia.
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The herbicides acetochlor (chloroacetamide) and,
to a lesser extent, oxadiazon (oxadiazole), isoproturon
(urea) and diuron (phenylurea) were clearly the most
important compounds, i.e. resulting in the highest
values of mTUyg. (Table S1). The highest
mTUp. ,uagna values were due to the carbamate
insecticide carbaryl, followed by the herbicide
isoproturon.

Leaf litter breakdown rates

Five out of the 144 leaf bags deployed at our 12 stream
sites [Boulouze (S1): one FM bag, Touch (S7) and
Rieu-Tort (S12): one FM and one CM bag] could not
be retrieved after 21 days. In CM bags, 43.3-66.1% of
the initial leaf litter mass was retrieved after 21 days.
This translated into total breakdown rates (k1)
ranging from 0.0198 = 0.0014 day™' (mean =+ SE;
Rieu-Tort, S12) t0 0.0413 £ 0.0058 dayfl (Boulouze,
S1, Fig. 1A). In FM bags, remaining leaf litter ranged
from 59.9 to 71.0% corresponding to microbial-driven
breakdown rates (kpicrope) Of 0.0247 £ 0.0023 day_1
(Girou, S9) and 0.0163 £ 0.00005 day*1 (Agros, S2),
respectively. As a result, invertebrate-driven break-
down rates (kinyertebrate) ranged from 0.0009 + 0.0004
day™' (Rieu-Tort, S12) to 0.0144 + 0.0023 day ™"
(Agros, S2), corresponding to 98—74% of initial litter
mass remaining after 21 days, which underlined the
almost null breakdown driven by invertebrates at the
former site. Both ki and Kinyerebraie €Xhibited a
decrease along the gradient of pesticide toxicity
(mTUp, ,44gnq) With linear relationships being signif-
jcant (2 > 0.25, P < 0.0001), whereas Kmicrobe
showed no clear trend (Fig. 1A). The increase in
pesticide toxicity thus coincided with a sharp decrease
of the total to microbial-driven breakdown rate ratio,
with the linear relationship being highly significant
(* = 0.30, P < 0.0001; Fig. 1B). Similarly, signifi-
cant patterns were also found for breakdown rates
expressed in degree-day (data not shown).

Leaf-associated decomposers

The fungal biomass associated with the remaining leaf
litter at day 21 ranged from 54.5 & 7.1 (Tescou, S4) to
1640 £ 9.6 mg g~ leaf AFDM (Gimone, S3)
(mean =£ SE), and conidial production of aquatic hypho-
mycetes from 0.32 £ 0.04 (Agros, S2) to 2.99 + 2.08
conidia pg ™' leaf AFDM day ™~ '(Sausse, S7; mean + SE)

164

0.05 A

® Kiotal

o
o
=

< Kmicrobe

kinvertebrate

0.03

0.02

0.01

Leaf breakdown rate (d-")

26 B
22
2
[
L
X 18
g
2
x
1.4 +
L4 l
AW
6 5 -4 -3 2 1
mTUD.magna

Fig. 1 A Total, microbial-driven and invertebrate-driven leaf
breakdown rates (mean + SE, n = 6) along the gradient of
maximum toxic units for Daphnia magna encountered in the 12
sites. B Total-microbial-driven breakdown rate ratio
(mean £ SE, n = 6) along the gradient of maximum toxic
units for Daphnia magna. The linear regressions were based on
all six experimental units per stream. Parameters of the linear
regression for total breakdown rate are y = —0.0051x
+ 0.0051, > = 0.25, P < 0.0001. Invertebrate-driven break-
down rate: y = —0.0031x — 0.0032, /* = 0.31, P < 0.0001.
Total-microbial-driven breakdown rate ratio: y = —0.2709x
+ 0.5204, r* = 0.30, P < 0.0001. The linear regression for
microbial-driven breakdown rate was not significant. The arrow
indicates the threshold defined by the European Union as the
ECsq of Daphnia divided by an assessment factor of 100 (EEC,
1991)

(Table S2). While the fungal taxa richness was around 12
species per stream (range 9-16), four of them occurred in
all sites, i.e. Alatospora acuminata Ingold, Flagellospora
curvula Ingold, Tetracladium marchalianum De Wild.
and Lemonniera aquatica De Wild. (Table S2). Three of
these species dominated the conidial production, with an
average contribution of 35.8% (£6.4, SE) for A.
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acuminata, 27.4% (£6.5) for F. curvula and 18.6%
(£3.9) for T. marchalianum.

The mean (£SE) abundance of invertebrates from
CM bags was 59.3 & 11.1 individuals g~' leaf
AFDM, with the minimum occurring at both Ayroux
(S11; 18.4 4+ 3.4) and Girou (S9; 18.4 £ 4.4) and the
maximum being 135.9 4 77.7 at Boulouze (S1), i.e.
the second and fourth most contaminated sites and the
less contaminated site regarding toxicity to Daphnia,
respectively (Table S3). The mean invertebrate taxa
richness per site was 15 with values ranging between 8
(Rieu-Tort, S12, the most contaminated site) and 26
(Gimone, S3, the third less contaminated site). Taxa
belonged to five classes (Arachnida, Clitellata,
Insecta, Gastropoda and Malacostraca), with insect
larvae being largely dominant. Asellidae was the only
family for Malacostraca as Hydrachnidiae was for
Arachnida. Gastropoda was represented by Hydrobi-
idae and Physidae, and Clitellata by Glossiphoniidae,
Oligochaeta and Planorbidae. Chironomidae was the
most abundant family, contributing in average (+SE)
to 69.7 & 6.8% of the total invertebrates [from
20.7 &+ 6.4% at Gimone (S3) to 96.2 &+ 13.2% at
Rieu-Tort (S12)]. Baetidae was the only other taxa
present in all sites, even though it only contributed to
3.2 £+ 1.3% of the total on average.

The mean (4+SE) abundance of shredders was
9.3 + 6.1 individuals g~ leaf AFDM, ranging from
04 +£0.2 to 752 £49.7 at Rieu-Tort (S12) and
Boulouze (S1), i.e. the most and less contaminated
sites, respectively. In average (£SE), shredders
accounted for 10.7 £ 4.5% of the total invertebrates
[3.2 + 2.4% at Rieu-Tort (S12) to 46.2 £ 5.1% at
Boulouze (S1)]. Shredders were only dominant at
Boulouze (S1), with Nemouridae individuals account-
ing for 51.1 & 34.3% of the total invertebrates (see
Table S3 for more information). Consistently, the
mean individual abundance from invertebrate families
at risk for pesticide (SPEAR ciciae) ranged from 56.2
(Boulouze, S1) to 7.5 (Rieu-Tort, S12).

Among-parameters correlations

Both kg and kigvertebrae Were significantly and
negatively correlated with mTUp  ,,400. (Fig. 1A)
and mTUg, (r < —0.77, P < 0.003; Table 2). The
ratios ktolal/kmicrobe (Flg IB) and kinvenebrale/kmicrobe
(data not shown) significantly decreased along the
TUp, juagna contamination. Both kio and Kinvertebrate
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were positively correlated with shredder abundance
(r>0.71, P < 0.010). Shredder taxa richness was
significantly related to  Kkipvertebrae (# = 0.72,
P = 0.009), and the relationship was close to be
significant with ki (r = 0.54, P = 0.068). Inverte-
brate and shredder abundances were also negatively
affected by TUs for D. magna (mTUp, ,4enq and
STUp, magnas ¥ < —0.75, P < 0.005) and shredder
taxa richness and abundance were negatively corre-
lated to TUs for algae (mTUyge and sTUjgqe;
r < —0.60, P < 0.040). No significant correlation
was observed between mTUs and kpjcrobe, N€ither with
other variables related with aquatic hyphomycetes, i.e.
fungal biomass and conidial production rate
(Table S3). However, positive correlations between
TUs for algae and conidial production rate occurred
(MmTUuge and  sTUggee; r > 0.53, P < 0.077,
Table 2), the non-significance being explained by
the high conidial production rate at Orbe, a poorly
contaminated site.

SPEAR cgiicige Was strongly and negatively corre-
lated to TUs related to D. magna (mTUp, ,,44na and
STUp, magnas ¥ < —0.76, P < 0.004, Table 2), and
positively correlated to invertebrate and shredder taxa
richness as well as invertebrate and shredder abun-
dances (r > 0.66, P < 0.018, Table 2). SPEAR pcicige
was not correlated with breakdown rates, but discarding
a site (Bergon: S10) led to significant correlations with
total and invertebrate-driven breakdown rates
(r=10.70, P =0.017; r =0.73, P = 0.012, respec-
tively). Finally, no correlation was found between
ammonia concentration and any response variable
(Table 2).

Discussion

The rate of alder leaf breakdown in our streams was
strongly affected by pesticide contamination, support-
ing our main hypothesis. Not only the lowest and
highest concentrations expressed as TUs (for D.
magna) coincided with the highest and lowest break-
down rates, respectively, but this pattern was also
consistent along the wide gradient of pesticide
concentrations found in our 12 streams. Overall, these
findings were consistent with previous results by
Schifer et al. (2007), even though their 2.4-fold
reduction in breakdown rate reported from farmland
streams in Western France was higher than the 2.1-
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Table 2 Correlation matrix between response variables (means of the six experimental units for each stream), toxicity parameters
and ammonium concentration, with Pearson correlation coefficient (bottom left) and P-values (top right) being displayed

kiotal Kmicrobial  Kinvertebrate  Mycelial Conidial Fungal taxa  Invertebrate Shredder taxa
biomass production rate  richness taxa richness richness
kiotal 0.557  <0.001 0.214 0.559 0.455 0.412 0.068
Kmicrobial 0.19 0.474 0.350 0.213 0.590 0.410 0.303
Kinvertebrate 091 -0.23 0.500 0.247 0.702 0.223 0.009
Mycelial 0.39 0.30 0.22 0.622 0.385 0.129 0.742
biomass
Conidial —0.19 0.39 —0.36 0.16 0.980 0.803 0.264
production
rate
Fungal taxa —-0.24 -0.17 —-0.12 —0.28 —0.01 0.829 0.690
richness
Invertebrate 0.26 —0.26 0.38 0.46 0.08 —0.07 0.009
taxa richness
Shredder taxa 0.54 —-0.32 0.72 0.11 —0.35 —0.13 0.72
richness
Invertebrate 0.64 0.01 0.59 0.52 0.06 —0.51 0.64 0.55
abundance®
Shredders 0.76 0.11 0.71 0.37 —0.45 —0.38 0.28 0.63
abundance®
SPEAR cgicide 0.52 —0.01 0.51 0.32 —0.07 —-0.24 0.67 0.66
STUp, magna —0.80 0.17 —0.84 —0.39 0.42 0.21 —0.6 —0.72
STU.1gae —0.76 0.18 —0.84 —0.01 0.56 0.25 —-0.26 —0.64
mTUp, uagna 0.81 0.13 —0.84 —0.42 0.36 0.26 —-0.59 —0.72
mTUygqc —0.77 0.13 —0.82 0.00 0.53 0.26 —0.22 —0.60
[N-NH,4] 0.06 0.26 —0.09 —0.04 0.53 —0.03 —-0.32 —0.33
Invertebrate ~ Shredders SPEARcgiicide  STUpmagna  $TUaigae  MTUpagna  MTUggee  [N-NHy4]
abundance®  abundance®
kiotal 0.026 0.004 0.086 0.002 0.004 0.001 0.003 0.847
Kmicrobial 0.972 0.724 0.966 0.604 0.574 0.691 0.696 0.416
Kinvertebrate 0.043 0.010 0.088 0.001 0.001 0.001 0.001 0.783
Mycelial biomass 0.081 0.241 0.310 0.210 0.982 0.173 0.994 0.900
Conidial production 0.863 0.142 0.832 0.177 0.060 0.256 0.077 0.078
rate
Fungal taxa richness 0.089 0.227 0.462 0.520 0.429 0.415 0.406 0.916
Invertebrate taxa 0.026 0.370 0.017 0.041 0.411 0.042 0.496 0.309
richness
Shredder taxa 0.063 0.027 0.018 0.009 0.026 0.009 0.040 0.301
richness
Invertebrate 0.013 <0.001 0.003 0.081 0.001 0.100 0.804
abundance®
Shredders 0.69 0.007 0.005 0.009 0.003 0.011 0.523
abundance®
SPEARcgicide 0.88 0.73 0.004 0.119 0.002 0.155 0.490
STUp. magna —0.78 —0.75 —0.76 0.003 <0.001 0.005 0.445
STU.lgae —0.52 —0.71 —0.47 0.78 0.005 <0.001 0.390
mTUp uagna —0.82 —0.78 —0.79 0.99 0.75 0.008 0.629
@ Springer
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Table 2 continued

Invertebrate ~ Shredders SPEARcgiicide  STUpumagna ~ $TUaigae  MTUp agna  MTUggae  [N-NHy4]
abundance®  abundance®
mTUygae —0.50 —0.70 —0.44 0.76 1.00 0.72 0.491
[N-NH,] —0.08 —0.21 —0.22 0.24 0.27 0.16 0.22

Bold cases indicate significant correlations

* Denotes logarithmic transformation

fold decrease observed in our streams. The higher
reduction in Schifer et al.’s study could however be
explained by their slightly wider range in TUs
(mTUp, uagna: —5.0 to —0.42), and specifically by
their higher extension towards higher toxicity (—0.42)
compared to those occurring in our SW French
streams (MTUp, ,uqgna: —5.6 to —1.8). Interestingly,
our total breakdown rates for alder leaf litter
(0.0198-0.0413 day ") also fit with the range reported
by Schifer et al. (2007) for the same leaf species in
French streams (0.008-0.067 day ') with our range
again being narrower, illustrating the relative con-
stancy of this endpoint when measured over compa-
rable conditions, i.e. agricultural and lowland streams.

If a mTUp, ,.40nq threshold of —3.5 is used to
discriminate streams affected by pesticide input from
unaffected ones (Schifer et al., 2007), then half of our
streams were impacted, resulting in a total breakdown
rate average reduction of 22% in those streams.
Nevertheless such a reduction, although close to the
first threshold of 25% proposed in Gessner & Chauvet
(2002), does not provide the highest evidence of
pesticide impact on leaf breakdown. Applying the
same MTUp_ 400, threshold to invertebrate-driven
breakdown rate led to a 58% reduction of the function
rate, a high value identical to that reported in Schéifer
et al. (2007), indicating a severe functional impair-
ment of the ecosystem (Gessner & Chauvet, 2002).
The loss of invertebrate diversity due to pesticide
contamination was reported at regional scale in
Germany and France both at species and family level
(e.g. with a loss of up to 42% of the recorded
taxonomic pool) by Beketov et al. (2013). Here, by
relying on leaf-associated invertebrates, we also show
a strong depletion of both shredder taxa richness and
abundance, which in our most contaminated stream
represented 60 and 0.5% of the values from the less
contaminated stream, respectively. The decrease in
shredders contribution to the invertebrate community,

@ Springer

167

directly translating into reduced leaf breakdown rate,
was remarkably consistent along our contamination
gradient (Table S3).

A major feature of our streams impaired by
pesticides was the shift from leaf breakdown co-
driven by microbial and invertebrate decomposers in
non-impacted streams to the control by microbial
decomposers only in impacted ones. Similarly, Piscart
et al. (2011) reported unaltered rates of microbial-
driven breakdown of alder leaf litter in benthic
habitats of two streams affected by farming and
vineyard and contaminated by pesticides and metals,
in contrast with invertebrate-driven breakdown, which
was severely impacted. Apart from the case where one
decomposer type is specifically targeted (e.g. inver-
tebrates by insecticides), very few examples, where
one type of decomposer is affected by a stressor, while
the other remains unchanged, are reported in the
literature. In the most documented case, e.g. nutrient
enrichment of stream water, the response of decom-
posers in leaf litter breakdown is not unimodal. Fungi
tend to be stimulated and invertebrates unchanged
under low—moderate nutrient enrichment (Ferreira
et al., 2006), while high eutrophication leads to
unaffected or decreased fungal activity and strongly
depressed invertebrate contribution (Baldy et al.,
2007; Woodward et al., 2012). Compensatory contri-
butions of both decomposer types resulting in unal-
tered total breakdown rates have been reported for the
clearance of woody riparian vegetation in the Euro-
pean streams (Hladyz et al.,, 2010). In the present
study, the response of both microbial and invertebrate
decomposers over the whole pesticide gradient was
remarkably unimodal. At least for invertebrates, this is
supported by the constant decrease in both abundance
and numbers of taxa with increasing pesticide toxic-
ity, resulting in their gradually lower involvement in
leaf breakdown. These effects were observed across
various situations where pesticides were present in
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mixtures of compounds differing in identity, type,
concentration and toxicity. Even though it is difficult
to draw any conclusion from such naturally complex
conditions, these patterns suggest a potentially high
sensitivity of invertebrates to the three pesticide types
(herbicide, insecticide and fungicide) prevailing in
our streams. When considering effects on litter-
associated insect taxa, like the midges Chironomidae,
our records suggest that insecticides mixtures were
even more toxic than determined on the standard
species D. magna. As an example, the ECso of
imidacloprid for Chironomus tentans Fabricius
(3.4 pg 17!, ECOTOX database) was 27,070 times
lower than for D. magna, potentially resulting in
higher TUs than indicated in Table 1 for four of our
streams [Sausse (S7), Bergon (S10), Ayroux (S11),
and Rieu-Tort (S12)]. Similarly, relying on the lowest
reported ECsy of carbaryl, i.e. the pesticide that
determined the highest TU for D. magna in our study
[—1.81, Rieu-Tort (S12)], for C. tentans (1.6 pg 17",
ECOTOX database), would lead to an even higher
mTU (—1.20) for invertebrates in this stream.

The higher sensitivity of invertebrates can be due to
the conjunction of direct (i.e. exposure to toxicant) and
indirect (i.e. feeding on contaminated mycelia and leaf
matter) effects like documented in Flores et al. (2014).
Actually, our experimental design did not allow to
discriminate the consequences of shredder taxa loss
and altered feeding activity, both of which potentially
resulting in depressed leaf consumption. If the drastic
decrease in shredder abundance at our contaminated
sites could, per se, explain most of the reduction of
litter fragmentation, an inhibition of the feeding
activity of shredders that survived pesticide effects
cannot be precluded. Bundschuh et al. (2013) reported
that the amphipod Gammarus fossarum Koch when
briefly exposed to pesticide mixture at field relevant
concentrations, i.e. with the same order of magnitude
as those occurring in our streams, exhibited a 35%
decreased feeding rate on alder leaf litter (low
exposure scenario). A stonefly, Pteronarcys comstocki
Smith, showed a feeding rate on alder leaves impaired
by 27% in outdoor streams, due to low-concentration
pulses of the insecticide imidacloprid (Pestana et al.,
2009). Similarly, although not related to pesticide but
cadmium exposition, increasing concentrations of this
stressor resulted in decreased alder leaf mass loss and
decreased feeding by a caddisfly shredder, Sericos-
toma vittatum Rambur, and a midge collector,
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Chironomus riparius Meigen (Campos et al., 2014).
Importantly, C. riparius was reported to consume alder
leaves in the absence of shredders, and thus to switch
from collector to shredder feeding mode. Such sub-
lethal effects with direct impact on leaf processing rate
may have occurred in our study, where chironomids
dominated invertebrate assemblages, especially in the
most contaminated streams. The extent of which the
depressed feeding activity of shredders in our contam-
inated sites contributed to the observed reduced
breakdown rate however remains difficult to quantify,
given the mixture of potentially inhibiting compounds
complicated by the interactions among leaf consumers.
Such an inhibitory effect, synergistically combined
with the altered feeding activity caused by a contam-
inated leaf resource (Bundschuh et al., 2013; Flores
et al., 2014), is however susceptible to occur in the
frequently encountered situations where pesticide
toxicity do not compromise invertebrate survival.

In contrast, fungal decomposers appear to be
tolerant to a wide range of molecule types and
concentrations. In particular, leaf-associated fungi
are poorly sensitive to insecticides (e.g. Dalton et al.,
1970), at concentrations where invertebrate detriti-
vores are strongly if not totally repressed (Suberkropp
& Wallace, 1992; Kreutzweiser et al., 2009; Thomp-
son et al., 2015). Based on the toxicity to the used
standard test organisms, herbicides were the predom-
inant pesticides in our streams. Mecoprop was found
to negatively affect leaf-associated biomass of an
aquatic hyphomycete species (Bermingham et al.,
1998), but this effect occurred at concentrations at least
>1000 times higher than those occurring in our
streams (Table S1). Two herbicides, paraquat and 2,4-
DB, did not inhibit the growth of three aquatic
hyphomycetes at concentrations below 10 mg 17
(Chandrashekar & Kaveriappa, 1989). Freshwater
hyphomycetes appear to be relatively tolerant to
glyphosate (the second most frequent pesticide in
our streams). Fungicides generally produced effects
on fungal activity and leaf breakdown at concentra-
tions lower than the other pesticides, but these
concentrations were again found to be higher than
those in our agricultural streams (Chandrashekar &
Kaveriappa, 1989). In contrast with our study, Ras-
mussen et al. (2012b) reported a 50% reduction in
microbial leaf breakdown rate in streams affected by a
mixture of pesticides comprising fungicides at rela-
tively high toxicity levels. However, this result relied

@ Springer



Hydrobiologia

on reference streams located in forested areas versus
impacted streams in agricultural areas, thus differing
from our study all based on the agricultural streams.
We cannot thus preclude that background levels of
toxicants (as well as other stressors) occurred even in
our less impacted streams, which are normally not
present in forested streams. An additional factor of
discrepancy in Rasmussen et al. (2012a) is the nature
of leaf litter, beech, a refractory species compared to
the labile alder. Refractory leaf species are often
reported to exacerbate the response to stressors (e.g.
Lecerf et al., 2005). Leaf-associated microorganisms
in Rasmussen et al. (2012a) were limited in assimi-
lable carbon resource, which could have made them
more sensitive to pesticide contamination leading to
lower kpicrobe in contaminated streams. Moreover, due
to their slower breakdown, the exposure of beech leaf
litter in the contaminated stream was longer, further
enhancing the response to contamination. Artigas et al.
(2012) reported impaired structure and functioning of
leaf-associated microbial communities due to tebu-
conazole, a fungicide also found in our streams but at
concentrations ca. 50 lower (Table S1). Our streams
contained four compounds (azoxystrobin, carben-
dazim, epoxiconazole and tebuconazole), which,
based on the same extrapolation as in Rasmussen
et al. (2012a) for fungicide toxicity to aquatic fungi
(Dijksterhuis et al., 2011), exhibited moderate toxicity
to fungi within a relatively narrow range across our
sites (MTUgypgi: —2.53 to —2.09). These intermediate
values are consistent with the apparently unaltered
fungal activity in our study, being further supported by
a plausibly higher resistance of both structure and
functioning of aquatic hyphomycete to fungicides
compared to non-microbial communities (Maltby
et al.,, 2009). In addition, the absence of effects on
fungal decomposers may simply result from our study
period, i.e. late winter, as fungicides are predomi-
nantly applied during spring and summer (e.g.
Fernandez et al., 2015) most likely resulting in the
strongest effects during that time, combined with a
possible higher resilience of aquatic fungi due to their
short life-cycle. Nevertheless, in the absence of
extensive data on aquatic hyphomycete sensitivity to
fungicides, it must be pointed out that standard algae
toxicity tests and even the existing fungal data in the
literature (Dijksterhuis et al., 2011; aquatic fungi, but
not aquatic hyphomycetes) may not reflect fungicide
toxicity to leaf-associated fungal decomposers and
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should be used with caution. As an illustration, a
recent study showed microbial endpoints related to
leaf litter breakdown to be drastically more sensitive
towards fungicides than standard algae toxicity tests
(Zubrod et al., 2015). Relying on total fungicide
concentrations instead of mTU,jg,. did not however
result in any significant correlation against micro-
bial/fungal endpoints of our dataset (data not shown).
In contrast to the apparently low fungal sensitivity, the
invertebrates that ingest mycelia exposed to pesticides
generally show much more depressed activity and
survival. This phenomenon is exacerbated by com-
pensatory mechanisms when shredders increase their
consumption of leaves due to reduced nutritional
quality caused by lower leaf-associated microbial
biomass (Rasmussen et al., 2012¢). In our streams,
however, no depressed biomass of fungal decom-
posers was observed and a slight stimulation of fungal
reproductive activity was even detected, which may
indirectly result from depressed grazing by leaf-
associated macroinvertebrates. In addition, an influ-
ence of modified fungal community structure, i.e.
modified nutritional resource for shredders (Gon-
calves et al., 2014), cannot be precluded. The higher
abundance of F. curvula, a highly palatable species,
together with the lower abundance of L. aquatica and
T. marchalianum, two unpalatable species, in the most
contaminated streams (Table S2) would tend to
nutritionally compensate for the unfavourable envi-
ronment. All these suggest that the deleterious effects
on invertebrate decomposers were more related to
their direct exposure to pesticides than affected by
trophic cascades.

While microbial-driven breakdown was unaffected
by our gradient of pesticides, this lack of sensitivity
was apparently further supported by the absence of
correlation between TUs and both leaf-associated
fungal biomass and conidial production rate. Correla-
tion of conidial production rate with both mTU ;e
and sTUgg,c in our study was however close to be
significant (P = 0.077 and 0.060, respectively), with
the positive relationships showing that the reproduc-
tive activity of fungi tended to be stimulated by an
increased pesticide toxicity to algae. The same stim-
ulatory effect of various toxicants, sometimes at high
concentrations, on conidial production rate has been
reported in the literature, e.g. with copper (Roussel
et al., 2008). This has generally been attributed to the
lower competition for substrate and/or lower predation
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by invertebrates (Bérlocher, 1980). Both mechanisms
may have been involved here. Some herbicides were
present at high levels in our streams (e.g. acetochlor,
mTU,gae: 0.80), most probably inducing a lower
development of algae (Morin et al., 2010) and a
decreased competition with fungi in their colonization
of leaf blades. Besides, the strongly depressed abun-
dance of shredders (together with other functional
feeding groups such as scrapers) in our most contam-
inated streams may have led to a reduced pressure on
the development of reproductive structures and coni-
dial release from leaf surfaces. Consistently with this
hypothesis, the dramatic reduction in invertebrate
abundance led to an increased conidial production by
aquatic hyphomycetes in the manipulated stream
reaches that received the insecticide methoxychlor
(Suberkropp & Wallace, 1992). In microcosm studies,
aquatic hyphomycetes even show enhanced growth at
low insecticide concentrations, i.e. values however
exceeding by several orders of magnitude the concen-
trations found in the present study. The same stimu-
lation has been reported with other pesticides (e.g.
herbicide; Tsui et al., 2001) as well as other toxicants,
suggesting that fungi may use them as sources for their
metabolism. Nevertheless, it must be stressed that
these stimulatory effects were unlikely on fungal
biomass, whereas they probably affected reproductive
activity, and they did not translate into enhanced
microbial-driven breakdown rate.

In their review, Peters et al. (2013) concluded that
the reduction in leaf breakdown due to toxicants was
generally more pronounced in studies when inverte-
brate occurred compared to those where microorgan-
isms were the only decomposers. The imbalance
between leaf litter decomposers was markedly evident
in our streams where the abatement in invertebrates’
involvement along the pesticide gradient was not
paralleled by a drop in microbial contribution. The
loss of invertebrates’ contribution was not compen-
sated by an increased activity of microorganisms. It
must be emphasized that leaf-associated bacterial
activity was not assessed in our study and differential
responses of bacteria and fungi, which may eventually
result in stable microbial-driven breakdown, cannot be
ruled out. Bacterial leaf decomposers are generally
reported to occur at late decomposition stages (Baldy
et al., 2007), and thus the interference of bacteria with
fungi or other decomposers was unlikely and bacterial
contribution to leaf processing probably marginal
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during our experimental period. As a consequence of
the unbalanced decomposers response, kiotar/Kmicrobe
and kinvertebrate/ Kmicrobe Tatios were found to be partic-
ularly appropriate to describe the functional impair-
ment. This was also supported by the very high
correlation between these ratios and TUs in our
streams. Detecting changes in relative contribution
of decomposers in ecosystem function even in cases of
apparently unaltered rate (i.e. when the activities of
decomposer types are compensated each other)
strongly argue for the application of such metrics in
stream health monitoring.

The effects of pesticides on leaf decomposers and
breakdown rates were similarly pronounced when
toxicity was expressed in cumulative (sTU) and peak
(mTU) terms. Consistently with previous findings (e.g.
Von der Ohe et al., 2009), this suggests that one
pesticide drove most of the TUs even though the pre-
eminently toxic pesticides differed among our streams
(data not shown). Overall this may imply a simply
additive effect of the various pesticides, as supported
by results on fungicide/insecticide combined effect on
leaf-associated fungi and shredder (Flores et al.,
2014). Again, using proper tests involving leaf-
associated fungal decomposers, especially when con-
sidering both direct and indirect effects to higher
trophic level, i.e. shredders (Zubrod et al., 2015), may
lead to a more realistic picture of fungicide toxicity.
Interestingly, SPEAR qiiciae Was also strongly related
to pesticide contamination (Liess & Von der Ohe,
2005) with the identification to family level being
sufficient to detect impact (Beketov et al., 2013),
which gives credit to insights into the functional
structure of macroinvertebrate assemblages with
regard to toxic effects. Breakdown rates and
SPEAR cgicide Were, however, not correlated as in
Schifer et al. (2007). This lack of correlation was due
to a single site, Bergon (S10), which exhibited
diversified macroinvertebrate assemblages on leaf
litter (Table S3), despite its heavy contamination
resulting in the second highest value of SPEAR -
cide 1In our dataset. Moreover, the consideration of
invertebrates associated with decomposing leaves in
our study, and not the whole invertebrate community
presumably more representative of the exposure to
pesticides (Schifer et al., 2007), may explain the
(slight) discrepancy between both studies. Indeed,
while both breakdown rates and SPEAR ,gcige calcu-
lated from litterbags responded to pesticide

@ Springer



Hydrobiologia

contamination measured in our sites, this finding
should be taken with caution since both metrics can be
influenced by confounding factors like morphological
habitat degradation (Bunzel et al., 2013) or other
anthropogenic disturbances (Hagen et al., 2006;
Englert et al., 2015). It remains that the correlation
of both metrics with pesticide contamination strongly
suggests that pesticides were the main stressors in our
agricultural streams. In particular, ammonium, which
was potentially suspected to contribute to toxicity
towards invertebrates in farmland streams was not
correlated with decreased breakdown rates, although
concentrations at some sites [e.g. Sausse (S8)] could
have been deleterious to leaf-shredding invertebrate
taxa (Lecerf et al., 2006). Unlike the SPEAR cgicide
index, a stressor-specific metric that has been demon-
strated to be invaluable in situations of pesticide
contamination, leaf breakdown rates respond to a wide
range of chemical stressors including pesticides and
other contaminants, point and diffuse pollutions as
well as hydromorphological, biological and other
environmental disturbances (Webster & Benfield,
1986; Gessner & Chauvet, 2002). In contrast to
isolated studies on single compounds and target
organisms, which fail to reproduce realistic situations,
such a functional approach based on litter breakdown,
an integrative ecosystem-process involving a variety
of non-target organisms at different trophic levels, is
particularly appropriate to evaluate ecologically rele-
vant impacts, i.e. immediate and long-term effects of
low concentrations of chemical mixtures usually
present in the natural environment. In addition, we
found that the impairment of the ecosystem function-
ing occurred along a range of pesticide concentrations
all below the threshold defined by the European Union
as the ECsq of Daphnia divided by an assessment
factor of 100 (EEC, 1991; cf. arrow in Fig. 1),
confirming that such an approach is not sufficiently
sensitive to reveal ecosystem dysfunctioning (Peters
et al., 2013). Our work has stressed the importance of
disentangling microbial- and invertebrate-driven
breakdown rates as ratios of total to microbial-driven
breakdown rates were here the most pertinent metric to
detect the ecosystem functioning impairment. Future
research should evaluate whether this metric is
similarly discriminant when using other leaf species
and for other stressors, together with the relevance of
other ecosystem processes, possibly involving other
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non-target organisms, to assess the effect of pesticide
contaminations.
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TITLE:

Evaluation of the functional integrity of lotic ecosystems in southwestern France

ABSTRACT:

The aim of this thesis was to document, at regional scale (SW France), the application of litter
decomposition and associated metrics as a proxy of functional integrity of stream ecosystems. The
Introduction exposed the underlying arguments, mainly relying on (1) the importance of this ecosystem
process, which provides most carbon sources to the aquatic food web, and (2) the need to
complement the structural metrics routinely used in biomonitoring schemes by a functional
component.

Chapter | dealt with the capacity, by using litter decomposition, to discriminate the effects of
pesticides from other stressors in 12 agricultural streams selected along a contamination gradient. The
decomposition rate was twice as low in the most contaminated site compared with the less
contaminated one, and the relationship was monotonous along the gradient. Only the activity of
invertebrate decomposers was affected, translating into the switch from a decomposition co-
dominated by invertebrates and microorganisms in the less contaminated sites to a process only
achieved by microorganisms in the most contaminated ones. Taxonomic richness and density of
invertebrate decomposers together with a specific indicator based on invertebrate traits followed the
same trends as the invertebrate-driven decomposition rate, kinvertebrate, while fungal biomass,
sporulation rate and taxonomic richness remained unaffected. Consequently, the presence of
pesticides compromised leaf breakdown, as microbial decomposers did not compensate for the
invertebrate decomposers decline. This occurred while pesticides concentrations even in the most
contaminated stream were under the European Union’s Uniform Principles thresholds for targeted
species. This study showed that litter breakdown, particularly the ratio of total to microbial-driven
breakdown rate, is a pertinent proxy to assess the functional integrity of pesticide-contaminated
streams.

Chapter Il compared the biological evaluation, as routinely undertaken in monitoring schemes from
structural indicators based on invertebrates (IBGN and 12M2) and diatoms (BDI), with the functional
indication based on litter decomposition. No correlation was found between structural and functional
indicators on 58 streams, whereas the 3 structural indicators were strongly correlated each other.
Redundancy analysis showed a negative relationship between ktotal or kinvertebrate and the
proportion of cultures in the riparian corridor, while kmicrobial responded to the same environmental
parameters (substratum coarseness, temperature) as structural indicators. The lack of correlation
between invertebrate-based structural metrics and kinvertebrate suggested that disturbances,
depending on their nature and/or intensity, differentially impair community composition and community
activity in organic matter processing.

In the view of proposing functional metrics, Chapter Ill concerned the distribution patterns of
decomposition parameters on our study sites together with reference sites from the literature. Strong
links were detected between decomposers community, decomposition rate and environmental
settings, as exemplified by positive correlations between ktotal or kinvertebrate and detritivores
abundance, kmicrobial and fungal biomass or sporulation rate, and the ratios ktotal/kmicrobial or
kinvertebrate/kmicrobial and the abundance of decomposers. We propose a rating grid of stream
ecosystem functional quality crossing two entries, ktotal and kinvertebrate/kmicrobial. At the regional
scale, this grid shows that litter decomposition is more affected in its invertebrate component than in
the microbial one.

The Discussion exposes the main results in context and opens to perspectives, particularly about the
question of reference sites. In conclusion, our results strongly argue for a crossed evaluation of
ecological quality of running waters, as formalized by a chart with structure x fonction double entry.

KEYWORDS: decomposition of plant litter; river; evaluation of anthropogenic impacts;

functional integrity; ecological assessment
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RESUME FRANCAIS :

L’évaluation écologique des cours d’eau ne prend pas en compte les différents processus
qui y sont réalisés, faute d’indicateur disponibles. L’objectif de cette these a été de
documenter l'utilisation de la décomposition des litieres végétales d’origine terrestre comme
indicateur de lintégrité fonctionnelle des rivieres de plaine et de piedmont suivies par
'Agence de 'Eau Adour-Garonne.

Partie 1. Sur une douzaine de sites suivis pour la pollution par les pesticides, le taux de
décomposition est divisé par deux entre le site le moins et le plus contaminé, entrainant le
passage d’'une décomposition co-assurée par les invertébrés et les microorganismes dans
les sites les moins contaminés a un processus réalisé seulement par les microorganismes
dans les sites les plus contaminés, compromettant le processus dans les riviéres les plus
contaminées. Cette altération est observée a des concentrations en pesticides pourtant
inférieures aux seuils fixés par I'Union Européenne.

Partie 2. Sur 58 sites qui maximisent I'amplitude des classes de qualité écologiques,
'absence de corrélation observée entre les indices biologiques basés sur les invertébrés
(IBGN, 12M2) et les diatomées (IBD) et le processus de décomposition suggére que les
perturbations, selon leur nature et/ou leur intensité, alterent différentiellement la composition
des communautés et les activité de transformation de la matiére organique.

Partie 3. Une grille d’évaluation de la qualité fonctionnelle des riviéres croisant deux
variables, ktotal et le ratio kinvertébré/kmicrobien est proposée a partir de 84 sites de suivi et
de sites de référence tirés de la bibliographie. Cette grille montre qu’a 'échelle régionale, le
processus de décomposition est plus affecté dans sa composante liée a lactivité des
invertébrés qu’a celle liée aux microorganismes. En suivant les critéres d’évaluation de la
Directive Cadre sur I'Eau, cette grille d’évaluation met en évidence que seulement 28 % des
sites étudiés atteindrait un bon état fonctionnel.

Cette thése a permit de documenter la réflexion menée sur le développement d’indicateurs
fonctionnels et plaide pour linclusion de la décomposition des litieres végétales dans
I'évaluation évaluation écologique par une approche croisée, telle que formalisée par un
graphique structure x fonction a double entrée.
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