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RESUME

Pendant longtemps, la biodiversité a été caractérisée uniquement par la diversité taxonomique, c’est-a-
dire par le nombre et la composition en especes des assemblages. Cependant, la biodiversité ne peut étre
résumée uniquement a cette composante, car elle ne prend pas en compte les caractéristiques
écologiques des especes. Plusieurs facettes peuvent décrire la biodiversité dont la diversité fonctionnelle
qui permet de considérer les traits écologiques des espéces et donc leur réle dans le fonctionnement des
écosystemes. Cependant, peu d’études ont décrit cette facette de la biodiversité a large échelle, ni ses
liens avec la diversité taxonomique et ses réponses face aux changements globaux.

Les objectifs de cette thése sont donc de 1) décrire et comprendre la distribution de la diversité
fonctionnelle des assemblages de poissons d’eau douce a 1’échelle globale et de 2) quantifier les
conséquences des activités humaines sur les facettes taxonomique et fonctionnelle de la biodiversité.
Pour cela, nous avons construit une base de données de traits morphologiques de plus de 9000 especes
de poissons d’eau douce, distribuées dans plus de 1000 bassins versants a travers le monde.

Nous avons mis en évidence que la diversité fonctionnelle est trés variable et faiblement corrélée a la
diversité taxonomique a I'échelle mondiale. Par exemple, les écosystémes Néotropicaux tres diversifiés,
abritent plus de 75% de la diversité fonctionnelle mondiale alors que les écosystémes d’Afrique ou
d’Asie, également riches en espéces, abritent moins d’un quart de la diversité fonctionnelle. Une telle
situation est expliquée par les traits fonctionnels uniques portés par les especes de certains ordres de
poissons Néotropicaux qui contribuent a accroitre la diversité fonctionnelle de cette région. La diversité
fonctionnelle des différentes zones biogéographiques est de plus inégalement vulnérable a 1’extinction
des especes menacées, puisque I’Europe ou I’ Amérique du Nord pourraient perdre entre 35% et 45% de
leur diversité fonctionnelle, alors que la zone Néotropicale apparait moins sensible avec seulement 10%
de sa diversité fonctionnelle portée par les espéces vulnérables.

Nous avons également montré que les introductions d’espéces non-natives dans de nombreux bassins
versants a travers le monde, ont contribué a modifier profondément les patrons historiques de
biodiversité. En effet, les introductions d’espéces ont favorisé une homogénéisation taxonomique des
faunes de poissons dans le monde qui s’accompagne d’une diminution du nombre d’espéces uniques
dans les assemblages les plus pauvres. Ces changements sont en grande partie dus & un effet
prépondérant de quelques especes non-natives fortement introduites dans le monde. De plus, les espéces
non-natives ont contribué a augmenter fortement la diversité fonctionnelle des assemblages, de 150%
en moyenne, soit une augmentation 7 fois plus importante que celle reportée pour la diversité
taxonomique (de 20% en moyenne). Cela démontre la forte sensibilité de la diversité fonctionnelle des
assemblages de poissons face aux changements de composition d’espéces et la nécessité de considérer
la diversité fonctionnelle pour appréhender les conséquences des activités humaines actuelles et futures.

Ces résultats contribuent a enrichir les connaissances sur la biodiversité du clade de vertébrés le plus
riche et auront donc des implications en termes de conservation de la biodiversité et de gestion des
écosystémes d’eau douce.

MOTS-CLES : poissons d’eau douce ; macro-écologie ; diversité taxonomique ; diversité
fonctionnelle ; alpha diversité ; béta diversité ; introductions ; extirpations.

DISCIPLINE ADMINISTRATIVE : ECOLOGIE

INTITULE ET ADRESSE DU LABORATOIRE :

Laboratoire Evolution & Diversité Biologique (EDB) — UMR 5174 (CNRS/UPS)
Université Paul-Sabatier, Batiment 4R 1

118, route de Narbonne

31062 TOULOUSE CEDEX 9 - France




AUTHOR: Aurele TOUSSAINT
TITLE: FUNCTIONAL DIVERSITY OF FRESHWATER FISH: PATTERNS, DETERMINANTS
AND CONSEQUENCES OF HUMAN ACTIVITIES

SUPERVISORS: Sébastien BROSSE & Sébastien VILLEGER

ABSTRACT

Biodiversity is often characterized only through its taxonomic facet, i.e. the number and list of species
present in assemblages. However, recent studies show that biodiversity can not be summarized only by
this facet because it does not reflect the ecological characteristics of the species. Several facets can
describe biodiversity as functional diversity that allows considering the ecological traits of species and
thus their role in ecosystem functioning. However, few studies have described this facet of biodiversity
at large scale, its links with the taxonomic diversity and its responses to global change.

The objectives of this thesis is to 1) describe and understand the distribution of the functional diversity
of freshwater fish assemblages at the global scale and 2) quantify the consequences of human activities
on both taxonomic and functional biodiversity facets. Towards these aims we have built a morphological
traits database for more than 9,000 species of freshwater fish occurring in more than 1,000 river basins
across the world.

We have demonstrated that functional diversity is unequally distributed across the world and weakly
related to the taxonomic diversity at global scale. For example, species-rich Neotropical rivers host more
than 75% of the global functional diversity whereas the African or Asian rivers, also rich in species, host
less than a quarter of the world functional diversity. Such a situation is explained by the functional
uniqueness supported by some species of Neotropical fish orders that contribute to increase the
functional diversity of this region. The functional diversity of the different biogeographic realms is also
unequally vulnerable to extinction of endangered species, as Europe or North America could lose
between 35% and 45% of their functional diversity, while the Neotropical realm appears less sensitive
with only 10% of its functional diversity supported by vulnerable species.

We also showed that the introduction of non-native species in many river basins across the world have
contributed to profoundly changing the historical patterns of biodiversity. Indeed, species introductions
have promoted a taxonomic homogenization of fish faunas across the world accompanied by a decrease
in the number of unique species in the poorest assemblages. This change is largely due to the overriding
effects of few non-native species largely introduced worldwide. In addition, non-native species have
contributed to significantly increase the functional diversity of assemblages by 150% on average, up to
7 times greater than that reported for taxonomic diversity (20% on average). This demonstrates the high
sensitivity of the functional diversity of fish assemblages face to changes in species composition and the
need to consider the functional diversity for understanding the impact of current and future human
activities.

These results contribute to the knowledge on the biodiversity of the richest vertebrate clade and
therefore have implications in terms of biodiversity conservation and management of freshwater
ecosystems.

KEY-WORDS: freshwater fish; macroecology; taxonomic diversity; functional diversity; alpha-
diversity; beta-diversity; introduction; extirpation.
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Chapitre |

INTRODUCTION
GENERALE




“N;us sommes de Joetits vers, Zorba, de tout, tout petit vers sur la Joetite

feui[(e d'un arbre gigantesque. Cette petite fem’ffe est notre Terre. Les autres
feuiffes sont les étoiles que tu vois se mouvoir dans [a nuit. Nous cheminons
sur notre petite feui[fe en [examinant anxieusement. Nous [a humons, elle
sent bon ou mauvais. Nous la goutons, elle est comestible. Nous tapons
dessus, elle résonne et crie comme un étre vivant. de(ques hommes, les y(us
intré]oia(es, arrivent J’usqu'au bout de [a feui[(e. De [a, nous nous Joencﬁons,
[es yeux gmna(s ouverts, les oreilles tendues, vers e vide. Nous fre’missons.
Nous devinons au-dessous de nous feﬁ(myant précipice, nous entendons de
loin en loin le bruissement des autres feui((es de larbre gigantesque, nous
sentons la séve monter des racines de [‘arbre et notre coeur se gonf(er. Ainsi
yencﬁés sur [abime, de tout mnotre corps, de toute notre dme, nous

fm’ssonnons de terreur.”

Nikos Kazantzakis, Alexis Zorba, 1946



I.1. La biodiversité menacée par le changement global

1.1.1. Qu’appelle-t-on biodiversité ?

Une des caractéristiques actuelles les plus frappantes de la Terre est sa remarquable
diversité biologique, estimée entre trois et plus de 80 millions d'espéeces dont
seulement 1,75 millions d'especes sont actuellement décrites (Groombridge et
Jenkins 2002 ; May 2011 ; Mora et al. 2011). Cette diversité biologique, ou biodiversité,
désigne non seulement le nombre d’espéces, mais représente également des notions
plus larges allant de la variation génétique au sein de chaque espéce jusqu’a la
diversité des écosystémes (Gaston 1996). Cette biodiversité, en interaction avec les
processus physiques et chimiques, fournit de nombreux services a I'humanité, comme
la production d'aliments et de matériaux, la purification de l'eau et de l'air, la
formation des sols et la séquestration du carbone (Christensen et al. 1996 ; Daily
1997 ; Hooper et al. 2005 ; Worm et al. 2006). Les étres humains dépendent fortement
de cette biodiversité et du fonctionnement des écosystemes qui régissent en grande

partie leur existence (Costanza et al. 1997 ; Chapin et al. 2000 ; Naeem et al. 2012).

1.1.2. Les activités humaines sont responsables de la perte de biodiversité la
plus importante depuis 65 millions d’années

Depuis plusieurs millénaires et I'avénement de |'agriculture au Néolithique, les
Hommes ont une emprise sans commune mesure avec aucun autre animal sur
I'environnement (Pimm et al. 1995 ; Vitousek et al 19974, b ; Chapin et al 2000). Sous
I'effet de I'amélioration des techniques et de I'augmentation exponentielle de la
population humaine de ces derniers siecles, 'empreinte des activités humaines sur
I’environnement s’est considérablement accrue et diversifiée (Chapin et al. 1998 ;

Cardinale et al. 2012).



Les habitats naturels, convertis en habitats urbains et agricoles, subissent une forte
pression anthropique sous forme de fragmentation et de destruction (Vitousek et al.
1997b ; Butchart et al. 2012). A cela s’ajoute la pollution de I'environnement et le
réchauffement climatique (Figure 1 ; Sanderson et al. 2002 ; MEA 2005) a travers les
rejets de nutriments tels que I'azote ou le phosphore, les pluies acides, I'acidification
des océans, la redistribution des ressources en eau et I'augmentation du dioxyde de

carbone atmosphérique (Vitousek et al. 1997b, Figure 1).
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Figure 1. Représentation synthétique des causes et conséquences des activités
humaines sur les changements globaux. (Adapté de Vitousek et al. 1997b)

Ces activités humaines ont conduit a une disparition d’espéces de plus en plus
importante au cours des derniers siecles, une tendance en notable accélération ces
derniéres décennies (Barnosky et al. 2011). Bien que le processus d’extinction des

especes soit un processus naturel et continu (Raup 1991), les activités humaines ont



engendré, depuis 10 000 ans, un taux d’extinction de 100 a 1 000 fois supérieur aux

taux estimés dans les archives fossiles (Pimm et al. 1995 ; Chapin et al. 1998).

Parallelement aux extinctions d’espeéces, les activités humaines, au travers des
échanges commerciaux, ont favorisé I'introduction d’espéeces dans des écosystemes
ou elles n’étaient pas présentes naturellement (Mooney et al. 1986 ; Vitousek et al

1997b ; Sala et al 2000 ; Mooney & Cleland 2001 ; Leprieur et al. 2008a).

Figure 2. La biodiversité menacée autour du globe. La carte représente les impacts
des activités humaines sur la biodiversité des écosystémes aquatiques d’eau douce.
En rouge, les zones fortement menacées, en bleu les zones faiblement impactées par
les activités humaines. (D’aprés Vérosmarty et al. 2010)

Ces modifications de composition des assemblages d’espéces a travers les
introductions et les extirpations d’espéces se sont produites a un rythme trés rapide
(quelques centaines d’années), sans commune mesure avec les rythmes évolutifs de
spéciation et d’extinction (en milliers voire en millions d’années) (Vitousek et al.
1997a ; Barnosky et al. 2011). De plus, au sein de ce laps de temps court, il existe une
différence entre le temps d’introduction (quelques années) et le temps d’extirpation
d’une espece (plusieurs décennies). En effet, il faut plus de temps pour que I’'ensemble

des individus d’'une espéce disparaissent d’'un environnement que pour qu’une



population viable s’y installe. Ce retard du processus d’extinction par rapport au
processus d’introduction amene aujourd’hui a observer une augmentation de la
richesse spécifique locale dans de nombreux assemblages a travers le monde. Ce
phénomeéne est particulierement bien illustré chez les poissons d’eau douce, ou la
plupart des assemblages ont vu leur richesse spécifique augmenter sous I'effet des
introductions d’espéeces non-natives alors que le nombre d’espéces éteintes reste
faible (Leprieur et al. 2008a). Cependant, il est probable que le nombre extinctions
d’espéces augmente fortement dans les prochaines décennies, processus appelé

dette écologique (Srinivasan et al. 2008).

Les extinctions, tout comme les introductions rapides d'espéces suscitent des
inquiétudes non seulement pour des raisons éthiques, esthétiques ou économiques
(Pimentel et al. 2000, 2005), comme la perte d'organismes emblématiques ou ayant
potentiellement une valeur agricole et économique potentielle ou une source de
remedes médicaux non encore découverts mais aussi pour des raisons écologiques,
notamment en termes de fonctionnement des écosystemes (Naeem et al. 2012). Ainsi,
identifier et prévoir les conséquences écologiques de ces modifications des
assemblages représentent aujourd’hui un enjeu prioritaire dans la lutte contre la
perte de biodiversité (Figure 2 ; Barnosky 2011 ; Ceballos 2015). Il est aujourd’hui
urgent, dans un contexte de changement global d’améliorer la compréhension du role
de la biodiversité afin de comprendre et d’anticiper les réponses des écosystemes a
ces perturbations sans précédent (Cooke 2004 ; Dudgeon et al. 2006 ; Woodward et
al. 2010 ; Vorosmarty et al. 2010).

Pour cela, les écologues ont cherché a comprendre la fagcon dont la biodiversité
pouvait affecter le fonctionnement des écosystemes mais également leur stabilité et
leur résilience face aux changements (Tilman 1997). Depuis les premieres
observations de Darwin (1859) d'un effet positif de la diversité biologique sur la
productivité des écosystémes (voir Hector & Hooper 2002), ces questions ont été, et
restent des sujets centraux en écologie (Loreau et al. 2001; Hooper et al.

2005 ; Thuiller et al. 2005 ; Loreau & Mazencourt 2013 ; Lefcheck et al. 2015).
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Cependant, méme si les conséquences de I'extinction et de I'introduction d’espéces
sont débattues depuis prés de 40 ans, elles restent sujettes a controverse
(McNaughton 1977 ; Doak et al 1998 ; Tilman 1999 ; Diaz 2001). Dans ce contexte, les
écosystémes aquatiques ont été largement étudiés en raison de leur importance

écologique et des fortes pressions humaines qui les affectent (Loreau et al. 2001).

1.1.3. Les écosystémes d’eau douce sont les plus menacés

Les milieux aquatiques continentaux sont a I'origine d’un grand nombre de services
écosystémiques comme l'approvisionnement en eau douce, la péche, les transports
ou le tourisme, indispensables au fonctionnement de nos sociétés (MEA 2005). Les
écosystémes d’eau douce permettent également de contribuer a la bonne qualité des
eaux et a réguler les inondations (Brauman et al. 2007). Depuis les premiéres sociétés
humaines, la grande majorité des villes se sont construites au bord de cours d’eau ou
de lacs, leur permettant un acces a I'eau potable, a la péche et au commerce par voies
fluviales, ce qui explique une pression anthropique forte et de longue date sur les
écosystémes aquatiques d’eau douce. La gestion des ressources en eau constitue un
enjeu économique mondial qui géneére plusieurs milliards de dollars de revenus par
an, soit pour la production d’eau potable (et son recyclage), soit pour la production
d’énergie (barrages, refroidissement des centrales nucléaires) ou pour soutenir
I'agriculture et les industries (par exemple les papeteries, les aciéries ou les
blanchisseries) trés consommatrices en eau. Ces enjeux font peser une pression
économique forte et croissante depuis la fin du XXéme siécle sur la biodiversité et

I’état écologique des écosystemes d’eau douce (Costanza et al. 1997).
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1.1.4. La biodiversité des poissons d’eau douce

Les organismes inféodés aux milieux aquatiques d'eau douce sont parmi les plus en
péril a I’échelle planétaire (Jenkins & Boulton 2003) alors qu’ils représentent environ
40% de la diversité des eucaryotes (Strayer & Dudgeon 2010). Bien que le nombre
précis d’especes de poissons reste a déterminer, il existe actuellement plus de 30 000
especes décrites (Fishbase, Froese & Pauli 2013), ce qui représente plus de la moitié
des especes de vertébrés connus. Les poissons d’eau douce constituent pres de la
moitié des espéces de poissons (entre 40 et 43% selon Eschmeyer 2005 et Nelson
2006). Environ 13 000 espéces de poissons d’eau douce vivent dans les lacs, les riviéres
et les fleuves qui ne couvrent que 1% de la surface de la Terre. Selon ['Union
Internationale pour la Conservation de la Nature (IUCN 2014), 25% de ces espéces
évaluées sont considérées comme menacées d'extinction (Hermoso et al. 2011 ;

Hilton-Taylor et al. 2009).

A I’heure actuelle, la péche représente le premier pdle d’exploitation des ressources
vivantes dans le monde, avec 150 millions de tonnes de poissons péchés en 2010 (FAO
2012), en particulier dans les pays en développement (FAO 2007). Les poissons d’eau
douce représentent par exemple plus de 40% des apports protéiques dans plusieurs
grands pays d’Asie du Sud (Briones et al. 2006 ; FAO 2012). En plus d’étre une
ressource alimentaire indispensable aux populations les plus pauvres, les poissons
d’eau douce sont également sous pression commerciale importante. L’aquariophilie
généere entre 10 et 20 milliards d’euros de chiffre d’affaire pour 350 millions de
poissons vendus chaque année (Sales & Janssens 2003 ; Helfman 2007). De méme, on
estime que la péche récréative compte pour 4% environ des prises de poissons dans

le monde, pour une valeur de 100 milliards d’euros par an (Helfman 2007).
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1.2. Etudier les patrons historiques de biodiversité pour mieux
évaluer les conséquences des activités humaines

Un prérequis pour comprendre les conséquences des activités humaines sur des
changements de biodiversité est de comprendre les processus qui déterminent et
maintiennent la diversité dans les écosystemes, en I'absence de pressions
anthropiques. La biodiversité peut étre appréhendée a de multiples échelles spatiales.
Le choix du grain et de I'étendue spatiale est dépendant des processus écologiques

étudiés et des hypothéses testées (Huston 1999 ; Gaston 2000 ; Whittaker 2001).

Nous aborderons ici uniquement les processus agissant a larges échelles, c’est-a-dire
a des grains spatiaux allant du bassin versant au continent, qui seront analysés sur des
étendues allant du continent a I'ensemble du globe (Wiens & Donoghue 2004 ;
Pennings & Silliman 2005). En effet, de récentes études ont montré qu’analyser les
patrons de biodiversité a larges échelles constituaient un outil performant pour
comprendre les assemblages d’espeéces et leurs déterminants (Chase 2003 ; Leibold et
al. 2004 ; Cottenie 2005 ; Gaston & Blackburn 2008). De méme, dans un contexte de
changement global, les études de macro-écologie constituent d’excellentes bases de
travail pour mettre en évidence les conséquences des activités humaines sur

I’ensemble de la planéte.

Les études de macro-écologie n’ont pas seulement un intérét scientifique en termes
de recherche fondamentale. Dans un objectif de conservation de la biodiversité, de
plus en plus nécessaire aujourd’hui, ce type d’études pourrait permettre de mettre en
place des mesures de gestion et de protection de I'’environnement a I’échelle globale

(Brown 1995 ; Kerr 1997 ; Brown & Lomolino 2000 ; Chase 2003).

Cependant, analyser et comprendre la biodiversité a I’échelle globale s’est révélée une
tache complexe. En effet, le concept de biodiversité englobe un ensemble de facettes,

telles que la diversité taxonomique, la diversité fonctionnelle et la diversité
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phylogénétique (Peres-Neto & Cumming 2010 ; Heino 2011 ; Logue et al. 2011). Ces
trois facettes de la biodiversité n‘ont pas bénéficié de la méme attention dans les

études de macro-écologie.

La premiere approche pour mesurer la biodiversité a été de considérer la diversité
taxonomique, c’est-a-dire le nombre et la composition en espéeces des assemblages.
Cette mesure est un indicateur permettant d’analyser la structure des assemblages et
ses déterminants, tout en ayant I'avantage d’étre facilement mesurable (Naeem 2002,
2003 ; Magurran 2005). A I'heure actuelle, la plupart des études de macro-écologie,
et en particulier celles sur les poissons d’eau douce, sont ainsi basées sur cette
diversité taxonomique pour décrire la structure des assemblages (Lévéque et al.

2008 ; Oberdorff et al. 2011).

1.2.1. Les déterminants de la diversité taxonomique a I’échelle globale

A l'échelle globale, la diversité taxonomique des poissons d’eau douce est trés
inégalement répartie (Oberdorff et al. 1997 ; Zhao et al. 2006 ; Habit et al. 2012). Six
zones biogéographiques ont été identifiées sur la base de leur ressemblance en terme
de composition spécifique (Figure 3 ; Berra 2001). Chaque zone abrite une faune
distincte (Lévéque et al. 2008) qui résulte de leur isolement au cours de I'histoire
géologique de la Terre. La séparation des zones biogéographiques par des océans, par
des montagnes ou par des déserts a eu pour conséquences d’isoler les faunes de
poissons d’eau douce qui ont donc connu une évolution distincte au cours du temps,
conduisant ainsi aux patrons de biodiversité taxonomique observés aujourd’hui

(Lévéque et al. 2008).

La grande majorité des espéces de poissons d’eau douce vit dans les zones tropicales
et subtropicales (Néotropicale, Afrotropicale et Orientale). La zone Néotropicale (qui
regroupe I’Amérique centrale et I’Amérique du Sud) possede la plus grande richesse

en espéces (4035 selon Léveque et al. (2008)), soit plus d’1/3 des espéces de poissons
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d’eau douce connues (Nelson 2006). La zone Afrotropicale (Afrique sub-saharienne et
Madagascar) et la zone Orientale (Asie du Sud et du Sud-Est) abritent également une
forte diversité taxonomique (2938 et 2345 espéces, respectivement). Les zones
tempérées ont au contraire une diversité taxonomique faible (1844 espéces en zone
Paléarctique et 1411 en zone Néarctique). Enfin la zone Australasienne abrite une tres

faible diversité (261 especes).

Neotropical

Figure 3. Découpage des six zones biogéographiques pour les faunes de poissons
d’eau douce. Les frontieres de chaque zone sont indiquées en traits gras, telles que
définies par Lévéque et al. (2008) et Balian et al. (2008). (D’apres Brosse et al. 2013)

La plupart des clades de poissons (ordres ou familles) n’existent que dans une ou deux
zones biogéographiques. Les Characiformes (tétras et cardinaux), par exemple,
regroupent des espéces tropicales uniqguement présentes dans les zones Néotropicale
et Afrotropicale. A I'inverse les salmonidés, regroupent des espéces d’eau froide,
adaptées aux climats tempérés des zones Paléarctique et Néarctique. Seuls quelques
groupes trés diversifiés ont une distribution plus large, comme les Siluriformes
(poisson-chats), les Perciformes présents dans les six zones biogéographiques ou les
Cypriniformes (absents uniquement en zone Néotropicale). Ces trois ordres de

poissons représentent, a eux seul, plus de 50 % des especes de poissons d’eau douce.
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1.2.2. Les déterminants régionaux de la diversité taxonomique

Au sein de chaque zone biogéographique la diversité taxonomique est également trés
inégalement répartie (Lévéque et al. 2008 ; Oberdorff et al. 2011). Certains grands
bassins versants renferment une tres forte diversité taxonomique, par exemple le plus
grand et le plus riche, ’Amazone abrite plus de 1800 espéces. Quelques autres grands
fleuves dans le monde abritent une forte richesse spécifique, comme par exemple le
Congo (environ 800 espéces), le Mékong (environ 700 espéces), le Yangtze (environ
350 espéces) ou encore le Mississippi (environ 250 especes) (Lévéque et al. 2008 ;

Oberdorff et al. 2011).

Les poissons d’eau douce étant inféodés aux milieux aquatiques d’eau douce, leur
dispersion d’un bassin versant a un autre est un phénomene rare. Les bassins versants
sont séparés les uns des autres par des barrieres infranchissables aux espéces et
peuvent étre considérés comme « des fles dans un océan de continents » (Oberdorff
etal. 2011). Il est ainsi possible d’étudier les patrons de distribution des poissons d’eau
douce dans le contexte de la théorie de la biogéographie insulaire de Mc Arthur et

Wilson (1963, 1967).

Basé sur cette théorie, le nombre d’espéces présentes au sein d’un bassin versant peut
étre appréhendé comme le résultat de conditions environnementales passées et
actuelles qui ont structuré les assemblages d’espéces (Jackson et al. 2001). Plusieurs
études ont ainsi déterminé le réle des variables environnementales pour expliquer les
patrons de diversité taxonomique. En particulier, trois grandes hypothéses ont été
testées. A partir de ces hypothéses, Oberdorff et al. (2011) ont montré que la richesse
spécifique des assemblages de poissons d’eau douce résulte d’une interaction entre
ces 3 hypotheses, non-exclusives, qui explique une forte part de la variabilité

spécifique a cette échelle (Figure 4).
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Figure 4. Importance relative des 3 principales hypothéses proposées pour expliquer
la richesse spécifique des assemblages de poissons d’eau douce a I’échelle des
bassins versants. Chaque cercle illustre une hypotheése (liée a I'aire, au climat et/ou
aux processus historiques) expliquant les niveaux de biodiversité. Les valeurs
représentent les contributions propres de chaque hypothése ainsi que les
contributions partagées (Adapté de Oberdorff et al. 2011).

En premier lieu, I'hypothése « aire-espece » (Preston 1962) prédit que plus la surface
d’un bassin versant est élevée, plus le nombre d’espéces qu’il renferme est grande.
Plusieurs explications ont pu étre avancées pour expliquer cette relation positive
entre aire et nombre d’especes. La taille des bassins versants peut jouer sur le taux de
spéciation et le taux d’extinction, mais également sur la diversité d’habitats au sein du
bassin versant, favorisant la maintenance de différentes espéces avec des conditions
écologiques différentes. La zone Néotropicale, par exemple, regroupe la plus grande
diversité d’espéces, en particulier dans les grands bassins versants tel que I’Amazone
(Lundberg et al. 2000 ; Berra 2001 ; Reis et al. 2003 ; Lévéque et al. 2005 ; Lévéque et
al. 2008). Ces zones sont caractérisées par une plus grande diversité d’habitats, entre
les zones montagneuses a I'ouest en téte de basins et les grandes plaines tropicales a
I’est dans la partie avale, favorisant la maintenance d’un plus grand nombre d’espéces

(Guégan et al. 1998).
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La seconde hypothése « énergie-espéce » (Wright 1983 ; Williamson et al. 1988)
prédit que plus il y a d’énergie disponible, plus le nombre d’espéces qui coexistent est
grand. L'énergie disponible peut favoriser une plus forte richesse spécifique a travers
2 processus. Ainsi, Wright (1983) considére I'énergie comme un facteur qui détermine
les ressources disponibles et donc comme un facteur de productivité en soi, alors que
Turner et al. (1987) et Currie (1991), par exemple, considerent |'énergie comme un
facteur qui détermine les limites physiologiques de I'espéce. Dans le premier, il est
attendu qu’une variable telle que la production primaire nette soit un prédicteur
important de la richesse en espeéces alors que dans la seconde, les variables liées a la
température ou a I'énergie solaire disponible seraient prédominantes (Hawkins et al.

2003).

Enfin, une troisieme hypothese « historique » (Whittaker 1977) prédit une relation
positive entre la richesse spécifique et une stabilité climatique au cours des temps
géologiques. Cette hypothése met en évidence I'importance de la connectivité entre
les bassins versants dans le maintien d’une forte richesse spécifique (Ward et al.
2002 ; Fullerton et al. 2010). Lors de périodes de glaciations, par exemple, les
populations sont isolées pendant des phases plus ou moins longues. Les bassins
versants libres de glaces conservent ainsi une forte diversité taxonomique (zones
tropicales ou zones refuges en Europe) alors que les bassins pris dans les glaces voient

leur faune disparaitre.

En Europe, les patrons de gradient de richesse et d’endémisme montrent un effet des
événements historiques, comme les glaciations du Quaternaire (Olden et al. 2006 ;
Reyjol et al. 2007). En effet, les zones Méditerranéennes ou d’Europe centrale ont
joué le réle de refuge pendant la derniéere glaciation au Pléistocene (21 000 ans) et
conservent aujourd’hui une forte diversité taxonomique (Reyjol et al. 2007), comme
le Danube (>100 especes soit environ 50% des especes présentes en Europe, Maitland
2000). Plus on s’éloigne de ces zones, plus la richesse spécifique des assemblages

diminue, ce qui témoigne d’une défaunation drastique durant les derniéres glaciations,
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suivie d’une recolonisation graduelle depuis les zones refuges vers les bassins qui ont

été pris dans les glaces ou isolés (Reyjol et al. 2008 ; Hugueny et al. 2010).

Ce type de processus est également observé pour les faunes d’Amérique du Nord
(Griffiths et al. 2010), ou la région du Mississipi a joué un role de refuge pendant la
derniere glaciation et conserve aujourd’hui une forte diversité taxonomique

(Oberdorff et al. 1997).

En revanche dans les zones tropicales, non prises dans les glaces pendant les
glaciations du Pléistocéne, un autre effet a pu conduire a une défaunation de certains
bassins versants. En effet, les zones tropicales ont également souffert des
changements climatiques du Pléistocéne, au travers de sécheresses accrues,
accompagnées d’une baisse du niveau des océans (Hulme 1992). Cependant la perte
d’espéces due a la sécheresse est restée a des niveaux inférieurs a celle connue dans
I’'hémisphere nord sous I'effet des glaciations et ont ainsi permis de conserver une

plus grande richesse spécifique.

1.3. Quelles sont les conséquences des activités humaines sur la
diversité des assemblages de poissons ?

Les activités humaines ont modifié les patrons historiques de diversité taxonomique,
favorisant les introductions d’espéces dans des bassins versants ou elles n’étaient pas
présentes historiquement (Elton 1958 ; Vander Zanden 2005 ; Vitousek 1997b ; Taylor
& Irvin 2004 ; Clavero & Garcia-Berthou 2005 ; Byrnes et al. 2007 ; Clavero 2011 ;
Strayer 2012). Il existe deux types d’introductions d’espéces. Soit de facon
intentionnelle dans un but commercial (par exemple pour l'aquaculture), récréatif
(pour la péche) ou encore comme prédateur d’un autre organisme (comme la
gambusie, Gambusia affinis, introduite en Australie au début du XXe siecle pour tenter

de bio-réguler les populations de moustiques, Beatty & Morgan 2013). Soit de fagon
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involontaire, via I'ouverture de canaux entre des bassins versants ou via le transport

d’organismes dans les ballasts des bateaux (Rahel 2007 ; Leprieur et al. 2008a).

Actuellement, un quart des cours d’eau du globe ont une faune ichthyologique
composée de 25% ou plus d’espéces non-natives (Leprieur et al. 2008a). Cependant,
toutes les régions du monde n’ont pas été affectées de la méme facgon. Les
introductions sont plus fréquentes dans les zones ou les activités humaines sont les
plus importantes (Vitousek et al. 1997b ; Cincotta et al. 2000 ; Vérésmarty 2011). Ces
régions fortement peuplées ou les échanges commerciaux sont trés développés sont
plus enclines a subir des introductions d’espéces non-natives, et leur établissement a
été facilité dans des écosystemes déja dégradés par I’'Homme (Gozlan 2010). Dans les
milieux fortement anthropisés, comme I'Europe, I’Amérique du Nord ou I’Asie du Sud-
Est, les assemblages de poissons d’eau douce ont été considérablement modifiés par
I'introduction d’espéces provenant de différentes localités a travers le monde

(Leprieur et al. 2008a ; Olden et al. 2006).

En s’établissant, ces espéces non-natives peuvent devenir invasives et modifier la
faune et flore locale et avoir des conséquences sur le fonctionnement des
écosystémes (Lodge 1993 ; Simberloff 1996 ; Parker et al. 2001 ; Sakai et al. 2001 ;
Simon & Townsend 2003 ; Diaz et al 2007). Ainsi, parmi les 620 espéces listées par
I"lUCN comme éteintes, Clavero & Garcia-Berthou (2006) estiment que 20% sont dues
aux introductions d’espéces. Les activités humaines, a travers la surexploitation des
milieux et la dégradation des habitats, ont également conduit a la disparition ou la
mise en danger de disparition d’especes (Hermoso et al. 2011; IUCN 2014).
Cependant, le nombre d’extirpations d’espéeces de poissons d’eau douce reste faible
a I'échelle globale comparé au nombre d’introductions d’espéces (Leprieur et al.

2008a ; Gozlan 2010).

Le changement global de diversité taxonomique résulte de ces deux phénomeénes (Sax
& Gaines 2003). Bien qu’a I’heure actuelle, le nombre d’espéces extirpées reste faible,

il est probable qu’il augmente au cours des prochaines décennies sous |'effet des
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pressions anthropiques et des destructions d’habitats qui menacent d’extinction un

grand nombre d’espéces (Essl et al. 2010 ; VanderZanden 2005 ; Hulme et al. 2009).

Les introductions et extirpations d’espéces n’ont pas seulement changé la richesse
spécifique (alpha diversité), elles ont également modifié le degré de ressemblance
entre les communautés (béta diversité) (Rahel 2000 ; Olden et al. 2008 ; Villéger et al.
2011). Sous l'effet des extirpations et des introductions d’especes, les faunes de
poissons d’eau douce montrent une tendance globale a s’Thomogénéiser, c’est-a-dire
a devenir de plus en plus similaires en terme de composition d’espéces (Rahel 2000 ;
Olden 2006 ; Villéger et al. 2011). Cette tendance générale masque en réalité
plusieurs types de changement entre les assemblages. En effet, seul 30%, en moyenne,
des paires d’assemblages s’"homogénéisent, 50% ne changent pas et 20% deviennent
méme plus différentes (ce qui correspond au processus de différentiation) (Villéger et
al. 2011). Une telle situation suggere que les introductions d’espéces ont conduit a
des changements complexes des patrons de biodiversité contraints par I'identité et le
nombre des espéces natives et introduites. |l est donc nécessaire de comprendre le
role des déterminants et en particulier le role des introductions d’espéces non-natives
sur ces patrons de dissimilarité. Puis, dans un objectif de conservation, la prochaine
étape est de comprendre le role propre de I'identité des espéces non-natives sur ces

patrons de changements taxonomiques de béta diversité.

1.4. La biodiversité ne se limite pas a la diversité taxonomique

Jusqu'a présent, la biodiversité des poissons d’eau douce a surtout été étudiée a
travers le prisme de la diversité taxonomique. Cependant, I'étude de la diversité
taxonomique n’a pas permis d’élucider certains processus qui contribuent a expliquer
la biodiversité a I’échelle du globe, par exemple comprendre le role relatif de chaque
espéce dans le fonctionnement des écosystémes. Se focaliser sur le seul nombre

d’espéces en ne tenant compte que de leur identité taxonomique pour décrire la
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biodiversité écarte de fait toute considération de leurs caractéristiques biologiques

(Green et Vascotto 1978 ; Ernst et al 2006 ; Petchey et Gaston 2006 ; Violle et al. 2007).

Or, il est évident que les espéces ne sont pas des entités équivalentes en terme de
réle dans le fonctionnement des écosystémes (Diaz et al. 2001 ; Lamouroux et al.
2002 ; McGill et al. 2006 ; Diaz et al. 2007). Pour prendre en compte cet aspect, le
concept de biodiversité est aujourd’hui développé au travers de différentes facettes
(Figure 5). En plus du nombre et de I'identité des espéces (c’est-a-dire la diversité
taxonomique), les assemblages peuvent étre décrits par la diversité des traits
écologiques des espéces (c’est-a-dire la diversité fonctionnelle, Rosenfeld 2002 ;
Violle et al. 2007) ou par le degré de relation de parenté entre les espéces (c’est-a-

dire la diversité phylogénétique, Srivastava et al. 2012 ; Miinkemdiller et al. 2012).

Facteurs Pressions

environnementaux

- Physico-chimie
- Ressources

- Habitats

- Connectivité

|

Assemblages

environnementales

- Eutrophisation
- Perte d’habitat
- Péche

- Introductions

. Extirpations

historiques

Assemblages
actuels

Taxonomique
- Nombre d’especes
- Identité des espéces

Fonctionnelle

- Diversité de traits
- Unicité des traits

Phylogénétique
- Relation de parenté
entre les espéces

Figure 5. Déterminants et mesures de la biodiversité. La composition historique en
espéces des assemblages est influencée par des facteurs environnementaux et est
modifiée par des pressions environnementales. Trois types de mesures permettent
d’analyser et comprendre la structure des assemblages (historiques et actuels) :
Taxonomique, Fonctionnelle et Phylogénétique.
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Durant cette derniére décennie, I'attrait porté aux caractéristiques des espéces a
permis I’émergence d’une nouvelle discipline, la biogéographie fonctionnelle, issue de
I’écologie fonctionnelle et de la biogéographie, et qui a notamment fait I'objet d’un
numéro spécial de la revue PNAS en 2014 (Violle et al. 2014 ; PNAS n° 111 (vol. 38)).
Cette discipline est aujourd’hui reconnue par les scientifiques comme une voie
prometteuse pour décrire et comprendre la distribution des caractéristiques
écologiques des especes a I'échelle des assemblages (Hoeinghaus 2007 ; Weiher et al.
2011). De plus, elle permet d’identifier les conséquences des activités humaines et
peut donc certainement apporter des informations complémentaires a la facette

taxonomique (Violle et al. 2014).

1.4.1. La diversité fonctionnelle

L’étude de la diversité fonctionnelle a large échelle a permis de mettre en évidence
une facette de la biodiversité distincte de la diversité taxonomique (Devictor et al.
2010). A I'échelle d’un assemblage, la diversité fonctionnelle représente 'ensemble
des traits fonctionnels des espéces présentes au sein d’un assemblage (Violle et al.

2007 ; Villéger et al. 2008).

Les approches basées sur la diversité fonctionnelle se sont considérablement
développées ces dernieres années (Rosenfeld 2002 ; McGill et al. 2006 ; Verberk et al.
2008 ; Webb et al. 2010 ; Mouillot et al. 2011 ; Heino 2013 ; Mason & De Bello 2013).
Le concept de diversité fonctionnelle a été utilisé pour décrire des patrons de
distribution (Wiescher et al. 2012 ; Logez et al 2013 ; Pease et al. 2012 ; Marzin et al.
2013 ; Lujan et al. 2013 ; Lamanna et al. 2014) ou des patrons de prédation (Schuldt
et al. 2012), quantifier les réponses face aux changements globaux (Schwartz et al.

2011) ou aux invasions biologiques (Moodley et al. 2013 ; Azzurro et al. 2014).
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1.4.2. Comment décrire fonctionnellement les espéces ?

Violle et al. (2007) définissent le concept de trait fonctionnel comme tout trait
morphologique ou physiologique ou phénologique ayant un effet sur la fitness des
organismes (a travers la croissance, la reproduction et la survie). Il est cependant
complexe d’identifier quels sont les traits fonctionnels pertinents pour représenter le
role des especes dans les écosystemes. En effet, pour la plupart des organismes, en
particulier les vertébrés, un trait fonctionnel peut étre impliqué dans plusieurs
fonctions écologiques (Tilman et al. 1997 ; Diaz et al. 2006 ; Violle et al. 2007 ; Flynn
et al. 2009 ; Dolédec & Statzner 2010 ; Cadotte et al. 2011 ; Culp et al. 2011). La vision,
par exemple, intervient dans la prédation, la locomotion ou la recherche de
partenaires sexuels (Mayfield et Levine 2010 ; Pausas et Verdu 2010). Mais l'inverse
est également vrai. Ainsi, une fonction écologique, comme la nage ou la nutrition fait
intervenir tout un ensemble d’organes qui sont autant de traits fonctionnels

potentiels.

Cette complexité est un obstacle majeur a la description et au développement des
approches fonctionnelles chez les animaux. De ce fait, a I’'heure actuelle, les études de
diversité fonctionnelle restent majoritairement cantonnées a des petites échelles
spatiales (locales ou régionales), car il est encore difficile de décrire les traits
fonctionnels pour beaucoup d’espéces. Il existe peu de groupes de vertébrés pour
lesquels les attributs écologiques d’une large gamme d’espéces sont décrits (Ricklefs
2012 sur les passereaux ; Mazel et al. 2014 sur les mammiféres ; Mouillot et al. 2014

pour les poissons marins récifaux).

En ce qui concerne les poissons d’eau douce, des traits fonctionnels tels que la taille
des espéces, la taille et la forme des organes (internes ou externes), des traits
d’histoire de vie ou bien encore des traits comportementaux (activité des individus,
d’organisation sociale (grégarisme)) ont permis de décrire la diversité fonctionnelle
des assemblages poissons d’eau douce a I'échelle locale (bassins versants) ou

continentale (Eros 2009 ; Paese et al. 2012 ; Keck 2014 ; Villéger et al. 2013). Mais les
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traits utilisés varient entre les différentes études selon le grain, le nombre d’espéces

étudiées et la localité.

1.4.3. Quels traits pour caractériser la diversité fonctionnelle des poissons
d’eau douce a large échelle ?

Depuis plus de 30 ans, de nombreuses études ont décrit le réle écologique des
poissons d’eau douce a travers leurs traits fonctionnels (Gatz 1979 ; 1981 ; Winemiller
1991 ; McGill et al. 2006 ; Hoagstrom et al. 2008 ; Webb et al. 2010 ; Hugueny et al.
2010). Cependant, la notion de diversité fonctionnelle restait trés centrée sur une
notion de groupes fonctionnels liée au concept de guilde (Blondel 2003). La plupart
des études d’écologie fonctionnelle des poissons ont mis I'accent sur la fonction de
nutrition pour en déduire I'impact de la prédation sur le transfert des proies ou des
éléments nutritifs (Stergiou & Karpouzi 2001; Hoey & Bellwood 2008). Ainsi,
caractériser les especes de poissons par des groupes était certes une avancée en
écologie fonctionnelle, mais restait encore un découpage grossier et difficilement
généralisable a une large échelle. En effet, identifier ces traits nécessite une bonne
connaissance écologique des especes. Or, pour de nombreuses espéces de poissons
d’eau douce dans le monde, nous n’avons aucune information sur leur écologie et/ou

leur mode de vie.

Les caractéristiques morphologiques ont recu la plus grande attention pour inférer les
stratégies écologiques. La relation entre la forme et les fonctions écologiques des
poissons a été étudiée pour de nombreux traits morphologiques (Gatz 1979, 1981 ;
Moyle & Senanayake 1984). Keast & Webb (1966) étaient parmi les premiers a
discuter les conséquences écologiques des variations morphologiques chez les
poissons d’eau douce. En particulier, en reliant la taille de l'intestin des poissons a
leurs régimes alimentaires, qui permet de différencier des espéces herbivores,

carnivores et omnivores (Gatz 1981 ; Castillo-Rivera et al. 1996).
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De maniére plus générale, plusieurs fonctions biologiques des poissons peuvent étre
reliés a leurs caractéristiques morphologiques, en particulier des comportements de
nutrition et de locomotion. La taille et la forme des nageoires renseignent sur la force
de propulsion qui confére au poisson une capacité d’accélération pour échapper au
prédateur ou capturer une proie et sur sa capacité a manceuvrer dans des habitats

complexes.

Certains de ces traits sont a I’heure actuelle répertoriés dans la base de données en

ligne Fishbase (http://www.fishbase.org) ou dans des bases de données restreintes a

une région du monde (par exemple : FishTraits, en Amérique du Nord, Frimpong &
Angermeier 2009). Mais peu d’informations sont actuellement disponibles a I'échelle
globale prenant en compte la majorité des 13 000 especes de poissons d’eau douce
actuellement décrits, et seule la longueur maximale du corps est disponible pour plus

de 8000 espéces de poissons d’eau douce (Blanchet et al. 2010 ; Froese et Pauly 2013).

I.5. Problématique de la these

Cette thése a pour principal objectif de décrire et de comprendre la distribution
historique de la diversité fonctionnelle des assemblages de poissons d’eau douce a
I’échelle globale et de quantifier les conséquences des activités humaines sur cette
facette de la biodiversité. Comme nous I'avons vu précédemment, les patrons de
diversité taxonomique ont fait I'objet de nombreuses études depuis le début des
années 1990, mais il n’existe pas d’étude a I’échelle globale de la diversité

fonctionnelle chez les poissons d’eau douce.

Pour cela, nous avons mis en place une base de données de traits morphologiques
pour plus de 9000 espéces (Chapitre Il). Ainsi, cette base de données (appelée
FishMORPH) nous a permis de quantifier les patrons et les déterminants de la facette
morphologique de la diversité fonctionnelle des assemblages de poissons d’eau douce

a I’échelle mondiale et d’explorer les conséquences des perturbations anthropiques
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sur les patrons globaux de diversité fonctionnelle. Dans tout le manuscrit, le terme
« diversité fonctionnelle » fera référence a la facette morphologique de la diversité

fonctionnelle décrite a partir de la base de données FishMORPH.

Jai ainsi étudié, dans un premier temps, comment la diversité fonctionnelle est
corrélée aux patrons de diversité taxonomique a I’échelle globale (Chapitre III). A
cette échelle, j'ai quantifié les déterminants des patrons de diversité fonctionnelle

ainsi que leurs vulnérabilité face a la perte d’espéces potentiellement vulnérables.

Jai ensuite quantifié les conséquences des activités humaines sur les patrons
historiques de diversité fonctionnelle a I'échelle des bassins versants et analysé la
contribution des déterminants des changements de diversités taxonomique et
fonctionnelle (Chapitre IV). Pour cela, j’ai déterminé le role de chaque espéce non-
native dans les changements de béta diversité taxonomique, et en particulier identifié
guelles sont les espéces responsables des processus d’homogénéisation et de
différenciation taxonomique des faunes de poissons a I’échelle du globe (Chapitre IV.
1). Puis, j’ai quantifié les impacts des introductions d’espéces non-natives et des
extirpations d’especes natives sur la diversité fonctionnelle (Chapitre 1V.2) en les

comparant a ceux induits sur la diversité taxonomique.

Enfin, je synthétise les principaux enseignements des études développées dans cette
thése (Chapitre V) afin de l'inscrire dans un contexte plus général sur l'intérét de
I'utilisation de la diversité fonctionnelle dans les études de macro-écologie mais
également vers des perspectives plus appliquées, en termes de conservation de la
biodiversité. Je propose ensuite deux grandes perspectives permettant de prolonger
ce travail. L'une porte sur des questions scientifiques soulevées par les résultats de
cette these et qui ouvrent de futures pistes de recherche. La seconde,
méthodologique, porte sur des pistes d’amélioration de la base de données construite

au cours de cette thése visant a intégrer de nouveaux traits fonctionnels.
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Les 2 chapitres qui représentent le corps de cette thése (Chapitres Il et IV) sont
organisés sous forme de 4 articles scientifiques rédigés en anglais (3 ont été publiés
dans des journaux scientifiques et 1 est en préparation). Pour chacun de ces articles,
j’ai décrit le contexte, les principaux résultats et les conclusions sous forme d’un
résumé détaillé en francais. J'ai également ajouté des encadrés aidant a la

compréhension méthodologique des analyses effectuées.
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Figure 6. Représentation synthétique des objectifs de la thése.
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” 1 oute (a nature orgam'que est unepreuve ininterrom}oue cfe

Cidentité ou de Pindissolubilité de la forme et du contenu. Les
yﬁénoménes moryﬁofagiques et }Jﬁysio(ogiques, la forme et la

fonction se conditionnent réciyroquement ”

Friedrich Engels, Dialectique de la nature, 1883
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Afin de mesurer la diversité taxonomique et fonctionnelle des assemblages de poissons d’eau
douce a I'échelle globale et de tester nos hypotheses écologiques, nous avons d’une part
utilisé une base de données d’occurrences des espéces dans des bassins versants a travers le
monde (Base FishSPRICH). Nous avons d’autre part construit une base de traits
morphologiques afin de mesurer la diversité fonctionnelle des assemblages (Base
FishMORPH). Je présente dans ce chapitre ces 2 bases de données en détails puis les méthodes
qui nous ont permis de mesurer la diversité taxonomique et la diversité fonctionnelle des

assemblages de poissons d’eau douce.

Il.1. Base de données d’occurrences des espéces de poissons d’eau
douce

II.L1.1. FishSPRICH : une base de données d’occurrences des poissons d’eau douce a
I’échelle mondiale

La base de données d’occurrences FishSPRICH (Brosse et al. 2013) regroupe la liste des
espéces de poissons d’eau douce pour 1054 bassins versants, répartis dans les six zones
biogéographiques a travers le globe, et qui couvrent 80% de la surface des terres émergées.
Cette base de donnée a déja été utilisée dans des études de macroécologie, notamment pour
expliquer la diversité taxonomique historique des poissons d’eau douce et ses déterminants
(Leprieur et al. 2011 ; Oberdorff et al. 2011 ; Tedesco et al. 2012) mais également pour
déterminer les conséquences des activités humaines sur les assemblages de poissons (a
travers les introductions et les extirpations d’espéces) (Figure 7, Leprieur et al. 2008b ; Villéger

et al. 2011).

Cette base de données est restreinte aux poissons d'eau douce a nageoires rayonnées (c’est-
a-dire aux Actinoptérygiens) qui englobent la sous-classe des Chondrostéens (avec 2 ordres,
les Acipenseriformes et les Polypteriformes) et les Néoptérygiens (composés des holostéens

(2 ordres, les Amiiformes et les Lepidosteiformes) et des téléostéens (33 ordres)). Les
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téléostéens représentent 99% des especes de poissons d’eau douce et comptent environ
13 000 espéces actuellement décrites (Nelson 2006 ; Froese et Pauli 2013). Cette base de
donnée a été construite par des chercheurs de I'Université Paul-Sabatier (UPS, Toulouse) et
du Museum National d’Histoire Naturelle (MNHN, Paris) a partir de données bibliographiques
(Brosse et al. 2013). Plus de 400 sources bibliographiques (articles scientifiques, livres, sites
internet) ont ainsi été compilées, recensant des listes complétes ou partiellement complétes
(en particulier pour les grands bassins) d’espéces occurrentes dans chaque bassin. La base de
données FishSPRICH regroupe ainsi les occurrences de 9722 espéces, soit environ 75% des

poissons d’eau douce, dans 1054 bassins versants.

Pour chaque bassin versant, nous avons connaissance de l'identité taxonomique des espéces
historiquement présentes (c’est-a-dire avant les changements dus aux activités humaines)
mais également des noms des espéces introduites et extirpées. Sont considérées comme
introduites, les espéces qui n’existaient pas naturellement dans le bassin versant et qui ont
pu maintenir une ou des population(s) viable(s) sur plusieurs générations (especes établies).
De plus, une espéce est considérée comme endémique si elle est native d'un seul bassin
(Oberdorff et al. 1997 ; Tedesco et al. 2012). Au cours de ma theése, j’ai mis a jour la taxonomie
des espéces de poissons listées dans FishSPRICH a partir de FishBase (Froese & Pauly
2013). Dans le cas de division récente d’une espéce en plusieurs espéces ou sous-espéeces,
comme c’est le cas des différentes classifications disponibles pour les poissons d’Europe entre
celle décrite par Maitland (2002) (environ 250 especes) et celle décrite par Freyhof & Kottelat
(2007) (environ 500 espéces), nous n’avons pas modifié le statut. Ceci a permis de conserver
la distribution géographique des espeéces telle que renseignée dans la base FishSPRICH, et
d’éviter un biais en faveur des zones tempérées ayant fait I'objet de ces révisons

systématiques récentes qui sont encore soumises a validation.
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Figure 7. Utilisation de la base de données FishSPRICH dans les études de macroécologie. (A) Richesse
spécifique en nombre d’especes (d’aprés Oberdorff et al. 2011). (B) Pourcentage d’espéeces non-
natives (d’aprés Leprieur et al. 2008a). (C) Changement moyen de béta diversité taxonomique entre
paires de bassins versants (positif : homogénéisation ; négatif : différentiation, d’apres Villéger et al.
2011).
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I11.2. Mesurer la diversité fonctionnelle a partir de caractéristiques
morphologiques des espéces

La construction d’'une de données de traits fonctionnels nécessite 3 grandes étapes (1 :
sélectionner des traits fonctionnels pertinents ; 2 : mesurer ces traits sur les especes ; 3 :
regrouper les mesures de traits dans une base de données). Ces 3 étapes sont résumées dans

la figure 8.

@ Choix des traits morphologiques

- Longueur maximale et hauteur
du corps

- Tailleetforme de la téte

- Taille et position de la bouche

- Taille et position de I'ceil

- Taille, forme et position des
nageoires

@ Mesures morphologiques

Schéma théorique d’un poisson en vue latérale

@ Base de données de traits morphologiques

Traits

Species

Figure 8. Etapes de construction de la base de données FishMORPH. (1) Choix des traits relatifs aux
fonctions de locomotion et de nutrition (2) Les caractéristiques morphologiques sont mesurées sur des
photos/dessins scientifiques représentant une vue latérale de chaque espéce. (3) Constitution d’'une
base de données rassemblant les traits morphologiques.
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11.2.1. Sélection des traits fonctionnels a partir des caractéristiques morphologiques
des espéces

Ce travail de thése est centré sur une approche fonctionnelle des communautés de poissons
a I'échelle mondiale. Or, a I’heure actuelle il existe peu de caractéristiques fonctionnelles
décrites pour une large gamme d’especes de poissons. Bien que certaines espéces de poissons
aient été trés étudiées et que les caractéristiques morphologiques, génétiques ou d’histoire
de vie de ces espéces soient connues, cela ne représente guére plus de quelques centaines
d’espéces a travers le monde. Pour la plupart des 13 000 especes de poissons d’eau douce, il
existe peu ou pas d’informations fonctionnelles. En effet, pour la plupart des espéces, la seule
information disponible se résume a une illustration ou a un spécimen type déposé en Museum
et I'écologie d’'un grand nombre d’espéces a I’échelle mondiale reste inconnue. Nous avons
ainsi opté pour des traits morphologiques externes mesurables a partir d’'une photographie

de profil pour 'ensemble des espéces de poissons.

Les traits morphologiques sélectionnés dans cette thése visent a caractériser deux grandes
fonctions écologiques des poissons d’eau douce : la nutrition et la locomotion (Table 1,
Cummings 1973 ; Gatz 1979 ; Webb 1984 ; Winemiller 1991 ; Winemiller & Rose 1992 ; Sibbing
& Nagelkerke 2001). L'ensemble des traits sélectionnés vise donc a décrire la taille relative, la
forme et/ou la position des différentes parties du corps impliquées dans chacune de ces

fonctions.

Ces traits ont été choisis pour étre mesurables pour toutes les morphologies de poissons et
d'étre a priori indépendants les uns des autres. En effet, les traits sont quantifiés comme un
rapport sans unité entre les parties du corps comparables et ne sont donc pas directement
corrélés avec la taille du corps, qui a été considérée comme un trait distinct (donnée
disponible dans Fishbase.org, Froese & Pauli 2013). Ces traits fonctionnels (sous forme de
ratios) ont ainsi été obtenus par la mesure de variables morphologiques directement sur les

photos ou dessins, comme illustré sur la figure 9.
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Bd|Hd

Ed

Ji

CFd CPd

Caractéristiques

Code ) Détails
morphologiques
Longueur Longueur maximale du corps adulte (d’apres
BLmax . .
maximale du corps  Fishbase)
Longueur standard (de I’extrémité de la bouche a la
BI Longueur du corps .
nageoire caudale)
Bd Hauteur du corps Hauteur maximum du corps
Hd Hauteur de la téte Hauteur de la téte au niveau de la verticale de I'ceil
Ed Diametre de I'ceil Diameétre vertical de I'ceil
. . Distance verticale entre le centre de I'ceil et le bas
Eh Position de I'ceil
du corps
Mo Position de la Distance verticale entre I'extrémité de I'ouverture
bouche de la bouche et le bas du corps
il Longueur du Longueur entre I'extrémité avant de la machoire
maxillaire supérieure et la commissure de la bouche
PE| Longueur de la Longueur du plus long rayon de la nageoire
nageoire pectorale  pectorale
PFi Position de la Distance verticale entre l'insertion supérieure de la
nageoire pectorale  nageoire pectorale et le bas du corps
Hauteur de la . .
CPd . Hauteur maximale de la nageoire caudale
nageoire caudale
Hauteur du .
CFd Hauteur minimale du pédoncule caudal

pédoncule caudal

Figure 9. Mesures des caractéristiques morphologiques. Toutes ces caractéristiques
morphologiques ont été mesurées sur une vue latérale des especes comme illustré sur le
schéma ci-dessus. (Adapté de P1, Annexe Il Figure S2)
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La fonction de nutrition a été caractérisée par la mesure de 4 traits impliquant plusieurs
organes (Table 1). Le processus de détection des proies et d'acquisition de la nourriture font
généralement intervenir des stimuli visuels (Fernald 1988). L'acuité visuelle peut étre estimée
en mesurant le diamétre maximal de I'ceil (Ed) par rapport a la taille de la téte (Hd) (Taille
relative de I'ceil (Ed/Hd), Boyle et Horn 2006 ; Winemiller 1991) ainsi que la position verticale
des yeux (Ed/Hd). La deuxieme étape de la fonction de nutrition est la capture des proies. Pour
cela, nous avons caractérisé la taille de la bouche (Gatz 1979 ; Karpouzi et Stergiou 2003),
comme la longueur relative du maxillaire par rapport a la hauteur de la téte (JI/Hd). La position
de la bouche est également liée a la position des proies avant la capture et le mode de capture

des proies. Elle a été mesurée relativement a la hauteur du corps (Mo/Bd).

La fonction de locomotion est elle aussi complexe, elle implique trois composantes (Webb,
1984 ; Sfakiotakis et al. 1999 ; Blake 2004): I'endurance, |'accélération et la maniabilité.
L'endurance est la capacité de nager sur de longues distances. L'accélération se référe a la
capacité des poissons a atteindre rapidement une grande vitesse, ce qui permet soit la capture
de proies mobiles, soit d’échapper aux prédateurs. Enfin, la maniabilité reflete la capacité de
faire des mouvements précis comme tourner rapidement ou nager vers l'arriere (Blake 2004).
Ces capacités ont été décrites par les caractéristiques des nageoires caudales et pectorales et

la forme du corps.

Il existe une grande diversité de locomotion chez les poissons. Certaines espéces, comme les
Loricaridés ont des déplacements limités en termes de distance mais sont capables de
manceuvrer efficacement dans des environnements complexes. A I'inverse, certaines espéces
ont la capacité de se déplacer sur de grandes distances et/ou résister a des forts courants
(exemple : la truite). Ces adaptations ont des conséquences sur la morphologie du corps et en

particulier sur la forme des nageoires pectorales et la nageoire caudale.

Ainsi, nous avons mesurer 3 traits permettant de rendre compte des différents types de nage
(Table 1). La nageoire caudale est impliquée principalement dans la propulsion alors que les
nageoires pectorales sont impliquées dans I’endurance et les mouvements fins.

L’étranglement du pédoncule refléte la puissance des muscles situés a l'arriere du corps et
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transmis a la nageoire caudale (Webb 1984). Il peut étre estimé comme le ratio entre la largeur
maximale et minimale de la nageoire caudale (CFd/CPd). Ce mouvement de pédoncule génére
une trainée latérale qui diminue l'efficacité de nage (Blake 2004). Quant aux nageoires
pectorales, nous avons caractérisé leur taille (PFI/BI) et leur position (PFi/Bd, Gatz 1979 ;
Villéger et al. 2010). Les especes trés endurantes ont tendance a avoir des nageoires
pectorales insérées assez haut et en forme de rame, liées a une efficacité de propulsion élevée
et une réduction de la trainée. Au contraire, les espéces qui ont une forte manceuvrabilité ont
tendance a avoir des nageoires pectorales arrondies et insérées bas pour augmenter la

précision de mouvement (Fulton et al. 2001).

La performance de nage est affectée par les frottements entre I'eau et le corps du poisson. La
forme latérale du corps (Hd/Bd) et I'allongement du corps (BI/Bd) sont importants pour
caractériser I'hydrodynamisme des espéces (Table 1). Les espéces a corps fusiformes (Bl >> Bd
et/ou HdBd proche de 1), trés hydrodynamiques, pourront faire face a un fort courant tandis
que les poissons ramassés (Bl = Bd et/ou Hd << Bd) sont moins hydrodynamiques, vivent plutot

dans des eaux calmes.
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Table 1. Mesure et description des traits morphologiques (Adapté de P1, Figure S2
Annexe Il)

Traits

morphologiques Mesures Signification écologique

. La taille est liée au métabolisme, a la
Longueur maximale

BLmax capacité de locomotion et au recyclage des
du corps .
nutriments

Taille relative des Ed s

— Acuité visuelle
yeux Hd
Position verticale des Eh Position des poissons et / ou de ses proies
yeux Bd dans la colonne d'eau et Hydrodynamisme

MO o, oy .
Position de la bouche Mo P?smon de nutrition dans la colonne

Bd d'eau
Long.ue.ur relative du ]_l Taille de la bouche et force de la machoire
maxillaire Hd
Position verticale de PFi
la nageoire pectorale Bd Utilisation de la nageoire pectorale pour
Taille de la nageoire PFl la nage
pectorale Bd
Etranglement du CFd Efficacité de la propulsion de la nageoire
pédoncule caudal CPd caudale
Forme latérale du Hd .

— Hydrodynamique
corps Bd
Allongement du Bl Hydrodynamisme et position des poissons
corps Bd et / ou de ses proies dans la colonne d'eau

11.2.2. Mesurer des traits morphologiques a partir de photos et dessins scientifiques

Pour chaque espéce nous avons collecté et mesuré sur des photos ou dessins scientifiques
valides les traits morphologiques présentés ci-dessus sur un spécimen adulte. Prendre un
individu par espece permettait de s’assurer d’un effort d’échantillonnage constant entre les
espéces. Cette méthode présente l'avantage d'étre facilement applicable a une grande

majorité des espéces de poissons. En revanche, cela empéche de prendre en compte la
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variabilité intra-spécifique. Il est souvent postulé que la variabilité intra-spécifique est
négligeable dans des études de macro-écologie (McGill et al. 2006 ; Petchey and Gaston 2006
; Cianciaruso et al. 2009 ; Violle et al. 2012). Cependant, la variabilité intra-spécifique est
parfois importante entre les différents stades de vie et en particulier entre le stade juvénile et
adulte (Zhao et al. 2015). Malheureusement, il n’est a I’'heure actuelle pas envisageable de
construire une base morphologique sur les jeunes poissons, et seuls les adultes peuvent étre
pris en considération dans les approches a large échelle (Amundsen et al. 2003 ; Mouillot
2014). Pour les especes qui possedent un dimorphisme sexuel, nous avons uniquement
considéré des individus male et adultes, en effet, pour de nombreuses espéces (Cichlidae et
Cyprinodontidae, par exemple), il est extrémement difficile de se procurer des illustrations de

femelles.

La constitution de cette base de données de traits fonctionnels a nécessité un long et
minutieux travail de collecte d’information. Nicolas Charpin, assistant-ingénieur dans I’équipe
AQUAECO (Laboratoire EDB, Université Paul-Sabatier, Toulouse), a effectué ce travail pendant
plus de 2 ans (de 2011 a 2013) et a réuni 7801 photos et 1487 dessins scientifiques. Lors du
début de ma thése, la collecte bibliographique était presque entiérement réalisée. Jai
contribué a la fin de cette collecte ainsi qu’a mesurer environ 1/3 des espéces et a vérifier,

dans la mesure du possible, les erreurs de mesures.

En effet, j'ai vérifié avec Nicolas les données et corrigé les erreurs de mesures et
d’identification. Nous avons procédé par une analyse de la distribution des valeurs pour
chaque trait. Pour chaque trait, nous avons identifié les espéces avec des valeurs extrémes et
nous avons remesuré ces espeéces pour comparer si ces valeurs étaient dues a des erreurs de
mesures ou non. S’il s’avérait qu’une espece était mal mesurée pour 1 trait, tous les traits
étaient mesurés a nouveau sur le dessin/photos et remplacés dans la base de données. Afin
d’étre plus précis, nous avons refait cette procédure au sein de chaque ordre de poissons,
pour identifier des especes mal mesurées, qui n’étaient pas visibles en considérant toutes les
espéces. Cette méthode est empirique et n’a pas permis de corriger toutes les erreurs, mais il

était impensable de pouvoir remesurer toutes les espéces.
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Pour certaines especes a la morphologie particuliere, des conventions ont été définies pour
calculer certains traits. Pour les poissons n’ayant pas de nageoire caudale (par exemple les
Anguilliformes), les mesures morphologiques relatives aux nageoires caudales (CFd et CPd)
ont été fixées a 0. Ces espéces n’utilisant pas leur nageoire caudale comme moyen de
propulsion, nous avons fixé le ratio CFdCPd a 0. Pour les espéces qui possédent une bouche

ventrale (par exemple les Loricaridés), la position de la bouche (MoBd) a été fixée a 0.

La qualité des photos ou I'état des individus (par exemple : nageoires non étalées ou
déchirées) n’ont pas permis de toujours mesurer tous les traits morphologiques. Au final, 163
855 mesures (soit 68.7 %) ont pu étre directement déterminées sur les photos ou dessins. Le
nombre d’especes mesurées pour chaque trait varie de 6918 espéces (72.1 %) pour JIHd a
8559 especes (89.2 %) pour BLmax. En moyenne, 7592 espéces par traits ont été mesurées

soit 79 % du nombre total d’espéces de la base (Table 2).

11.3. Traitement et utilisation des données

11.3.1. Distribution des traits morphologiques

Un premier travail de cette thése a consisté a analyser la distribution des traits
morphologiques. En effet, aucune étude n’avait encore décrit la morphologie externe d’autant

d’espéces de poissons d’eau douce simultanément.

La distribution de la valeur des traits nous renseigne sur la gamme de trait « réalisée »
comparée a la gamme de trait « théorique » (c’est-a-dire limité par des contraintes
anatomiques). En effet, si tous les traits ne peuvent avoir que des valeurs positives, 5 traits
(EdHd ; MoBd ; EhBd ; PFiBd ; HdBd) sont par définition bornés entre 0 et 1 (par exemple : la
taille de I'ceil ne peut pas étre plus grand que la téte) et les 5 autres (BLmax ; BIBd ; JIHd ;
PFIBd ; CFdCPd) n’ont a priori pas de borne supérieure (Figure 10). Nos résultats montrent
gu’il existe une large gamme de variation des traits morphologiques, occupant plus de 80% de

la gamme de variation théorique. La taille de I'ceil, par exemple, est en moyenne de 40% de la
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taille de la téte et varie de 0 (c’est-a-dire qu’ils n"ont pas d’yeux fonctionnels, par exemple

chez les tétras aveugles, Astyanax mexicanus, Characidae), jusqu'a 86% (Fluviphylax simplex,

Poecillidae). Cependant, 95% des especes ont un diamétre de I'ceil compris entre 15 et 65%

de la taille de la téte. Pour les traits bornés entre 0 et 1, la distribution couvre entre 84.3 %

(EhBd) et 93.6% (MoBd) de la gamme théorique. Ainsi, ces résultats suggérent que certaines

valeurs de traits aient pu étre favorisées au cours de I'évolution, résultant soit d'un

conservatisme de traits entre les especes phylogénétiquement proches ; soit a des

convergences morphologiques entre espéces phylogénétiquement distinctes (Minkemdller

et al. 2012).

Table 2. Distribution des traits morphologiques au sein de la base FishMORPH

N Moy ES Range Min 2.5% Med 97.5% Max
EdHd Borné 7676 0.40 0.13 0.87 0.00 0.17 0.40 0.66 0.87
MoBd Borné 7676 0.38 0.20 0.94 0.00 0.00 0.41 0.71 0.94
JIHd Non 6918 0.41 0.32 7.06 0.00 0.00 0.37 0.99 7.06
EhBd Borné 7671 0.55 0.10 0.84 0.16 0.36 0.54 0.75 1.00
BIBd Non 7705 443 234 42.60 1.12 2.08 4.00 9.93 43.73
HdBd Borné 7699 0.57 0.12 0.80 0.19 0.35 0.57 0.83 0.99
PFiBd Borné 7641 0.28 0.16 0.86 0.00 0.00 0.27 0.66 0.86
PFIBd Non 7103 0.19 0.06 0.51 0.00 0.08 0.18 0.33 0.51
CFdCPd Non 7272 258 1.04 15.45 0.00 1.23 2.45 4.74 15.45
BLyax Non 8559 2.54 0.92 6.63 0.00 1.10 2.49 4.61 6.63

Pour chaque trait, il est précisé s’il est borné par des contraintes anatomiques entre 0 et 1 ou non, c’est-
a-dire qu’il peut prendre toutes les valeurs positives possibles [0 ; +x[. N : nombre d’especes mesurées ;
Moy : moyenne ; ES : Erreur Standard ; Min : minimum ; Med : Médiane ; Max : Maximum. La signification

des abréviations de chaque trait est disponible dans la Table 1.

En revanche, parmi les traits qui ne sont pas bornés, les valeurs des traits sont tres variables.

Par exemple, quelques espeéces présentent des valeurs élevées d’élongation du corps (B/Bd),

caractéristique des poissons a morphologie fusiforme, comme les Anguilles ou les Salmonidae.

Cependant, la majorité des espéces sont regroupées autour de valeurs plus faibles, avec une

valeur moyenne de 4.4 (+ 2.3, Table 2).
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Figure 10. Fréquence de distribution des valeurs de chaque trait morphologique. Pour chaque trait
est indiqué la médiane (tirets), le premier et le troisieme quartile (pointillés). Le nombre d’especes
mesurées (n) est indiqué sur chaque panel. La signification des abréviations de chaque trait est
disponible dans la Table 1.
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11.3.2. Les traits morphologiques sont-ils conservés au sein de la taxonomie ?

Nous avons testé le conservatisme des traits au sein de la taxonomie sous I’hypothése que les
espéces appartenant a un méme groupe taxonomique sont plus proches morphologiquement
entre-elles qu’avec des especes d’un autre groupe taxonomique. Pour cela, nous avons
analysé la distribution des traits au sein de la taxonomie a 3 niveaux différents (Ordre, Famille
et Genre). Pour les 10 traits considérés, plus on diminue le niveau taxonomique (ordre puis
famille puis genre), plus la gamme de valeurs occupées par chaque niveau taxonomique
diminue par rapport a la gamme de valeurs de I'ensemble de la base (Annexe | Figure 1). Au
niveau des genres par exemple, plus de la moitié ont une gamme de variation inférieure ou

égale a 10%, et cela indépendamment des traits considérés (Annexe | Figure 1C).
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Table 3. Description par ordres de la base de données FishMORPH

Ordres Nombre de Nombrede Nombre Noml:‘>re d’espéces
familles genres  d’espéces fonctionnellement
décrites
Siluriformes 36 429 2209 1939(87.78%)
Cypriniformes 10 384 2128 1887(88.67%)
Perciformes 48 424 1979 1858(93.89%)
Characiformes 19 263 1539 1353(87.91%)
Cyprinodontiformes 10 107 622 596(95.82%)
Osteoglossiformes 8 29 178 160(89.89%)
Clupéiformes 5 48 113 108(95.58%)
Gymnotiformes 5 30 111 106(95.5%)
Salmoniformes 1 11 94 89(94.68%)
Athériniformes 6 21 93 76(81.72%)
Osmériformes 7 22 71 70(98.59%)
Synbranchiformes 3 9 71 53(74.65%)
Scorpaeniformes 5 18 68 65(95.59%)
Béloniformes 3 11 39 35(89.74%)
Pleuronectiformes 5 17 37 30(81.08%)
Tétraodontiformes 1 9 34 31(91.18%)
Acipenseriformes 2 6 26 23(88.46%)
Gonorynchiformes 3 5 23 20(86.96%)
Anguilliformes 3 5 21 17(80.95%)
Syngnathiformes 1 6 19 15(78.95%)
Mugiliformes 1 7 17 17(100%)
Gastérosteiformes 2 5 12 12(100%)
Esociformes 2 4 10 10(100%)
Polypteriformes 1 2 10 9(90%)
Lépisosteiformes 1 2 6 6(100%)
Percopsiformes 3 4 5 5(100%)
Batrachoidiformes 1 4 5 4(80%)
Elopiformes 2 2 4 4(100%)
Gobiesociformes 1 1 4 4(100%)
Gadiformes 2 3 3 3(100%)
Pristiformes 1 1 3 3(100%)
Amiiformes 1 1 1 1(100%)
Ophidiiformes 1 1 1 1(100%)
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11.3.3. Des traits morphologiques a la diversité fonctionnelle

La diversité fonctionnelle d’un assemblage peut étre décrit comme I'ensemble de la diversité
des traits des espéces présentes dans cet assemblage. Dans le cas d’un seul trait, par exemple
la taille, les assemblages d’especes peuvent étre décrits et comparés a partir de la distribution
de ce trait. Dans ce cas, il est possible de comparer la gamme de variation, la valeur moyenne
ou la forme de la distribution (Blanchet et al. 2010). Lorsque le nombre de traits augmente, il
est nécessaire de représenter les especes non pas séparément pour chaque trait, mais comme
une combinaison de valeurs de traits dans un espace multidimensionnel (Cornwell 2006 ;
Villéger et al. 2008). Les analyses statistiques, telles que les Analyses en Composantes
Principales (ACP) permettent de représenter un grand nombre de variables dans un espace a
n-dimensions ol chaque dimension est indépendante des autres. Cette propriété permet ainsi
de représenter sur chaque dimension (appelée composante principale) une partie de
I'information contenue dans les variables brutes (ici les 10 traits fonctionnels). Dans ce type
d’analyse, tous les traits sont centrés et réduits de sorte a garder le méme poids statistique

dans I'analyse.

Cependant, réaliser une telle analyse nécessite de connaitre les valeurs des variables (c’est-a-
dire les traits) des especes. Or, dans la base de données, pour plusieurs espéces, nous n’avons
pas pu mesurer tous les traits. Afin de conserver ces espéces pour les analyses ultérieures,
nous avons utilisé des méthodes d’imputation permettant de prendre en considération ces
espéces dans I’ACP. |l existe deux grands types de méthodes d’imputation, qui consistent soit
a déterminer une valeur de trait directement dans la base de données brute en fonction des
valeurs des autres especes (par exemple MICE, Allison 1999 ; van Buuren & Groothuis-
Oudshoorn 2011) ou alors a positionner I’espéce dans un espace en fonction des valeurs de
traits qui ont pu étre mesurées chez cette espéece (Josse & Husson 2012). Dans ce travail de
thése, nous avons choisi d’utiliser une méthode d’imputation incluse directement dans I’ACP,
en utilisant la librairie FactoMineR (Lé et al. 2008), disponible pour le logiciel R v.3.0 (2014).

En effet, notre objectif était d’avoir la position des espéces dans le volume multidimensionnel.

48



Ainsi, j’ai construit un espace multidimensionnel (par une ACP) en ne prenant en compte que
les espéces totalement renseignées (6057 espéces, soit 63%). Puis les autres espéces, avec au
moins la moitié des traits renseignés ont été positionnées dans I'espace multidimensionnel en
fonction de leur valeur de traits mesurés. Faute de données suffisantes, 391 espéces ayant
plus de la moitié des traits non-renseignés ne seront pas considérées dans les analyses
suivantes. Au final, I'espace fonctionnel permet de caractériser 9170 espéces, distribuées dans
33 ordres de poissons d’eau douce (Table 3). En moyenne, 98.21% des espéeces par ordre sont
renseignées (Min : 78.65% ; ler Quartile : 98.55%, Médiane : 100%, 3e Quartile : 100% ; Max :
100%).

1.3.4. Un espace fonctionnel a 5 dimensions pour représenter la diversité
fonctionnelle des poissons d’eau douce

Les cing premiers axes de I’ACP ont une valeur propre supérieure a 1, c’est-a-dire qu’ils
expliquent plus d’information que chaque variable initiale (Table 4). Plus précisément, ils
expliquent entre 23.1% (Axe principal 1) et 10.3 % (Axe principal 5) de la variance initiale et a
eux 5, 80.5% de la variance initiale. Le choix du nombre d’axes repose sur un compromis entre
la qualité des informations et le temps de calcul des indices de diversité (Villéger et al. 2015 ;
Maire et al. 2015). Dans mes objectifs de décrire la diversité fonctionnelle dans un espace
fonctionnel multidimensionnel de bonne qualité, j’ai ici privilégié la qualité des informations
en conservant un 5° axe qui apporte une quantité d’information non-négligeable par rapport

aux 4 premiers.
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Table 4. Contribution des axes de I’ACP. (Adapté de P1, Figure S2, Annexes Il)

A. Valeurs propres et variance des axes de ’ACP

Axe 1 Axe 2 Axe 3 Axe 4 Axe 5

Valeurs propres 2.31 1.88 1.60 1.23 1.03

Pourcentage de variance

. 23.1 18.8 16.0 12.3 10.3
expliqué

Pourcentage cumulé de

. L 23.1 41.9 57.9 70.2 80.5
variance expliqué

B. Contribution des traits éco-morphologiques aux axes de I’ACP.

Axe 1 Axe 2 Axe 3 Axe 4 Axe 5

EdHd 5.67 <1 26.8 16.3 7.39
MoBd 25.4 3.58 7.68 3.02 <1
JIHd 20.4 5.28 <1 <1 2.03
EhBd 11 13.6 15.5 2.18 <1
JIHd 6.83 11.6 16.4 18.3 <1
HdBd <1 13.4 29.3 8.81 2.4
PFiBd 23.9 4.75 <1 3.42 1.94
PFIBd 5.24 24 <1 11.1 4.17
CFdCPd <1 3.52 <1 1.92 80.6
BLoay <1 19.4 3.44 34.9 <1

La contribution de chaque trait est exprimée en pourcentage et les
contributions supérieures a 15% sont indiquées en gras. La signification des
abréviations de chaque trait est disponible dans la Table 1.

Nous avons testé la robustesse et la qualité de I'espace fonctionnel afin de déterminer la
sensibilité aux choix méthodologiques (traits, méthodes d’imputation, ACP). Dans un premier
temps nous avons testé la sensibilité de la position des espéces dans I'espace fonctionnel a la
liste des traits choisis. Pour cela, nous avons testé la corrélation entre la distance entre les
espéces dans un espace fonctionnel construit avec les 10 traits fonctionnels et la distance
entre les espéces dans un espace fonctionnel construit avec 9 des 10 traits fonctionnels. Nous
avons donc répété I'opération 10 fois, a chaque fois en enlevant un trait différent dans
I'analyse. Les résultats montrent que la position relative des espéces reste similaire dans
I’espace fonctionnel, méme lorsque qu’un trait est enlevé. Cela montre qu’aucun des 10 traits
considéré n’influence a lui seul les résultats de I’ACP mais que c’est bien la combinaison des

valeurs des traits fonctionnels qui est importante (Annexe | : Figure 2).
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Nous avons ensuite analysé la distribution des espéces au sein de I'espace fonctionnel. Pour
cela nous avons mesuré la distance entre chaque espéce et son plus proche voisin afin de
mettre en évidence des éventuels « trous » dans I'espace fonctionnel. Nous avons calculé que
I'intervalle maximal entre 2 espéces voisines est de 11% de la distance mesurée entre les 2
especes les plus éloignées dans I'espace fonctionnel. En moyenne, cette valeur est de 0.002%,
ce qui démontre que la plupart des especes poissons d’eau douce partagent des

caractéristiques morphologiques proches.

11.3.5. Quels indices pour calculer la diversité taxonomique et la diversité
fonctionnelle des assemblages ?

Les indices de diversité fonctionnelle

Nous avons mesuré la diversité fonctionnelle comme le volume minimal de I'espace
fonctionnel en 5 dimensions (construit a partir des traits fonctionnels) rempli par les espéces
d’un assemblage (Figure 11). Bien qu’il existe une multitude d’indices de diversité
fonctionnelle, restreindre la diversité fonctionnelle a un seul indice a été motivé par un
objectif de comparaison des facettes de la biodiversité, et en particulier avec la diversité
taxonomique. Ainsi, définir la diversité fonctionnelle a partir du volume minimal représente
le pendant de la diversité taxonomique et permet donc des comparaissons entre diversités

taxonomique et fonctionnelle.
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Figure 11. Etapes de construction d’un espace fonctionnel. (1) A partir de la base de données des
traits fonctionnels centrés et normés, une Analyse en Composante Principale (ACP) a été réalisée. (2)
Les 5 premiers axes de I’ACP ont été sélectionnés afin de (3) construire un espace fonctionnel dans
lequel les espéeces sont positionnées en fonction de leurs valeurs de traits morphologiques.

Afin de caractériser la diversité fonctionnelle des assemblages, le nombre d’espéces doit étre

strictement supérieur au nombre de dimensions. Jai donc conservé uniquement les

assemblages de 6 espéces ou plus (pour un volume a 5 dimensions). Au final, 811 assemblages
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ont pu étre fonctionnellement décrits (Figure 13). En moyenne, 81.5 % des espéces par bassin
sont fonctionnellement décrites (1er Quartile : 73.3 % ; Médiane : 83.03% ; 3e Quartile :
91.03%, Figure 13). Nous n’avons pas détecté de différences significatives entre les
pourcentages d’especes fonctionnellement décrites pour les différentes zones

biogéographiques (ANOVA, F=2.73, df=5, P=0.09, Annexe 1 : Figure 3).
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Figure 12. Proportion des espéces de poissons décrites fonctionnellement dans les 1054 bassins
versants de la base d’occurrence FishSPRICH. Le pourcentage indiqué sur la carte correspond a la
moyenne observée par zone biogéographique. AF: Afrotropical ; AU: Australasien ; NEA: Néarctique ;
NEO: Néotropical ; OR: Oriental ; PA: Paléarctique.

Les coordonnées des espéces dans I'espace fonctionnel a 5-dimensions ont été utilisées pour
toutes les analyses de diversité fonctionnelle historiques (Chapitre 3) ainsi que pour quantifier
les impacts des activités humaines (Chapitre 4). Pour déterminer le volume fonctionnel en 5
dimensions, la fonction convexhull, disponible dans la librairie geometry, ainsi qu’une fonction

R adaptée de la fonction FDind (FRic, Villéger et al. 2008) a été utilisée.
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Figure 13. Etapes de construction des indices de diversités taxonomique (TD) et fonctionnelles (FD)

pour les assemblages. As : Assemblages ; Sp : Espéces ; PC : Composantes Principales.
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Les indices de diversité taxonomique

Pour chaque assemblage décrit fonctionnellement, nous avons défini la diversité taxonomique
comme le nombre d’espéces présentes dans I'assemblage et fonctionnellement décrites.
Ainsi, Les espéces utilisées dans la base de données taxonomique correspondent aux 9170
especes fonctionnellement décrites (Figure 13). Pour chacun, nous avons mesuré la diversité
taxonomique historique, comme le nombre d’espéces qui étaient présentes dans le bassin
avant introductions et extirpations d’espéces par ’lhomme. La diversité taxonomique actuelle
correspond a la richesse native plus le nombre d’espéces introduites moins les espéces
extirpées. De plus, pour chaque occurrence non-native d’une espéce, nous avons identifié
comme transloquées, les especes qui sont natives de la méme zone biogéographique ou

exotiques, celles qui sont natives d’une autre zone biogéographique.
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Chapitre lll

LA BIODIVERSITE HISTORIQUE
DES POISSONS D’EAU DOUCE

CONGRUENCE ENTRE DIVERSITES
TAXONOMIQUE ET FONCTIONNELLE
ET ROLE DES DETERMINANTS
BIOGEOGRAPHIQUES

Représentation de la biodiversité a I’échelle du globe (© SavingSpecies/Globaia, 2012)
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“Plus nous sentons le besoin d'agir, plus nous devons nous efforcer a la

réflexion. Plus nous sommes tentés par le confort de la méditation, plus
nous devons nous lancer dans I'action.”

Albert Jaccard, Petite philosophie a I'usage des non-philosophes, 1999
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ll.1. Une congruence limitée entre diversités taxonomique et
fonctionnelle des poissons d’eau douce

Les patrons de diversité taxonomique des assemblages de poissons d’eau douce ont été
largement étudiés a I’échelle mondiale depuis une dizaine d’années (Leprieur et al. 2008 ;
Oberdorff et al. 2011 ; Villéger et al. 2011), mais aucune étude n’a pour I’"heure comparé ces
patrons mondiaux de diversité taxonomique aux patrons de diversité fonctionnelle. En effet,
la diversité fonctionnelle reste complexe a mesurer, car elle englobe des facettes multiples
(morphologie, anatomie, physiologie, comportement) difficilement accessibles a I’échelle de
taxons diversifiés considérés a I'échelle globale. Ainsi, la diversité taxonomique est
fréquemment utilisée comme un proxy de la diversité fonctionnelle (Cadotte 2011 ; Naeem
2012). Il est encore nécessaire de déterminer dans quelle mesure la diversité taxonomique

reflete la diversité fonctionnelle (Violle et al. 2014), ou du moins, certaines de ses facettes.

Dans cette étude (P1), nous avons mesuré les patrons historiques de diversité
morphologique des poissons d’eau douce a I'échelle du globe. En couplant la base de traits
morphologiques et la base d’occurrences des espéces, nous avons analysé comment se
distribuent la diversité taxonomique et la facette morphologique de la diversité

fonctionnelle dans les 6 zones biogéographiques.

Plus précisément, nous avons dans un premier temps comparé la dissimilarité taxonomique
et fonctionnelle entre les 6 zones biogéographiques. Bien que les zones soient caractérisés
par une forte dissimilarité taxonomique (98.8% en moyenne), la dissimilarité fonctionnelle
est plus faible (72.4% en moyenne). De plus, la contribution du turnover a la dissimilarité
fonctionnelle (pturn (voir détails dans I'encadré 1), est de 32 % en moyenne contre presque
100% pour la contribution du turnover a la dissimilarité taxonomique (Table 5). Ainsi, malgré
des especes tres différentes, les faunes des 6 zones biogéographiques partagent un
ensemble (ou « coeur ») commun de combinaisons de traits fonctionnels mais des niveaux

de diversité fonctionnelle différents.
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Table 5. Béta diversités fonctionnelle et taxonomique entre les six zones biogéographiques.
AF : Afrotropicale ; AU : Australasienne ; NEA : Néarctique ; NEO : Néotropicale ; OR :
Orientale ; PA : Paléarctique.

A. Béta-diversité (Indice de Jaccard, Jaccard 1901)

AF AU NEA NEO OR PA
AF - 0.99 0.99 1.00 0.99 0.99
AU 0.75 - 0.99 0.99 0.97 0.99
NEA 0.77 0.65 - 0.99 0.99 0.98
NEO | 0.76 0.96 0.93 - 0.99 0.99
OR 0.54 0.81 0.65 0.44 - 0.96
PA 0.56 0.72 0.67 0.48 0.52 -

La béta diversité taxonomique est au dessus de la diagonale et la béta diversité fonctionnelle
au dessous.

B. Contribution du turnover a la béta-diversité (Pryrm)

AF AU NEA NEO OR PA
AF - 0.01 1.00 1.00 1.00 1.00
AU 0.61 - 1.00 1.00 0.96 1.00
NEA 0.60 0.66 - 0.97 1.00 1.00
NEO | 0.05 0.01 0.01 - 1.00 1.00
OR 0.57 0.18 0.32 0.95 - 0.99
PA 0.98 0.60 0.97 0.54 0.94 -

Les indices de Prym (taxonomique et fonctionnelle) sont dérivés de la décomposition de
I'indice de Jaccard en ses 2 composantes turnover et nestedness-resultant par Baselga (2012)
(voir détails dans I’'encadré 1).
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Encadré 1. Décomposer la béta diversité

Nous avons définit la béta diversité pour une paire d'assemblages comme la proportion d’espéeces
présentes dans un seul assemblage (b et ¢) par rapport au nombre total d’espéces dans la paire
(a+b+c).

Cette mesure correspond a I'indice de Jaccard (Jaccard 1901). La béta diversité est maximale et égale a
1 quand aucune espéce n’est commune aux deux assemblages (a = 0), alors gu’elle est minimale et
égale a 0 lorsque les 2 assemblages ontla méme composition (b= c =0).

Assemblage 1 Assemblage 2

nombre d'especes uniques b+c
= _

nombre total d'especes Ca+b+c

Baselga (2012) a décomposé l'indice de Jaccard en ses composantes de turnover et nestedness-
resultant selon les équations suivantes. Le turnover permet de mesurer le remplacement d’espéces
entre les assemblages en se basant sur I'assemblage le plus pauvre, indépendamment de la différence
de richesse entre les 2 assemblages.

B, =Pr+ By

b+c
Z Ca+b+c

2xmin(b,c)

a+2xmin(b,c)

ﬁT=

_ ‘b—C| g a

a+b+c a+2xmin(b,c)

By

Afin de déterminer la contribution du turnover a la béta diversité, nous avons définit le P;,,,. Cet indice
varie de 0 lorsque I'assemblage le plus pauvre ne posséde aucune espéce unique et 1 lorsque la
dissimilarité est uniquement due auturnover (a = 0).

pTurn =/J)T//5j

2 xmin(b,c) « a+b+c

Prun = a+ 2 xmin(b,c) b+c

Cette métrique est également adaptable a la diversité fonctionnelle, ol les parametres (a, b et ¢)
représentent la proportion de volume unique dans chaque assemblage (b et c) et la proportion de
volume partagé par les 2 assemblages (Villéger et al. 2013). Nous l'avons utilisé pour mesurer les
indices historiques de béta diversité taxonomique et fonctionnelle (Article P1) et quantifier les
changements de béta diversité taxonomique et son changement de contribution du turnover (Article
P2).
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En effet, la zone Néotropicale abrite plus de 70% de la diversité fonctionnelle mondiale
tandis que les autres zones biogéographiques regroupent chacune moins d’1/4 de cette
diversité fonctionnelle mondiale. La diversité fonctionnelle de la zone Afrotropicale (20.8%),
par exemple, est presque 4 fois plus faible que celle de la zone Néotropicale (76.7%), alors
que le nombre d’espéces varie seulement du simple au double (24.8% en zone Afrotropicale
contre 42.4% en zone Néotropicale). Cette faible congruence peut étre expliquée par des
caractéristiques fonctionnelles particulieres des especes présentes dans les différentes

zones biogéographiques.

Pour mettre en évidence un réle potentiel des espéces sur la diversité fonctionnelle, nous
avons construit un modeéle nul (voir encadré 2) dans lequel nous avons simulé des
assemblages ou les caractéristiques fonctionnelles des espéces ont été tirées aléatoirement
dans le pool mondial d’espéces. Les résultats montrent que dans la zone Néotropicale, les
espéces occupent un espace fonctionnel significativement plus grand que celui attendu sous
un choix aléatoire des espéces, étant donnée leur nombre (Standardized Effect Size (SES) =
2.22, P > 0.99) et a l'inverse, dans 4 des 5 autres zones biogéographiques (Afrotropicale,
Orientale, Néarctique et Paléarctique), les espéces occupent un volume fonctionnel plus
petit gu’attendu sous un choix aléatoire des especes, étant donné leur nombre. Seules les
espéces de la zone Australasienne occupent un volume non significativement différent de

ceux observés dans les assemblages simulés.
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Encadré 2. Au fait, un modeéle nul c’est quoi

Pour tester des hypothéses écologiques liées a la
diversité des assemblages, une technique
largement utilisée consiste a tester si la diversité
fonctionnelle d’un assemblage est
significativement  différente  d’'une  diversité
fonctionnelle obtenues par tirage aléatoire des
especes dans un ensemble despéces donné,
défini en fonction de I’hypothése nulle HO testée.

Pour ce faire, un grand nombre d’assemblages ont
été simulés ou les especes ont été tirées dans un
ensemble d’especes défini par HO (ici 999) pour
lesquels leur diversité fonctionnelle a été
mesurée. La valeur observée (FDgpserve) €St ainsi
comparée aux 999 valeurs simulées (FDsjy <) €n
utilisant une statistique (appelée Standardized
effect size) associée a une p-value.

@ Mesure de la diversité fonctionnelle de I’ assemblage observée (FDopservs)

@ Simulation d’ assemblages aléatoires (FDs;nuic)

Ensemble d’espéces
e @ O

.OOOQ
@

I:DSimuIé

TPr==T

@ Comparaison des 999 FDs;uies aU FDopserve

Valeurs des 999 FDg;¢s

X 999 Répétitions

Cette méthode permet de déterminer si la
diversité fonctionnelle observée est
significativement différente de celles obtenues par
tirage aléatoire des espéces.

Les espéces d’'un assemblage occupent un volume
significativement plus important que sous HO si,
au moins, 97.5% des valeurs obtenues
aléatoirement sont inférieures a la valeur
observée (P > 0.975). A I'inverse, les espéces d’un
assemblage occupent un volume significativement
plus petit que sous HO si, au maximum 2.5% des
valeurs obtenues aléatoirement sont inférieures a
la valeur observée (P< 0.025).

F DObservé

- Lensemble d'especes doit étre
adapté a I’hypothése nulle (HO)

- Le nombre d’espéces est
constant et égal aunombre
d’espéces de I'assemblage
considéré

@ Standardized effect sizes (SES)

]
]

<+ F DObservé

L

L

Frequency

L

200 400 600 800 1000 1200 1400

SES = (FDopserve — Moyenne(FDSimulé)/Eca rt-type(F Dgimue)

p-value = (nombre de FDs;juiss > FDopservs )/ NOMbre de

I:DSimuIe’s

Avec nombre de FDg;jmyss = 999
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La trés forte diversité fonctionnelle de la zone Néotropicale peut étre expliquée par des
caractéristiques fonctionnelles uniques de certains ordres, c’est-a-dire peu redondantes
avec celles des autres ordres de poissons (voir encadré 3). En effet, les Siluriformes, |’ordre le
plus diversifié de la zone Néotropicale, ont 60% de leur diversité fonctionnelle qui n’est
partagée avec aucun autre ordre présent dans cette zone biogéographique, contribuant ainsi
a la forte diversité fonctionnelle de cette zone. A l'inverse, les zones peu diversifiées
fonctionnellement, comme la zone Néarctique et la zone Paléarctique abritent des faunes
appartenant a des ordres fonctionnellement redondants entre eux. Ainsi, nous avons
montré que les patrons de diversité fonctionnelle a cette large échelle sont influencés par 1)
une distribution inégale de certains ordres entre les différentes zones biogéographiques et

par 2) des caractéristiques fonctionnelles uniques de certaines espéces au sein de ces ordres.

Encadré 3. L'unicité fonctionnelle Fous, varie de 0, lorsque toutes les espéces d'un

(D aprés PI) méme ordre sont redondantes avec les autres
especes de la zone biogéographique (a,”= 0), a 1,
L'unicit¢  fonctionnelle (F,;,) mesure la si toutes les espéoes d'un méme ordre possédent

proportion de volume fonctionnel occupé par un
ordre qui n'est pas redondant avec les autres
ordres. Cette mesure est dérivée des métriques de
béta diversité fonctionnelle, en particulier celle du
turnover fonctionnel (Villéger et al. 2013).

Elle a été mesurée pour chaque ordre de poisson
(0) au sein de chaque zone biogéographique (r)
selon la formule suivante:

ay

" aP+p?

Avec a,” le volume occupé par I'ordre o dans la
zone r et b, le volume partagé€ avec tous les autres
ordres présents dans la zone biogéographique.

Ordre 1

des caractéristiques fonctionnelles uniques dans la
zone biogéographique considérée (b, = 0).

Nous avons mesuré I'unicité fonctionnelle & partir
d'une fonction adaptée de la fonction
‘functional beta.core™ (librarie “beraparr” sous R).

™SS

Trait 2

v

Traitl
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Enfin, dans un contexte de changements globaux, nous avons quantifié la vulnérabilité de la
diversité fonctionnelle de chaque zone biogéographique comme la proportion d’espace
fonctionnel susceptible d’étre perdue en cas d’extinction des espéces endémiques ou
considérées comme en danger par I'lUCN (IUCN 2014, voir encadré 4). De facon surprenante,
les patrons de vulnérabilité fonctionnelle n’étaient pas corrélés aux patrons de diversité
fonctionnelle. En effet, la zone Néotropicale, bien que trés diversifiée, est caractérisée par
une faible vulnérabilité. La disparition de toutes ses espéces en danger se traduirait par une
perte de moins de 10% de la diversité fonctionnelle abritée par cette zone. Au contraire, les
zones de I'hémisphere Nord (Néarctique et Paléarctique) possédent des diversités
fonctionnelles plus vulnérables face a I'extinction d’espéeces en danger et pourraient perdre

35 a 45% de leur diversité fonctionnelle suite a I’extinction des espéces en danger.

Encadré 4. La vulnérabilité fonctionnelle
(D’apres PI)

La vulnérabilit¢ fonctionnelle mesure la
proportion de diversité fonctionnelle qui serait
perdue si toutes les especes dites « vulnérables »
disparaissaient.

Dans l’article PI, nous avons défini les especes
« vulnérables » comme les especes classées dans
les catégories ‘CR’,’EN’,’VU’ et '"NT par 'TUCN
ainsi que les especes endémiques, qui peuvent
étre potentiellement menacées par les pressions
anthropiques.

Trait 1

Nous avons calculé l1a vulnérabilité fonctionnelle
comme le ratio de la différence entre la diversité
fonctionnelle  (FDpye) et la  diversité
fonctionnelle calculée sans les especes
vulnérables (FD_y,,) et la diversité fonctionnelle
observée des assemblages.

Plus la vulnérabilité augmente, plus la perte de
diversité fonctionnelle serait grande en cas
d’extinction de ces especes.

Vulnérabilité = T PtoueFDvn
~
E FD—Vuln FDTotale
=
FDTotale
Espeéce « vulnérable »

@ Espéce non « vulnérable »
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Cette étude a des implications en termes de conservation de la biodiversité. En particulier,
nous pensons que les zones renfermant, soit une forte diversité fonctionnelle, soit une forte
vulnérabilité fonctionnelle, devraient faire I'objet de mesures de conservation a large échelle.
En effet, la zone Néotropicale abrite plus de 75% de la diversité fonctionnelle mondiale et
une forte proportion de caractéristiques morphologiques uniques au monde. Conserver les
écosystémes de cette zone est donc essentiel pour maintenir la diversité des traits
morphologiques des poissons a I'échelle du globe. D’autre part, les zones Néarctique et
Paléarctique, doivent faire I'objet de mesures de conservation concernant les espéces en
danger, car la disparition des especes en danger pourrait conduire a une perte de 35 a 45%
de leur diversité fonctionnelle, ce qui pourrait potentiellement affecter le fonctionnement
des écosystémes aquatiques Néarctiques et Paléarctiques (Cardinale et al. 2006 ; Hidasi-

Neto 2012 ; Gallagher et al. 2013 ; Bellwood 2012 ; Naeem 2012).
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Introduction

Owing to the sixth mass extinction crisis', colossal efforts have been devoted to assessing
biodiversity, but to date, most worldwide biodiversity assessments have focused on the taxonomic
component of biodiversity’™>. These worldwide assessments on taxonomic diversity have revealed
that species richness varies strongly across the world for most clades, e.g. birds®, plants® or fishes’,
with a decreasing richness gradient from the equator to the poles®. For the freshwater fish fauna, the
Neotropical realm (South and Central Americas) includes more than 4,000 fish species, while the
Palearctic realm (Eurasia, Middle-East and North-Africa) contains fewer than 600% Besides this
taxonomic facet, functional diversity (FD, i.e. the range of biological traits®) is a measure of the range
of functions performed by organisms, and therefore a good way to approach the role of biodiversity
in sustaining ecosystem services’™, as well as the detrimental effects of human disturbances on the
erosion of biodiversity*?. FD is expected to increase with taxonomic diversity (TD) because of the
higher probability of including a larger range of biological traits when more species are present'®"’,
but the influence of TD on FD is still unclear, as the lack of large-scale assessments of functional traits

. . . . 18,19
on a large range of species limits our capacity to run global scale studies on FD™".

Here, we assess for the first time the FD of the native freshwater fish faunas over the 6 terrestrial
biogeographic realms of the world. Functional diversity was measured as morphological diversity 2>
Although these traits are not all directly linked to the actual roles played by fish in ecosystems (e.g.
nutrient recycling?, trophic control of other taxa®®), they remain informative to describe features

related to food acquisition and locomotion®*%°

, and remain the only traits measurable for almost all
fish species with a reasonable effort. We here measured 10 morphological traits on 9,170 fish species

(see Supplementary Fig. S1 for details).

We quantified the extent to which FD, calculated as the volume filled by the species in the
multidimensional space defined by morphological traits, differs between the biogeographic realms.
Then, we tested the contribution of each fish order to each realm’s functional diversity by measuring
the functional uniqueness of each order within the realm (Fniq, i.e. proportion of the functional space
of the realm filled only by this order). Finally we assessed functional vulnerability to species loss as
the proportion of FD supported by species listed as ‘threatened’ by the IUCN?’ (i.e. status is “critically
endangered”, “endangered” or “vulnerable”), and by species endemic to a single river drainage basin

and not listed as “least concern” or “near threatened” by the IUCN?" %,

Results and discussion
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Neotropics host more than three-quarters of the world fish functional diversity

We report a threefold lower functional turnover (mean + SD: 0.324 £ 0.206) than taxonomic turnover
between realms (0.982 + 0.022). Thus, despite strong species turnover between realms, the same
core of biological attributes is shared between realms (Fig. 1B, Supplementary Fig. S2). Such a
pattern of functional nestedness between realms hosting different suites of species has been

reported for two other vertebrate taxa, passerine birds** and coral reef fish*®.

Besides this shared functional core, we show here a clear spatial discrepancy of fish FD among realms.
The Neotropics host more than three-quarters of the world FD (76.7 %) whereas the two other
tropical speciose realms, namely the Oriental and the Afrotropical realms, each hosts only one-fifth
(17.8 % and 20.8 %, respectively, Fig. 2). Hence, the twofold higher TD in Neotropics compared to the
Afrotropics turns into a fourfold higher FD. A similar trend was observed between Neotropical and
Oriental realms, confirming that the Neotropical fauna is functionally hyperdiverse (Fig. 2). Hence,
the Neotropics, which represent less than 15% of the world's continental surface, host more than
75% of the world freshwater fish FD. In contrast, it is surprising to note that the FD of the Afrotropics
is close to that of the Palearctic realm, while the latter hosts less than half as many species®. Similarly,
the Australian realm hosts a FD close to that of the Nearctic although it only hosts half as many

species (Fig. 1A, Fig. 2).
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Figure 1. Fish taxonomic and functional diversity in the 6 biogeographic realms

(A) The six realms are displayed on the map. For each realm, the taxonomic (TD) and the functional diversity
(FD) are represented as a percentage of the world taxonomic or functional diversity. The number of species in
each realm is given above the TD bar. (B) Functional space of the world freshwater fishes is the white area in
the 2-dimensions space made by first and second principal component (PC) axes summarizing the 5-dimensions
functional space built based on 10 morphological traits (see other projections in Supplementary Fig. S2). The
percentage of variance explained by each PC axis is given in brackets (see also Supplementary Figs. S2 and S3).
Fish functional diversity in each realm is illustrated by the polygon delimited by the black dashed line. The
coloured polygons within it show the functional diversity of the most speciose fish orders. The map was
generated using ‘maps’ and ‘mapproj’ libraries, available in R 3.0 (http://www.r-project.org).

The weak association we report between TD and FD suggests that the diversity of species traits
present in a realm is not a random subset of the pool of traits values at the world scale. Indeed, we
found that the Neotropical fish fauna has a significantly higher FD than expected given its TD
(Standardized Effect Size (SES) = 2.21, P > 0.99) whereas the FD of Afrotropical (SES = -2.46, P < 0.01)
and Oriental realms (SES = -2.50, P < 0.01) were significantly lower than expected (Fig. 2). FD did not
differ from random expectation for Australian fauna (SES = -0.79, P = 0.22) whereas a significantly

lower FD was reported for Nearctic (SES =-1.32, P < 0.05) and Palearctic realms (SES =-1.54, P < 0.05).

70



The functional overdispersion of the Neotropical fish fauna could be due to (i) either a few
functionally diversified orders that fill most of the functional space (the remaining functionally poor
orders being nested in the functionally rich orders), or (ii) a high functional dissimilarity between
orders, i.e. each order filled a unique part of the realm FD. On the other hand, the functional
clustering of the Afrotropical and Oriental realms could be driven by (i) a low functional diversity of

all orders and/or (ii) a high functional similarity (i.e. redundancy) between orders.
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Figure 2. Taxonomic and functional facets of fish biodiversity in the 6 biogeographic realms

Functional diversity (FD) and taxonomic diversity (TD) are expressed as a percentage of the world functional
and taxonomic diversity of freshwater fish. The effect of species identity on functional diversity is represented
by the mean (colored squares) and associated 95 % confidence interval (black whiskers) computed on 999
values of a null model. This null model simulated realm assemblages using random sampling in the world pool
of species, while conserving the taxonomic structure of the realm fauna (i.e. number of species per order).
Observed values of FD above the whiskers indicate a significant functional overdispersion, whereas values
below the whiskers indicate significant functional clustering. The solid line represents the identity line FD = TD.
Each color refers to one realm.
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Differences in functional diversity are driven by the functional uniqueness of a few fish taxa

Although the FD of orders at the global scale was correlated to their TD (Spearman’s rank correlation
rho = 0.31, n = 46, P < 0.05), the functional uniqueness (F,nq) of orders was independent of order TD
(Spearman’s rank correlation rho = -0.04, n = 46, P = 0.76). Indeed, the realm FD results not only from
the global FD of each order (Fig. 1), but also from the degree of functional uniqueness between
orders (Fig. 3). The functional clustering for all realms except the Neotropics is thus due to the low
functional uniqueness of their most speciose orders (Fig. 3). This is particularly striking for the
Afrotropics, where the two most speciose orders (Perciforms and Cypriniforms) that together
account for more than 60% of the Afrotropical species richness, contribute marginally to the realm
FD (5.2 and 2.6 %, respectively) because of their low Fnq (26.2 and 0.4%, respectively, Fig. 3). This
was verified for the Perciforms, despite the recent and intense radiation of cichlids (the most species
rich family of Perciforms in the Afrotropics) promoted by the recent opening of the rift lakes (e.g.
Malawi, Tanganyika, Victoria) that produced hundreds of phylogenetically closely related species®.
Although the great lakes cichlids radiations have generated diverse morphological adaptations®, the
resulting morphological features did not strongly differ from those already experienced within the

African fish fauna, hence explaining the low functional uniqueness of the Afrotropical fish orders.

In contrast, the Neotropical fish fauna hosts species with unique functional attributes such as i)
extremely elongated fish with a large terminal mouth and a high caudal peduncle throttling,
corresponding to mobile surface predators such as some of the Beloniforms, or ii) dorso-ventraly
flattened fishes, with a ventral mouth located below the head and a small caudal peduncle throttling,
mainly corresponding to benthic algae browsers with limited swimming efficiency such as some
Loricariid species (see Supplementary Fig. S3). The Loricariids belong to the Siluriforms that is the
most speciose order in the Neotropics and they strongly contribute to the high FD of the realm due
to their high Fyniq (62.5 %, Fig. 3). Indeed Neotropical Siluriforms have an impressive body size range
(from less than 5 cm to more than 200 cm), a wide span of diet (from algae browsing in the
Loricaridae, to ichthyophagy in the Pimelodidae, and even parasitism in the Trichomycteridae, see
Supplementary Fig. S3), and of habitat associated with diverse body shapes from flattened to
extremely elongated®®. Such a high FD of Siluriforms is not observed in the other realms, explaining
their low functional uniqueness (6.6 % in Oriental, 7.4 % in Nearctic and 7.1 % in Palearctic realms,

Fig. 3) despite their contribution to realm TD (e.g. 373 Siluriforms species in the Afrotropical realm).
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Figure 3. Functional diversity and uniqueness of fish orders within realms

The functional diversity (FD) of each fish order in each realm is given as the percentage of the world FD (bars).
The part of FD of each order non-filled by any other order in the realm (Functional uniqueness, Fy,q) is the ratio
between the grey part and the FD of each order. Note that the FD scale differs between realms. The orders are
sorted by decreasing TD in each realm and the black dots indicate the percentage of the realm TD represented
by each order. Only the 13 most speciose orders in the world are represented (Acipens: Acipenseriforms;
Atheri: Atheriforms; Belonif: Beloniforms; Characi: Characiforms; Clupei: Clupeiforms; Cyprini: Cypriniforms;
Cyprino: Cyprinodontiforms; Gymnoti: Gymnotiforms; Osteogl: Osteoglossiforms; Osmerif: Osmeriforms;
Percifo: Perciforms; Salmoni: Salmoniforms; Silurif: Siluriforms).
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Functional vulnerability peaks in the Nearctic and Palearctic realms, despite their low functional

diversity

The loss of FD through species extinction is expected to be marked when threatened species support
unique functions, as shown in alpine plants, tropical trees, coral reef fishes and bird regional

193132 Eor freshwater fish, the vulnerability of FD to the extinction of threatened species

assemblages
differed among realms by a sixfold factor (Fig. 4), and was neither correlated to the realm FD
(Spearman’s rank correlation rho = -0.43, P = 0.42) nor to the number of threatened species
(Spearman’s rank correlation rho = -0.08, P = 0.92). The loss of FD due to the simulated extinction of
threatened species was marked in the Nearctic and Palearctic realms (43.6 and 33.5 %, respectively,
Fig. 4), while it was low (from 7.47 to 14.1 %) in the Afrotropical, Australian, Neotropical and Oriental
realms. Within this last group, the Neotropics are characterized by a vulnerability of FD to species
loss lower than expected given the number of threatened species (SES =-2.32, P <0.001, Table 1). In
contrast, in the Nearctic realm the vulnerability of FD was significantly higher than expected given
the number of threatened species (SES = 3.47, P > 0.999, Table 1). A similar trend although not
significant was found in the Palearctic realm (SES = 0.84, P = 0.66, Table 1). While being the least
functionally diverse, the Nearctic and Palearctic realms are the most vulnerable to species loss (Table
1). Although there is a large number of threatened species (743 species accounting for 31 % of the
Afrotropical fish fauna), the Afrotropical vulnerability is low whereas in the Nearctic and Palearctic
realms, fewer species are threatened (147 and 317 species, respectively), but they differ functionally
from the rest of the fauna (e.g. sturgeons and eels) and thus lead to a high vulnerability of the
functional diversity of this realm. As for alpine plants, tropical trees and coral reef fishes®, the

threatened species support vulnerable functions, testifying that the imminent extinction of a few

endangered species will cause a marked decline of functional diversity across the world faunas.

In addition, when considering only the most threatened species, i.e. those listed as critically
endangered (CR), endangered (EN) or vulnerable (VU) by the IUCN, we found that these species
account for most of the functional vulnerability in the Nearctic (94.4%) and Oriental (70.5%) realms
and to a lower proportion in the Palearctic (51.4%) and even less than 25% in the 3 others realms. In
those last realms, most of the vulnerability is supported by endemic species that are potentially
threatened although being not evaluated yet (Fig. 4, Table 1). Extending the IUCN evaluation of
threats to the world fish fauna is therefore a prerequisite to determine the role played by the most
threatened species in the maintenance of the functional diversity over more than half of the world

continental areas.
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Figure 4. Vulnerabilities of taxonomic and functional diversity to extinction of threatened species
(A) Taxonomic vulnerability. Bars represent the proportion of threatened species (i.e. species with an
IUCN status “CR”, “EN” or “VU” or species occurring in only one drainage basin across the world
which IUCN status was not “Near threatened” nor “Least concern”). The hatched part of each bar
represents the taxonomic vulnerability due only to the most threatened species (i.e. the species
listed as “CR”, “EN” or “VU” by the IUCN). (B) Functional vulnerability. Bars represent the loss of
functional diversity (FD) if threatened species become extinct. The hatched part of each bar
represents the functional vulnerability due only to the most threatened species (i.e. the species listed
as “CR”, “EN” or “VU” by the IUCN).
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Table 1. Functional Vulnerability (FV) supported by the threatened species in the six
biogeographic realms

Threatened species Most threatened species

NB-of bviw) sEs  Pvalue Nb-of by %) sEs  Pualue

species species
Afrotropical 743 14.12 -0.85 0.26 ns 356 3.73 -0.91 0.12 ns
Australian 62 7.47 -0.91 0.21 ns 40 1.66 -1.03 0.12 ns
Nearctic 147 43.56 3.47 >0.999 *** 117 41.15 4.05 >0.999 ***
Neotropical 1680 9.03 -2.32 <0.001 *** 52 1.67 0.74 0.91 ns
Oriental 350 9.11 -0.84 0.21 ns 151 7.2 0.31 0.71 ns
Palearctic 317 33.46 0.84 0.66 ns 108 17.29 1.02 0.88 ns

For each realm, we computed the vulnerability of FD to the loss of threatened species as the
proportion of the FD of the realm that will remain if all threatened species got extinct (see details in
Methods). In each realm, the number of threatened species is indicated (Nb. of species). Two levels
of threat were considered. The “threatened species” are the species listed as CR, EN and VU by IUCN,
and the endemic species (i.e. species occurring in only one drainage basin across the world) not listed
as “near threatened” nor “least concern” by the IUCN. The “Most threatened species” are only the
species listed as CR, EN and VU by IUCN. The observed vulnerability value was compared to the
expected vulnerability given number of threatened (or most threatened) species in each realm, i.e.
999 values of FD loss simulated with a random extinction of the same number of species than the
number actually listed as threatened (or most threatened) in the realm. Standardized Effect Size (SES)
was calculated as the difference between the observed loss in FD and the mean of the random loss of
FD divided by the standard error of the random loss of FD. A negative SES means that the observed
loss of FD is higher (i.e. more negative) than expected if extinctions were random whereas a positive
SES means that the loss of FD observed is lower than expected. The significance of the difference
from null expectations was tested using a two-tailed test (0<0.05). ns: non-significant; * p < 0.025 or
p > 0.975; ** p < 0.01 or p > 0.99; *** p < 0.001 or p > 0.999. The FV values significantly different
from the null expectation are in bold font.

Conclusion

Assessing functional diversity and its determinants on large scale is pivotal in biodiversity mapping®".
Indeed, the species number is not a good surrogate for functional diversity as illustrated by the
contrasting FD observed here between the two most speciose realms, namely the Neotropics and the
Afrotropics. Moreover, FD does not match with functional vulnerability because of the particular
functional attributes of threatened species in the Palearctic and Nearctic realms. These mismatches
between TD and FD and between FD and functional vulnerability stress the need to consider multiple
biodiversity facets in efficient conservation planning. More precisely, future conservation efforts

should focus on the vulnerable realms, namely the Nearctic and Palearctic, but also in the Neotropics
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to protect the habitats hosting the functionally most original species across the world. Such
conservation actions should be taken without delay, as the vulnerable functions are overrepresented
among the already-listed threatened species. In addition, as the endemic species which status are
still unknown also contribute to a high proportion of functional diversity over more than half of the
world continental surface, studies at the species level are urgently needed to evaluate the threats
they are facing. Considering more specifically freshwater fish, that constitute an emblematic case of
massive introductions of non-native species?, it is urgent to assess whether the patterns reported
here for historical native fish faunas have been blurred by the biotic exchanges between continents
for the last centuries. Towards effective assessments of biodiversity-ecosystem services relationships,
the large-scale patterns reported here should be completed by local assessments of the key

ecological roles played by fish in aquatic ecosystems.

Methods

Fish occurrence database

We considered the 6 terrestrial biogeographic realms (Afrotropical, Australian (including Oceania),

8,33-35
h® . The number

Nearctic, Neotropical, Oriental and Palearctic) commonly used for freshwater fis
and identity of the species occurring in each realm was obtained using the database on freshwater
fish occurrences®® that contains 9,170 freshwater fish species out of the ca. 13,000 strictly freshwater

fish species described *, and hence covers 77 % of the documented world freshwater fish fauna.
Fish pictures collection

We here developed the most comprehensive fish functional database existing to date. It
encompasses 9,170 freshwater fish species out of the ca. 13,000 described strictly freshwater fish
species (i.e. 77 % of the world freshwater fish fauna). We ran an extensive literature review to collect
at least one lateral view picture of each species, which were used to measure morphological
characteristics (Supplementary Fig. S1a). For all the species present in the taxonomic database we
aimed at measuring 10 functional traits describing species strategies for food acquisition and
locomotion (Supplementary Fig. S1 and ?*). Fish size was described using the log-transformed
maximum body length (values taken from FishBase>®). In addition to size, 9 morphological traits were
measured on side view pictures (Supplementary Fig. S1a) collected during an extensive literature
review from more than 200 scientific literature sources including peer-reviewed articles, books and
scientific websites. We collected at least one picture (validated photograph or scientific drawing) per

species. Only good quality pictures and scientific side view drawings of entire adult animals were
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kept. Juveniles were not considered as morphological changes can occur during ontogeny. In the
event of sexual dimorphism, we only considered male morphology, as female pictures are scarce for
most species (especially for Perciforms and Cyprinodontiforms). Using lateral view pictures did not
permit to collect as much external morphological information as fresh animals (e.g. oral gape surface,
body transversal shape). It would nevertheless be very demanding to collect fresh or museum
specimens for more than 9,000 species, and using lateral view pictures was the most efficient way to

collect morphological measures for more than 70% of the world freshwater fish fauna.

Functional traits

For each specimen, 11 morphological measurements were recorded (see Supplementary Fig. Sl1a)

using Imagel software (http://rsb.info.nih.gov/ij/index.html) and were then used to compute 9

unitless ratios describing the morphology of the fish head (including mouth and eye), body, pectoral
and caudal fins (Supplementary Fig. S1b). The 10 functional traits (9 unitless ratios and size) selected

. . . . . 25,26,37
are commonly used in assessment of fish functional diversity (e.g.”"”

). Complementary functional
traits (e.g. gut length, oral gape area and shape, fecundity) were not included because they are only
available for a few species. The quality of the pictures did not allow measurement of all 11
morphological traits in all species, but more than 80 % of the species were functionally characterized
within each taxonomic order. All nine morphological traits were measured for almost two-thirds of

the resulting morphological database (6,030 species) and overall 18 % of the morphological

measurements were not obtained.

Some species have unusual morphologies (species without tail, flatfishes) that prevent from
measuring some morphological traits. We thus defined rules for these few exceptions as in %°: (i) for
species with no visible caudal fin (e.g. Sternopygidae, Anguilidae, Plotosidae), Caudal Peduncle
Throttling was set to 1 (assuming CFd=CPd, see Supplementary Fig. S1b), (ii) for the species with the
mouth positioned under the body (e.g. Loricaridae, some Balitoridae such as Gastromyzon) mouth
vertical position (Mo) was set to 0, (iii) for the species without pectoral fins (e.g. Synbranchiforms
and some Anguiliforms ) Pectoral fin vertical position (PFI/Bd) was set to 0.; iv) for flatfishes Bd was
the body width as the fish lies on one side of its body. We hence assumed that Pleuronectiforms are
functionally closer to dorso-ventrally flattened fishes (e.g. Gastromyzon) than to laterally

compressed fishes (e.g. Symphysodon).

Other traits, such as ecological, behavioural or physiological traits were not considered in this study,

because there is currently no database available at the world scale.
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Functional space

The 10 functional traits were ordered in a multidimensional functional space by means of Principal
Components Analysis using a regularized algorithm designed for ordination analysis to handle the
missing values®. The first 5 axes account for 80.5% of the total variance (each selected axis had an
eigenvalue > 1) (Supplementary Fig. S4) and were retained to build a 5-dimensional functional space.
We assessed the robustness of our findings using sensitivity procedure. We tested the effect of trait
identity on the functional distance between species by rerunning all analyses using all combinations
of nine functional traits out of ten. The results were hardly affected by this procedure (Mantel tests r

>0.900, P < 0.001). Thus, our findings are not affected by functional trait selection.
Threatened species

Two types of threatened species were considered, the “most threatened” and the “potentially
threatened”. The “most threatened” species were identified as the species listed as critically
endangered (‘CR’), endangered (‘EN’) and vulnerable (‘VU’) in the most recent IUCN Red List
assessment”’. The IUCN Red List of threatened species although being the most objective and
authoritative system for classifying species in terms of the risk of extinction at the global scale,
remains affected by spatial disparities in species evaluation. To deal with incompleteness of the IUCN
assessment (52.5 % of the species occurring in our database have not been IUCN evaluated, see
Supplementary Table S1), strictly endemic species (species occurring in only one drainage basin

28,30,34
across the world*™™

) which IUCN status was not “near threatened (NT)” nor “least concern (LC)”
were considered as “potentially threatened”. Those species with limited spatial distribution have
been recognized as prone to extinction following human disturbance®?®*. Thus, a total of 3,443

(37.5 %) species out of the 9,170 species were considered as threatened.
Biodiversity indices

Taxonomic diversity (TD) was calculated as the number of species in each realm (or in each order).
Functional diversity (FD) was assessed with the functional richness index (FRic*®), computed as the
volume of the minimum convex hull that includes all the species in the 5-dimensional functional
space. The higher the FD, the higher the richness of combinations of functional trait values in the
species pool considered. FD and TD indices were computed for all species in each realm, and for all

orders within each realm.
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Statistical analyses

To test whether observed functional diversity of a realm was significantly different from functional
diversity of a random subset of species, we used null models based on randomization of species
pools. To simulate a realistic pool of species in each realm, the number of species per taxonomic
order was kept constant in the random choice process (999 iterations). The standardized effect size
(SES) was used to measure the difference between observed values (obs) and null expectation (rand):
SES = (FDgps — mean(FDy,pq))/sd(FDyang) - The significance of the difference from null
expectations was tested using a two-tailed test (¢ < 0.05). When FD is lower than 97.5 % of
FD.nq Values, the assemblage is considered as functionally clustered. When FD, is greater than

97.5 % of FD,q Values, the assemblage is considered as functionally overdispersed.

... . . . . 41

The dissimilarity in FD and TD between realms was measured as taxonomic and functional turnover™.

Taxonomic turnover measures the replacement of species between two assemblages independently
. . . . 41 .. .

of the difference in species richness . Similarly, functional turnover measures the replacement of

functional volume independently of the difference in functional richness. Taxonomic and functional

2+xmin (b,c)

turnover were calculated using the same formula: ——————,
a+2+min (b,c)

where a is the number of species (or

the volume) shared by the two assemblages and b and c the number of unique species (or the unique

41,42 . . .
2. Both taxonomic and functional turnover varies from 0,

volume) hosted by the two assemblages
when the two assemblages are completely similar, to 1 when the two assemblages shared no species

(taxonomic) or no portion of the functional space.

The functional uniqueness of each fish order o in each realm r was computed as the proportion of

the functional space filled only by the order considered: Fyniq= where a,° is the volume filled

_ar

al+b?’
only by focal order o and b, is the volume shared with all other orders present in realm r. Taxonomic
and functional turnover, and F,qwere computed using the ‘functional.beta.core’ function from the

‘betapart’ R package®.

The functional vulnerability (FV) to threatened species loss in each realm was computed as the
proportion of the FD of the realm that will remain if all threatened species got extinct: FVgps = (FDops —
FDnot threatened)/ FDobs. Functional vulnerability is null when species not threatened contribute fully to
the FD of the realm and tends to the 100% if all the most extreme combinations of traits are

supported only by threatened species.
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To test the significance of the observed functional vulnerability given the number of threatened
species we designed a null model based on a random choice of the species expected to be lost (999
iterations). The standardized effect size (SES) was used to measure the difference between predicted
FD loss values due to extinction of threatened species (FVqps) and null expectation of FD loss (rand):
SES = (FVyps — mean(FVy,,4))/sd(FVyeang) - The significance of the difference from null
expectations was tested using a two-tailed test (¢ < 0.05). A p-value lower than 0.025 indicates that
threatened species are functionally distinct and over-contribute to FD whereas a p-value higher than

0.975 indicates that threatened species are redundant with other species of the realm FD.

We then ran the same analyses considering only the most threatened species, i.e. those listed as

“critically endangered”, “endangered” or “vulnerable” by the IUCN?’.

All statistical analyses were performed with R software version 3.0*.
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Chapitre IV

DES CHANGEMENTS DE
BIODIVERSITE CAUSES
PAR DES
PRESSIONS ANTHROPIQUES
CROISSANTES

© Caroline Dutemps (2012)



“Qf ne faut pas sous-estimer la cayacité de [a nature a sauver

sa peau. Ce qui au foncf, est rassurant.”

Jean-Marie Pelt, La plus belle histoire des plantes, 2002
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IV.1 Les activités humaines induisent des changements
complexes de diversité taxonomique

IV.1.1. Les introductions d’espéces non-natives conduisent a des changements
contrastés de dissimilarité entre les assemblages

Suite aux extinctions et aux invasions biologiques provoquées directement ou
indirectement par les activités humaines, les assemblages de poissons sont devenus
de plus en plus similaires entre eux a travers le globe, phénoméne décrit comme une
homogénéisation globale des faunes de poissons (Rahel 2000 ; Olden 2004 ; Villéger
et al. 2011 ; Baiser et al. 2012). Pourtant, cette tendance moyenne globale cache des
situations locales contrastées. En effet, Villéger et al. (2011) reportent que
seulement 30% des paires de bassins versants a travers le globe sont soumises a une
homogénéisation biotique, alors que 50% ne changent pas et méme 20% présentent
un patron de différentiation, c’est-a-dire que les paires d’assemblages deviennent de

plus en plus différentes au cours du temps.

Afin de comprendre comment les changements de compositions d’especes des
assemblages (dus aux introductions et aux extirpations d’espéces) peuvent expliquer
de telles situations contrastées, nous proposons dans cette étude de décomposer le
concept de béta diversité (Baselga 2012). En effet, si le changement de béta diversité
relate un changement de proportion en espéces communes, la béta diversité résulte
de 2 processus complémentaires (Harrison et al. 1992 ; Baselga et al. 2007): le
remplacement d’espéces (appelé en anglais turnover) et la différence de richesse
entre deux assemblages (appelé nestedness-resultant en anglais) (Baselga 2010,
2012 ; Carvalho et al. 2012). Bien gqu’il existe un intense débat sur la définition
mathématique de ces indices (Baselga & Leprieur 2015 ; Schmera & Podani 2016), le
turnover défini par Baselga (2012) permet de mesurer la proportion d’espéces qui
peut étre remplacée d’un assemblage a I'autre, indépendamment de l'influence des
différences de richesse spécifique entre les assemblages. Cette propriété est

essentielle, en particulier dans le cas d’assemblages dont la richesse en espéces peut
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étre trés contrastée comme c’est le cas pour les assemblages de poissons d’eau
douce (de 1 a plus de 1000 espéces selon les basins versants). En utilisant I'indice de
Jaccard et sa décomposition, il est donc possible de comprendre les processus a

I'origine des changements de béta diversité (encadré 1, Chapitre Ill).

Dans cette étude (P2) nous avons donc décomposé les patrons de changements de
béta diversité en changements de turnover et changements de nestedness-resultant
afin de déterminer le role de chagque composante dans le changement global de
dissimilarité entre les paires d’assemblages (Villéger & Brosse 2012). Nous avons
développé une métrique (le pturn) qui permet de mesurer la contribution du
turnover au changement de béta diversité. Grace a cet indice, nous avons quantifié
I'influence relative des différents déterminants conduisant les paires d’assemblages
a s’Thomogénéiser ou a se différencier au cours du temps. Enfin, nous avons
déterminé dans quelle mesure la richesse en espéces natives, mais également le

nombre espéces introduites et extirpées ont affecté ces changements.

Nous avons montré que 82% des paires d’assemblages qui s’homogénéisent
subissent également une diminution de la contribution du turnover ainsi que 61%
des paires qui se différencient. Ainsi, I'augmentation du nombre d’espéces partagées
s'est accompagnée d’une diminution du nombre d’espéces uniques dans
I'assemblage le plus pauvre. Cette situation découle de la forte dissimilarité
historique entre les assemblages (proche de 100% en moyenne a |‘échelle du globe).
Le nombre d’especes historiquement partagées entre bassins versants est en effet
trés faible (voire nul pour prés de 50% des paires d’assemblages) donc la
contribution du turnover est maximale dans ces paires et ne peut que diminuer sous

I’effet des introductions.

En ce qui concerne les paires d’assemblages qui se différencient, nous avons montré
gue ce sont également les introductions d’espéces qui expliquent ces changements.
, hou u’u ituati iffé iati ui u
Cependant, nous montrons qu’une situation de différenciation se produit dans une
paire d’assemblage lorsque les 2 assemblages recoivent des espéces non-natives

différentes. Ainsi, la proportion d’espéces propre a chaque assemblage va
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augmenter (augmentant ainsi la dissimilarité) et s’accompagner d’une augmentation
ou d’une diminution de la contribution du turnover, selon si c’est le bassin le plus
pauvre (augmentation de la contribution du turnover) ou le plus riche qui a recu le

plus d’espéces non-natives (diminution de la contribution du turnover).

Nous avons ainsi mis en évidence que les changements de dissimilarité taxonomique
sont principalement dus d’une part a une forte dissimilarité historique entre les
assemblages partageant peu d’espéces en commun, et d’autre part au faible nombre
d’espéces non-natives introduites dans de nombreux bassins. En effet, au sein de
chaque zone biogéographique, seules quelques espéeces ont été introduites dans de
nombreux bassins, ce qui contribue a augmenter la part d’espéeces partagées. Cette
situation est responsable de I'homogénéisation des assemblages couplée a une
diminution de la contribution du turnover. Enfin, les situations de différentiations
peuvent étre considérées comme transitoires, dues a I'introduction récente de tres
peu d’especes (voire d’une seule, cf. encadré 5). Par conséquent si le nombre
d’occurrences de ces espéces introduites augmente, comme attendu via I'extension
de leur aire de distribution au cours du processus d’invasion (Lockwood et al. 2005),
ces cas de faible différentiation risquent fortement de devenir des cas de forte
homogénéisation. Cela pourrait ainsi se traduire par une forte homogénéisation
globale des faunes de poissons qui serait actuellement tempérée par ces situations
transitoires de différenciations. En effet, en testant des scénarii d’introductions
futures d’espéces, Villéger et al. (2014) montre une augmentation globale de

I’'homogénéisation des faunes de poissons d’eau douce.
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Encadré 5. Exemple théorique illustrant le caractére transitoire des cas de différenciation.

Soit une situation initiale entre 2 assemblages telle que a=1; b =5 et ¢ = 3 et I'introduction d’une espéce
X dans l'assemblage 2. Lespéce X est absente historiquement des 2 assemblages. Une telle situation
conduit a une différentiation (analogue a celle observée fréquemment chez les poissons). Si cette espece X
est par la suite introduite dans I'assemblage 1, cela conduit a une situation d’homogénéisation. Les valeurs
sont arbitraires mais traduisent une situation analogue a celles observées pour les assemblages des
poissons d’eau douce, asavoir peu d’especes partagées (a) et une forte dissimilarité historique (,,.=0.88)

Assemblage 1 Assemblage 2

Situation initiale : B, = 0.88

i Introduction d’une espece X dans Différenciation
i lassemblage 2 de 2,2 %
v
B1ac =0.90
i Introduction d’une espece X dans Homogénéisation
V I'assemblage 1 de11,1%

@) Bac =0.80

90



MANUSCRIT P2

Global Ecology and Biogeography
Volume 23, 2014, Pages 574-584

Historical assemblage distinctiveness and the introduction of widespread non-
native species explain worldwide changes in freshwater fish taxonomic
dissimilarity

Authors
Toussaint A.}, Beauchard 0.%, Oberdorff T.?, Brosse S.* & Villéger s
Abstract

Aim Taxonomic dissimilarity between assemblages can result from two processes — the
replacement of species (turnover) and differences in richness — but it remains unclear how
anthropogenic drivers (introductions and extirpations) affect these processes. Here, we
investigate how historical patterns and anthropogenic drivers shape the changes in
dissimilarity and its turnover component in freshwater fish assemblages both in historical
(i.e. pre-industrial) times and at the present day.

Location World-wide.

Methods We used a global database of fish assemblages in 1054 river basins throughout the
world to quantify the change in turnover through its contribution to taxonomic dissimilarity
between the two periods. We then used random forests to disentangle the relative roles of
historical distinctiveness, species introductions and species extirpations on changes in
dissimilarity and on the contribution of its turnover component.

Results The pairs of basins exhibited a decrease in the turnover contribution to taxonomic
dissimilarity of 82% and 61% in homogenized and differentiated pairs, respectively. The
historical number of shared species and its change after species introductions and
extirpations accounted for more than 60% of the change in dissimilarity and in the turnover
contribution in the six biogeographical realms.

Main conclusions The historically high distinctiveness between pairs of basins, due to a low
number of shared species, has promoted high levels of taxonomic dissimilarity. The world-
wide changes in taxonomic dissimilarity among fish assemblages are to a large extent
coupled to a decrease in the contribution of taxonomic turnover to taxonomic dissimilarity.
Hence, the dissimilarity between assemblages declines with decreasing species replacement.
These changes are mainly explained by introductions of a small set of widespread non-native
species, which promote an increase in the number of shared species. Besides historical
distinctiveness, species introduction processes can determine whether assemblages become
more homogenized or more differentiated. Our results suggest that taxonomic
differentiation can quickly turn to homogenization as the number of species introductions
increase.

! CNRS, UPS, ENFA, UMR 5174 EDB (Laboratoire Evolution et Diversité Biologique), Université Paul Sabatier, 118
route de Narbonne, F-31062 Toulouse, France

2 Netherlands Institute for Sea Research (NIQZ), P.O. Box 140, 4400 AC Yerseke, Netherlands

* Muséum National d’Histoire Naturelle, UMR IRD Biologie des Organismes et Ecosystémes Aquatiques BOREA
207, Département Milieux et Peuplements Aquatiques, F-75231 Paris, France

* Laboratoire Ecosystémes Marins Cotiers, UMR 5119 CNRS-UM2-IFREMER-IRD-UM1, Université Montpellier 2, CC
093, F-34095 Montpellier Cedex 5, France

91



Key-words : Beta diversity, differentiation, freshwater fish, homogenization, macroecology,
partitioning, turnover

Introduction

Human activities and the subsequent environmental disturbances are the major
drivers of changes in species composition (Elton, 1958; Vitousek et al., 1997).
Anthropogenic pressures such as overexploitation and habitat degradation have
undoubtedly contributed to the extirpation of some species from at least part of
their native range, and have even driven some endemic species to extinction
(Angermeier et al., 1994; Pimentel et al., 2000; Scott & Helfman, 2001). Human
activities have also led to the transportation of species (intentionally or otherwise)
and to their establishment in areas where they were not naturally present, bypassing
biogeographical barriers (Vitousek et al., 1997; Butchart et al., 2010). The global
number of introductions of non-native species has followed the development of
intercontinental exchanges for about 150 years, and may therefore increase further

through the intensification of global trade (Blanchet et al., 2009).

The addition and removal of species through non-native introductions and native-
range extirpations have changed the species composition of local assemblages
throughout the world (Rahel, 2007). An intensification of non-native species
introductions (e.g. Vander Zanden, 2005) coupled with an accelerated loss of
endemic species (Vitousek et al., 1996, 1997) led McKinney & Lockwood (1999) to
define the concept of biotic homogenization as the replacement of many endemic
species with a few widespread species. This concept then became extended to the
changes in dissimilarity between assemblages (i.e. changes in beta diversity due to
introductions and extirpations), whether they are due to a decrease in dissimilarity

(homogenization) or an increase (differentiation) (Olden & Rooney, 2006).

Changes have been measured for various taxa across the globe and they reveal an
overall trend toward biotic homogenization (e.g. Rahel, 2000; Winter et al., 2009;
Villéger et al.,, 2011). Some of these studies nevertheless revealed strong
geographical discrepancies in the strength of changes in beta diversity and even, in

some cases, in their direction (e.g. Leprieur et al., 2008a; Villéger et al., 2011).
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Most previous measurements of changes in beta diversity have used the difference
in Jaccard dissimilarity, i.e. the change over time in the percentage of species not
shared by a pair of species assemblages (Olden & Rooney, 2006; Villéger & Brosse,
2012). As pointed out by Baselga (2010, 2012) and Carvalho et al. (2012), however,
beta diversity results from the sum of two independent components: the
replacement of species between assemblages (the turnover component) and the

difference in richness between assemblages (the nestedness-resultant component).

These decompositions have been used to disentangle the biogeographical processes
that drive the patterns of dissimilarity in species composition of different taxa (see
Baselga et al., 2011, for amphibians; Leprieur et al., 2011, for freshwater fish; Boieiro
et al., 2013, for ground beetles). Their contributions to the change in dissimilarity
between historical and current situations have been little studied to date (Baiser et
al., 2012), and we believe that their relative importance should shed light on the

drivers of changes in dissimilarity (Villéger & Brosse, 2012).

Our aim here was to unravel the contributions of the turnover and nestedness-
resultant components to the changes in dissimilarity among freshwater fish
assemblages at a global scale. Fish have been intensively exploited and transported
through human activities for about two centuries, leading to a decrease in
dissimilarity between assemblages across the world (Villéger et al., 2011). This
overall homogenization hides more complex patterns, with a third of the basin pairs
experiencing homogenization, a third exhibiting no changes and a third experiencing
differentiation (Villéger et al., 2011). We therefore investigated the determinants of
the discrepancies observed in changes in dissimilarity. We first used the
decomposition proposed by Baselga (2012) to measure changes in the contribution
of the turnover to dissimilarity. We then determined the relative contributions of
historical species richness, species introductions and species extirpations to the

changes in assemblage dissimilarity and turnover.

93



Materials and methods

Partitioning changes in taxonomic dissimilarity

We used the Jaccard index (Jaccard, 1901) to calculate taxonomic dissimilarity from
presence—absence data (Rahel, 2000; Olden & Rooney, 2006; Villéger & Brosse,
2012). Consider two species assemblages with compositions such that a is the
number of species shared by the two assemblages, and b and ¢ are the species
present only in each assemblage with, by convention, b > ¢ (Koleff et al., 2003). The

Jaccard dissimilarity (Bqiss) is the proportion of species not shared:

__ Number of unshared species _  b+c

Bdiss - Total number of species " a+b+c’

Taxonomic dissimilarity results from the sum of two processes, one of which is
species turnover (Baselga, 2012). Two distinct frameworks have been proposed to
calculate the contribution of turnover to Jaccard dissimilarity — those of Baselga
(2012) and of Carvalho et al. (2012). In the framework of Carvalho et al. (2012),
turnover is measured using the B-3 index (Williams, 1996), which is not independent
of the total species richness in the pair of assemblages (i.e. a + b + ¢). According to
the typology of beta diversity measures proposed by Anderson et al. (2011),
Carvalho’s framework allows the measurement of a directional turnover in
assemblage structure (e.g. through time or along an environmental gradient). In
Baselga’s (2012) framework, the turnover component of dissimilarity is measured
using an index similar to the Bsm index that accounts only for the richness of the
poorer assemblage and is thus independent of total species richness in the
assemblage pair (see below). Baselga’s framework is designed to measure spatial
turnover between assemblages, without considering the environmental or distance
gradients between them, and thus measures a non-directional variation in

assemblage structure (Anderson et al. 2011).

Our aim here was to measure the temporal change in spatial taxonomic dissimilarity
for all pairs of assemblages, as well as the temporal change in the contribution of

turnover to this spatial dissimilarity. We therefore needed a framework: (1) in which
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the contribution of turnover to dissimilarity reflects the relative proportion of shared
versus unigue species in each community (i.e. it must depend on a, b and ¢), so that
a change in any of these components induces a change in the contribution of
turnover to dissimilarity; and (2) in which, if no species are shared by the two
communities (a = 0), dissimilarity is entirely driven by turnover. This second criterion
ensures that the contribution of turnover to dissimilarity is not influenced by
differences in species richness when no species are shared, and thus that temporal
changes in the contribution of turnover to dissimilarity can only occur when
dissimilarity remains maximal. Indeed, if two assemblages were historically totally
distinct and remain totally distinct in the current situation, the contribution of
turnover to this maximal dissimilarity must not change even if different unique non-
native species are introduced (or native species extirpated). Baselga’s (2012)
framework, which meets these two key criteria, was therefore preferred over the

framework of Carvalho et al. (2012) framework.

In Baselga’s (2012) framework, turnover measures species replacement independently of

2Xc

total species richness = —
p , Bturnover a+(2x0)

It is smallest when the poorer assemblage

contains all the species that are present in the richer assemblage (¢ = 0), and largest when
the two assemblages have no species in common (a = 0). The nestedness-resultant
component measures the contribution to dissimilarity that is not due to turnover. It is
influenced by the difference in species richness between the two assemblages

(Baselga, 2012).

This partitioning allows the relative contribution of species replacement (i.e.
taxonomic turnover) to taxonomic dissimilarity (beta diversity) to be assessed and
thus allows these two ecologically important concepts to be compared (Koleff et al.,
2003; Anderson et al., 2011). We propose a quantification of the relative

contribution of taxonomic turnover to taxonomic dissimilarity, hereafter called piyrn:

— Bturnover — ZXC X a + b + C
Pum =g T G+ (2xc) . b+c
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The pwr index is defined only when dissimilarity is not null, i.e. when at least one
species is not shared by the two assemblages (c > 0); This condition is met in most
real cases, even at small spatial scales. The value of pwm ranges from 0 to 1: it is
minimal when ¢ = 0, which means that the two assemblages are nested and thus that
turnover is null. In such a situation, dissimilarity is therefore due only to the
difference in species richness, regardless of its level. The value of pwm is maximal
either when b = ¢, which means that the two assemblages have the same species
richness and consequently that turnover equals dissimilarity, or when a = 0, which
means that the two assemblages exhibit no common species and thus that both

dissimilarity and turnover are maximal.

The changes in pairwise taxonomic dissimilarity and the contribution of turnover to
taxonomic dissimilarity (hereafter called &Bgiss and Spiwm, respectively) between
historical times (species composition before human influence) and the present day

are then:

8Bdiss = (Bdiss)current - (Bdiss)historicalr and

_ (Bturnover)current _ (Bturnover)historical

Spturn -

(Bdiss)current (Bdiss)historical

If we note e, the change in the number of species shared by the two assemblages (e
> -a), and f and g, the changes in the number of non-shared species in the richer and

the poorer assemblages, respectively (f 2 -b; g 2 —c), then:

58 b+f+c+g b+c
diss ™ g t+e+b+f+c+g a+b+c’
SB _ 2xmin(b+f,c+g) o 2xc
turnover ™ ;1.5 xmin(b+f,c+g) a+2xc’
2 xmin(b+f,c+g) a+e+b+f+c+g 2Xc¢ a+b+c
8Prurn = : - X .
a+e+2 xmin(b+f,c+g) b+f+c+g a+2xc b+c
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Both turnover and dissimilarity change range from -1 to +1 (Villéger & Brosse, 2012),

as do the change in the contribution of turnover to dissimilarity. These two indices

both depend on the historical species richness shared (or not) by the two

assemblages (a, b and c) and on the associated changes due to species introductions

and extirpations (e, fand g).

Simultaneously assessing changes in taxonomic dissimilarity and the relative

contribution of turnover can help to disentangle the interlaced consequences of

species introductions and extirpations (Fig. 1):

Homogenization (i.e. decrease in Pgss) coupled with a decreased contribution of
turnover reveals an increase in the proportion of shared species and no decrease in the
richness difference between assemblages, corresponding to an increase of the
contribution of the ‘nestedness-resultant’ component, as defined by Baselga (2012).
This could result, for instance, from the introduction of the same species into both
assemblages (Fig. 1, bottom left).

Homogenization coupled with an increased contribution of turnover reveals an increase
in the proportion of shared species and a decrease in the richness difference between
assemblages. This can occur when the number of species introduced into the two
assemblages exceeds the number of species introduced only in the poorer assemblage,
while extirpation may occur in the richer assemblage (Fig. 1, top left).

Differentiation (i.e. increase in Bgiss) coupled with an increased contribution of turnover
reveals a decrease in the proportion of shared species and a decrease in the richness
difference between assemblages. This can occur when the poorer assemblage receives
non-native species, while the richer assemblage loses some of its non-shared species
(Fig. 1, top right).

Differentiation coupled with a decreased contribution of turnover reveals a decrease in
the proportion of shared species and no decrease in the richness difference between
assemblages. This could be the case when the richer assemblage receives non-native

species and the poorer one loses some of its non-shared species (Fig. 1, bottom right).
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Figure 1 Change in taxonomic dissimilarity (8Bq4iss) versus change in contribution of taxonomic
turnover to taxonomic dissimilarity (8pi.rm) between historical and current situations. Taxonomic
dissimilarity between two assemblages is represented using the classical Venn’s diagram
representation where ovals represent species assemblages, their size being scaled to their
respective number of species and the size of their intersection symbolizing the number of
species shared by the two assemblages. A hypothetical historical situation is illustrated in the
centre of Fig.1, a is the number of species historically shared, b and c are the numbers of species
historically present only in each of the two assemblages. Four contrasting current situations
corresponding to different levels of introduction and extirpation in the two assemblages
considered are provided in the four corners. e is the change in the number of species shared. f
and g are the changes in the number of species present only in the richer and poorer
assemblages, respectively. The resulting homogenisation (H) or differentiation (D) as well as the
increase or decrease of contribution of turnover (T+ and T-) are indicated for each current
situation. Nil values (0, 0 coordinates) account for no change in taxonomic dissimilarity between
the historical and the current situation.

Identifying the determinants of change in dissimilarity for the world’s freshwater

fish fauna

We used a database of 9722 fish species occurring in 1054 river basins, covering
more than 80% of the earth’s continental surface (Brosse et al., 2013). Native and
non-native status was recorded for each species occurrence. Both historical
composition (before human intervention, i.e. before the industrial period) and
current assemblages (historical composition + non-natives - extirpated) are

therefore available (Leprieur et al., 2008a; Villéger et al., 2011). We computed the
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change in taxonomic dissimilarity and the change in the relative contribution of
turnover to dissimilarity from the historical to the current situation for all pairs of
basins in each of the six biogeographical realms: Afrotropical, Australian (including

Oceania), Nearctic, Neotropical, Oriental and Palaearctic.

To investigate the determinants of changes in dissimilarity and contribution of
turnover, we split the pairs of assemblages into five groups according to the sign of
the change. HT+ and HT- refer to the basin pairs exhibiting a pattern of
homogenization associated with a decrease (HT-) or increase (HT+) in the
contribution of turnover. NC refers to basins that experienced no change in
taxonomic dissimilarity over time. DT+ and DT- refer to the basin pairs experiencing
differentiation and a decrease (DT-) or increase (DT+) in the contribution of

turnover.

The relative importance of the historical situation (i.e. the number of species shared or not
by the pair of assemblages) and of introduction and extirpation processes (i.e. respective
changes in the number of non-shared or shared species) in discriminating these five types of
change was determined using a random forest modelling method (Breiman, 2001). The
random forest algorithm has been widely used in ecology to carry out multivariate analyses
without making assumptions about the input variables. The importance of each predictor
was measured using the Gini index (Strobl et al., 2007). Analyses were carried out using the
RANDOMFOREST package (Liaw & Wiener, 2002) in R (R Development Core Team, 2011).
Following the recommendations of Breiman (2001), 500 trees were generated to obtain a

reliable estimation of the contribution of each predictor.

The predictors exhibiting a relative contribution greater than 10% (as measured by
the Gini index) were used to construct a synthetic decision tree to illustrate how
these variables discriminate the five types of change. We then calculated the
frequency of each of the five groups of combinations of change in dissimilarity and

change in contribution of turnover in each leaf of this synthetic tree.
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Results

Historical taxonomic dissimilarity and taxonomic turnover among assemblages

For freshwater fish, historical dissimilarities were characterized by a large proportion
of non-shared species (b and c), which represent on average more than 95% of the
total species richness in assemblage pairs (Table 1). The number of species in
common (a) was very low; with a median value of 1 species in the Palaearctic and
Nearctic realms and a median value of 0 in the other four realms. The number of
species present only in the richer assemblage of the pair (b) was on average 9.9
times higher than the number of species present only in the poorer assemblage (c)

(Table 1).

Of the 116,124 pairs of assemblages in the six realms, 2% (2741 pairs) were nested (c
= 0; b > 0) and only 106 pairs (0.1% of pairs) were identical (b = ¢ = 0). As a
consequence, the average values of the Jaccard dissimilarity index for the historical
time-point were higher than 90% in the six realms (see Appendix S1 in Supporting
Information). These assemblage dissimilarities were mainly due to the turnover
component, which accounted for more than 90% of the overall dissimilarity

(Appendix S1).

Table 1 Median and range (in square brackets) of the historical number of fish
species shared (a), or not (b and c) between pairs of assemblages, and their
respective changes (e, f and g) after species introductions and extirpations. See text
and Fig. 1 caption for the detailed meanings of parameters a, b, c, e, fand g.

Basins a b c e f g
Afrotropical 109 0 [0;135] 61 [0;793] 8 [0;396] 0 [0; 8] 1[-26;12] 1 [-27;12]
Australian 179 0 [0;37] 16 [0; 69] 7 [0;47] 0 [-1;10] 2 [-5;13] 1 [-6; 13]
Nearctic 207 11[0;139] 36 [0;243] 7 [0;106] 0 [-5;49] 3 [-25;60] O [-13;51]
Neotropical 155 0 [0;610] 34 [0; 1798] 9 [0;564] 0 [-1;9] 0 [-5;17] 2 [-4;17]
Oriental 59 0 [0;247] 50 [2;691] 10 [0;260] O [-6;14] 2 [-12;31] O [-10;11]
Palaearctic 345 1 [0;76] 23 [0; 340] 6 [0;91] 0 [-3;26] 3 [-16;33] 0 [-8;33]
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Changes in taxonomic dissimilarity and contribution of turnover

Around half of the basin pairs (49.8%) experienced a change in dissimilarity as well as
a change in the contribution of turnover to dissimilarity. For each of the six realms,
we found a significant positive correlation between dissimilarity and turnover
changes (Spearman’s rank correlation coefficient ranged from 0.138 to 0.472, p
<0.001, Fig. 2). Because these values were rather low, however, all types of change

combining dissimilarity and turnover occurred (Fig. 2).

Among the homogenized basin pairs, 82% underwent a decrease in turnover
contribution (Fig. 2). For this subset of pairs, significant positive correlations were
found between dissimilarity and changes in the turnover contribution in each
biogeographical realm (Table 2). Similarly, 61% of the basin pairs that showed
differentiation over time exhibited a decrease in the turnover contribution, as well
as a negative correlation between change in taxonomic dissimilarity and the change

in the turnover contribution (Table 2).

Table 2 Spearman’s correlation coefficient and associated Mantel’s test between the
change in taxonomic dissimilarity and the change in the contribution of turnover to
taxonomic dissimilarity for the basin pairs experiencing taxonomic homogenization
or differentiation. (***P < 0.001).

Homogenization Differentiation
Realm o p n P P n
Afrotropical 0.423 ok 697 -0.312 *k*kE 1,048
Australian 0.209 oA 2,910 -0.176 *Ekx 3,775
Nearctic 0.230 oA 7,746 -0.077 **x 5,418
Neotropical 0.290 oA 1,097 -0.089 *kx o 1,871
Oriental 0.227 oA 385 -0.194 kX 315
Palaearctic 0.085 oA 16,779 -0.243 *** 16,185
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Figure 2 Relationship between change in taxonomic dissimilarity (6B4iss) and change
in contribution of taxonomic turnover to taxonomic dissimilarity (8pturm). Number of
basin pairs (n), Spearman’s correlation coefficient, and associated Mantel test are
provided for each of the 6 realms (***P < 0.001). For each panel, the number of
basin pairs in each of the four non-null combinations of direction of change is
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indicated, as well as the percentage of each of the four combinations given in
parentheses.
Influence of historical situation, introductions and extirpations on the change in

taxonomic dissimilarity and the turnover contribution

The random forest analyses provided a relevant discrimination of the determinants
of change in dissimilarity, with a small proportion of wrong classifications (i.e. < 3%;
Fig. 3). The ranking of the determinants of change was similar among the six realms.
Three main variables discriminated the five types of change. The number of
historically shared species (a) and the associated change in number of shared species
following species introductions and/or extirpations (e) provided the greatest
contribution to the classification tree (Gini index > 25% for each variable in each
realm; Fig. 3). In contrast, the number of historically non-shared species (b and c)
only weakly discriminated the five types of change (Gini index < 10% in all six
realms). The change in the number of species present only at the poorer site (g)
represented the third most important variable, with a Gini index ranging from 10%

to 20% (Fig. 3).

The random forest analysis identified the variables a, e and g as the most important
for sequentially discriminating the five types of change in taxonomic dissimilarity
(Fig. 4). The number of species shared historically (a) and the change in shared
species following the introduction of non-native species and species extirpation (e)
discriminated assemblage pairs exhibiting no change (NC) from homogenized pairs
(HT-, HT+). In the cases of homogenization, dissimilarity decreased in 97% of the
pairs when e > 0. Additionally, for a > 0, the change in the number of species present
only in the poorer assemblage (g) discriminated two groups among differentiated
pairs: for e = 0 and g > 0 (non-shared species introduction), 87.5% of pairs
differentiated and showed an increase in the contribution of turnover, whereas for e
=0 and g < 0 (non-shared species extirpation), differentiation was accompanied by a
decrease in the contribution of turnover. Similar decision trees were built for each

biogeographical realm, and provided similar results (see Appendix S2).
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Figure 3 Relative contribution of historical situation and introduction and extirpation processes
to the change in taxonomic dissimilarity and the change in the contribution of taxonomic
turnover to dissimilarity. Values are percentages of contribution to the Gini index given by the
random forest model for each realm. a is the number of species shared historically and b, c are
the number of historically unique species in the richer and the poorer assemblages, respectively.
e is the change in the number of shared species through introduction and extirpations. f and g
are, the changes through introduction and extirpations in the number of species unique to b and
¢, respectively. The dashed line indicates the 10% contribution threshold. The percentage of
error of the model (or percentage of incorrect classification) is given by the out-of-bag (OOB)
error.
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Discussion

Studying patterns of beta diversity is fundamental for understanding the ecological
processes that shape differences in species assemblages, and for assessing the
impact of human activities on biodiversity (Olden & Rooney, 2006; Devictor et al.,
2010; Leprieur et al., 2011). Human-mediated species introductions and extirpations
are known to affect freshwater fish faunas and push them towards global
homogenization (Rahel, 2000; Leprieur et al., 2008a; Olden et al., 2008; Villéger et
al., 2011). Beyond this overall decrease in taxonomic dissimilarity, both
homogenization and differentiation have occurred among fish assemblages in North
America (Rahel, 2000), Europe (Clavero & Garcia-Berthou, 2006; Leprieur et al.,
2008b) and on a global scale (Villéger et al., 2011).

Here, we highlight the complexity of dissimilarity changes when adding and/or
removing species. Such heterogeneous situations arise from the complex nature of
assemblage dissimilarity, which combines two independent components, namely the
turnover component (i.e. species replacement from one assemblage to another,
independently of species richness) and the nestedness-resultant component
(Baselga, 2012; Qian & Ricklefs, 2012). Exploring changes in the contribution of
turnover to taxonomic dissimilarity give us an opportunity to provide mechanistic
explanations of the changes that follow anthropogenic disturbance (Koleff et al.,
2003; Villéger & Brosse, 2012). More precisely, we have shown here how assessing
both dissimilarity and turnover changes can shed light on the relative effects of
historical contingency, species extirpations and introduction pressure on an

important facet of biodiversity.

For freshwater fish faunas, each combination of change in taxonomic dissimilarity
and in the contribution of turnover occurred within each biogeographical realm.
Although significant, the strength of the correlation between change in taxonomic
dissimilarity and change in the contribution of turnover remains low, confirming that
these two indices provide complementary information on changes in beta diversity
among assemblages. Homogenization associated with a decrease in the turnover

contribution was the most frequent combination of change in dissimilarity and

105



contribution of turnover in all realms. Such a situation represents, for example, more
than 87% of cases of homogenization in the Nearctic realm. In contrast, for pairs
experiencing differentiation, the proportions of increased and decreased
contributions of turnover were much more balanced in all realms (around 40% and

60%, respectively).

These contrasting situations are not only explained by species introductions and/or
extirpations, but also by the historical composition of assemblages, supporting
previous studies (Rahel, 2000; Villéger et al., 2011). Indeed, the historical situation
plays a major role, with the number of historically shared species (a) being the factor
best explaining changes in species dissimilarity. The importance of the historical
situation is due to the high turnover between freshwater fish faunas, which results
from the inability of freshwater fish to cross dry land or salt water (Hugueny, 1989).
Fish assemblages from each river basin are therefore isolated from their neighbours,
creating an insular aquatic system that is prone to independent evolution
(Rosenzweig, 1995, 2001; Burridge et al., 2008). The isolation of assemblage has
been triggered by extinction events such as glaciations, to which riverine freshwater
fish are especially sensitive, rendering recolonization after glacial periods a long and
stochastic process (Leprieur et al., 2011; Oberdorff et al., 2011). These processes
explain why historical situations are characterized by the rarity of shared species
among basins, as underlined by the relatively high proportion of basin pairs without
any species in common (almost 50%). Historical dissimilarity and historical turnover
are therefore maximal in these pairs (Baselga, 2012). The introduction of the same
species in the two assemblages thus leads to a decrease both in taxonomic
dissimilarity and in the turnover contribution. To illustrate this, 41% of the basin
pairs that showed this trend (HT-; Fig. 4) were historically entirely dissimilar. For
basin pairs which shared at least one species historically, the number of shared
species remains lower than the number of unshared species (Table 1), and even in
this case the introduction of at least one species in common will have more impact
on the change in dissimilarity than the introduction of different species in the two

assemblages.
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The world’s freshwater fish faunas are currently undergoing changes in taxonomic
dissimilarity across all biogeographical realms, leading to homogenization for most
basin pairs that experience species introductions (Villéger et al., 2011). Introductions
of the same species in numerous basins are the main cause of worldwide
homogenization. As underlined by Gozlan et al. (2010), a few species, such as the
rainbow trout (Oncorhynchus mykiss), the Mozambique tilapia (Oreochromis
mossambicus) and the common carp (Cyprinus carpio) have been widely introduced
across the world, mainly for commercial and recreational purposes. The dominance
of cases of homogenization, coupled with the decrease in the contribution of
turnover found in this study (Fig. 2, bottom left), highlights the impact of the

intentional introduction of a few species over large areas.
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Figure 4 Decision tree illustrating how the three most important variables obtained with the
random forest analysis discriminate the different groups of change in dissimilarity and
contribution of turnover. NC means no change in dissimilarity, DT- and DT+ are cases of
taxonomic differentiation (i.e. increase in dissimilarity) coupled to decrease and increase in the
contribution of turnover to dissimilarity, respectively. HT- and HT+ are cases of taxonomic
homogenization coupled to decrease and increase in the contribution of turnover to
dissimilarity, respectively. a is the number of species shared historically and e and g are changes
in the number of shared species, and the number of species unique to the poorer assemblage.
Panels at the end of each branch show the proportion of basin pairs in each combination of
change in dissimilarity and contribution of turnover among all the pairs from the six realms
combined (n = 116,124 pairs). The n value associated to each branch is the number of pairs of
assemblages. The case a > 0 and e < 0 is not represented because of its scarcity (< 0.01%) in the
six realms.
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As well as the predominant homogenization trend, cases of differentiation have also
been reported at both global (Villéger et al., 2011) and regional scales (Leprieur et
al., 2008b). Such situations result from introductions and/or extirpations that only
occur in one of the two assemblages without affecting the number of shared species
(a > 0 and e = 0). This leads to a slight increase in dissimilarity (differentiation) that
can be associated with either an increase or a decrease of the turnover contribution
(Fig. 4). Indeed, turnover variation is controlled by the proportion of non-shared
species in the poorer assemblage (g). Hence, species introduction (g > 0) tends to
increase the turnover contribution by reducing the difference in richness between
assemblages. In contrast, when the richer assemblages receives non-native species
without introduction into the poorer assemblage (g = 0) or with species extirpation

there (g < 0), the contribution of turnover decreases.

Considering global patterns of homogenization and differentiation from a dynamic
point of view opens new considerations about the outcome of ‘single’ introductions
(i.e. species introduced in only one assemblage of a pair). Single introductions can be
considered as isolated species that are under an initial invasion stage and that, if
established, might undertake the next step of the invasion process (Lockwood et al.,
2007). Hence, the differentiating role of early invaders will become a
homogenization trend when the species disperses (either alone or with human
assistance) to other nearby basins. Differentiation is traditionally considered the
opposite of homogenization (Olden & Poff, 2004; Leprieur et al., 2008b; Villéger et
al., 2011), but it could quickly turn into homogenization under higher propagule
pressure or invasion progress. In this context, differentiation could be considered as
an indicator metric of homogenization risk, and it might therefore be used to focus
management actions on vulnerable areas in order to prevent future homogenization.
In the modern world, where increasing global trade will promote the introduction of
non-native species in relatively unaffected areas such as the Neotropical or the
Afrotropical realms (Leprieur et al., 2008a), particular attention should be given to
increases of dissimilarity as they can rapidly change toward a homogenization
situation. Moreover, many assemblages of other taxa (e.g. plants, birds) are also

experiencing the introduction of non-native species and the extirpation of native
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species, but the intensity and nature (e.g. deliberate versus accidental introduction)
of these two processes differ between taxa and spatial scales. The historical patterns
of dissimilarity and the turnover contribution are also likely to vary between studies.
The framework presented here could therefore help to better assess the effects of

global changes on the beta component of biodiversity.
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IV.1.2. Des « coupables » parmi les especes non-natives

Suite a cette étude, nous avons cherché a quantifier les effets de chaque espéce
non-native sur les patrons globaux de changement de béta diversité, de maniére a
identifier les espéces responsables des patrons actuels d’homogénéisation biotique
(P3). Pour cela, nous avons quantifié I'effet des espéeces les plus fréquemment
introduites sur les changements de dissimilarité taxonomique observés dans les
bassins versants, en simulant des assemblages ou seules les occurrences de I'espéce
non-native ont été considérées (les autres introductions et extirpations ne sont pas

considérées, voir exemple encadré 6).
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Encadré 6. Tester I'effet de chaque espeéce dans les changements de béta diversité taxonomique

Pour chaque espéce non-native (Espéce cible), nous avons mesuré les changements entre la situation
historique et une situation actuelle hypothétique ou seules les occurrences de l'espéce cible ont été
considérées (exemple ci-dessous). Les autres cas d’introductions et d’extirpations ne sont alors pas pris
en compte. Leffetde chaque espéce cible correspond a la moyenne des changements de béta diversité
entre toutes les paires d'assemblages d’'une méme zone biogéographique. Les équations ci-dessous
sont adaptées a I'exempleillustré et ne concerne qu’une paire d'assemblages, d'aprés Villéger & Brosse
(2012).

, Simulation pour
Observe I'espéce cible

Situation
historique
37 * s ) %
Situation
actuelle

B b+c
Observé ,historique =
a+b+c
b+D)+(c+2-1) b+(c+1)
[))Observé,actuel = (Cl + 1) + (b + 1) + (C + 2 _ 1) [))Espéce_(‘ible,actuel = a+ b + (C + 1)
5/3 Observé = /j Observé actuel - ﬁ Observé historique (Sﬁ Espéce_cible = ﬁ Espéce_cible,actuel - ﬁ Observé ,historique

Les résultats de notre étude montrent que l'effet des espéces introduites sur les
changements de dissimilarité est trés variable. Une grande partie des espéces
introduites ont un effet négligeable en terme de changement de dissimilarité, alors

gue quelgues especes provoquent une forte homogénéisation (>10%) et sont
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responsables de I'essentiel du processus d’homogénéisation globale. Ces especes
comptent parmi les plus introduites a travers le monde, comme la carpe commune
(Cyprinus carpio), la gambusie (Gambusia ssp.) ou la truite fario (Salmo trutta). Elles
sont connues pour avoir une forte propension a devenir envahissantes (Gherardi and

Acquistapace 2007; Rahel 2007; Lauzeral et al. 2011).

Cependant, I'occurrence des especes introduites n’est pas le seul facteur influencant
les changements de béta diversité. Les processus d’homogénéisation et de
différentiation sont des processus complexes prenant en compte la composition
historiqgue des 2 bassins mais également lidentité et l'origine des especes
introduites (McKinney 2004 ; Rahel 2010). En effet, a I’échelle régionale les espéces
transloquées (espéces non-natives introduites dans un ou des bassins appartenant a
la zone biogéographique d’origine de I'espéce) ont tendance a favoriser une
homogénéisation des assemblages, alors que les espéces exotiques (espéces non
natives introduites hors de leur zone biogéographique d’origine) conduisent plut6t
vers des situations de différentiation (en Europe, Leprieur et al. 2008a ou en
Amérique du Nord, Olden et al. 2011). Nous montrons que ce phénomene peut étre
généralisé a une échelle globale. Cela s’explique par le fait que les espéces
transloquées sont déja présentes au sein de la zone biogéographique et leur
introduction entraine une homogénéisation de toutes les paires contenant les
bassins versants ou |'espéce était présente historiquement (Leprieur et al. 2011). Ce
processus diminue aussi la contribution du turnover a la béta diversité (Cf. P2). A
I'inverse, les espéces exotiques vont dans un premier temps (lorsque I'espéce est
encore peu rependue dans la zone considérée) engendrer une situation de
différentiation car elles ne seront en général présentes que dans l'un des deux

assemblages pour I'essentiel des paires de bassins.

Nous avons ainsi montré que peu d’espéces pouvaient étre a I'origine d’un processus
d’homogénéisation global et que I'introduction d’espéces non-natives est le principal
déterminant de ce changement. Bien que relativement faible aujourd’hui, ce

phénomeéne pourrait drastiquement augmenter, en particulier si la pression
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d’introduction augmente (Vander Zanden 2005 ; Hulme 2009). Sous ce scenario
d’expansion de l'aire de distribution des especes introduites, les espéces qui
entretenaient de la différentiation pourraient alors générer des situations
d’homogénéisation et conduire a une forte homogénéisation globale des faunes de

poissons d’eau douce a I’échelle du globe (encadré 5).
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Introduction

Human activities have strongly altered species composition and richness of the freshwater
ecosystems over the world (Vitousek 1997; Butchart et al. 2010; Leprieur et al. 2008a). The
increase of global trade and economic activities during the last two centuries have promoted
intentional and unintentional dissemination of species throughout the world (Taylor and
Irwin 2004; La Sorte and McKinney 2007; Leprieur et al. 2008a). At the end of the 20"
century at least 624 freshwater fish species have been established into areas located outside
their natural range (Gozlan et al. 2010), due of trading, aquaculture and game fishing
purpose (Rahel 2007). As a consequence, more than half of the river basins in the world
currently host at least one non-native fish species (Leprieur et al. 2008a), with consequent
changes of large scale faunal dissimilarities among fish species assemblages (Villéger et al.

2011).

Native species extirpations have also modified the species composition of river basins
throughout the world (Rahel 2007), but to a lower extent than introductions of non-native
species (Olden et al. 2011; Villéger et al. 2011). Indeed, in most regions the number of non-
native species introduced exceeds the number of extirpations, which ultimately leads to an
increase in local species richness (Sax and Gaines 2003; Cassey and Lockwood 2007; Cadotte

et al. 2009).

Besides this change in alpha diversity among river basin assemblages, the addition or
deletion of species also alters the compositional dissimilarity between assemblages, i.e.
beta-diversity (Olden et al. 2006; Rahel 2007), either inducing a decrease of dissimilarity (i.e.
homogenization) or an increase of dissimilarity (i.e. differentiation). Numerous studies on
changes in dissimilarity between the river basin assemblages in freshwater fish fauna have
reported a global trend toward homogenization (McKinney & Lockwood 1999; Leprieur et al.
2008a; Olden et al. 2008; Villéger et al. 2011), although differentiation has also been
reported in a non-negligible number of river basins (Villéger et al. 2011). The direction of
change in dissimilarity (i.e. homogenization or differentiation) and its intensity is mainly
determined by the historical richness of the assemblages, their historical dissimilarity and

the number of the non-native species introduced (Villéger et al. 2011; Toussaint et al. 2014).
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In most studies on freshwater fish, all non-native species were pooled to compute the
changes in alpha- and/or beta-diversity (Alcaraz et al. 2005; Blanchet et al. 2010; Gozlan et
al. 2010; Britton et al. 2011; Clavero 2011). However, at the global scale, the biogeographic
regions (also called realms) are characterized by distinct freshwater fish fauna (Lévéque et
al. 2008) and the effects of non-native species on change in dissimilarity is likely to be
uneven among them within a realm since the most occurring ones may exhibit a higher
probability of being transplanted and since their origin may favour their spread (Villéger et
al. 2011; Toussaint et al. 2014; Villéger et al. 2014). Indeed, two types of non-native species
can be considered based on their realm of origin: i) ‘exotic’ species when the species
introduced is native from another realm or ii) ‘translocated’ species when the species is
native from the realm. For instance, Leprieur et al. (2008b) showed for European freshwater
fish assemblages that translocated species drove assemblages towards homogenization

whereas exotic species promoted differentiation.

In the current context of increasing non-native species occurrences, it is urgent to go one
step further and we here discriminate the non-native species according to their
biogeographic origin, and identify the non-native species that contribute the most to the
overall trend toward homogenization of freshwater fish faunas. To this aim, we assessed the
role played by each introduced species on change in dissimilarity among fish assemblages.
Then, we quantified how their introduction type (i.e. ‘exotic’ or ‘translocated’) status and
the number of times they were introduced explained the effect of each non-native species

on change in dissimilarity in each biogeographic realm.

Methods

Database

We used a global database of 1,054 river basins across the world (Brosse et al. 2013) for
which the native and non-native status in each basin has been recorded for 9,722 freshwater
fish species. Therefore, historical (pre-industrial period, before human-mediated species
introductions) and current compositions of assemblages (historical composition + non-native

species — extirpated species) are known (Leprieur et al. 2008a; Villéger et al. 2011).
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For each non-native species, we determined its realm of origin, i.e. the realm where the
species was historically present. We studied changes in taxonomic dissimilarity among fish
assemblages in the six biogeographic realms: Afrotropical, Australian (including Oceania),
Nearctic, Neotropical, Oriental, and Palearctic (Lévéque et al. 2008). In addition, each
occurrence of a non-native species was classified as ‘translocated’ if the species was
historically present in another river basin from the same realm, or as ‘exotic’, if the species

did not historically occur in the realm.
Measuring change in taxonomic dissimilarity

For each pair of river basins belonging to the same realm, we computed dissimilarity using

the Jaccard dissimilarity index (Jaccard 1901) as follow:

Number of unshared species b +c

Placcara = Total number of species a4+ b +c¢

With b and ¢ the number of species present only in each river basin assemblages and a the

number of species shared by the two assemblages (Villéger and Brosse 2012).

These measures were assessed for historical and current periods to compute a change in
taxonomic dissimilarity from historical to current period. A negative change in taxonomic
dissimilarity reveals that the species assemblages of a pair of river basins become more
similar from historical to current period. This change is called homogenization. On the
contrary, the differentiation refers to basin pairs that become more dissimilar with time. For
each realm we then computed the mean change in dissimilarity among all pairs of basins.

These analyses were performed using the betapart package (Baselga and Orme 2012).
Assessing the effect of each non-native species

We assessed the effect of each non-native species on taxonomic dissimilarity independently
of other species introductions; this was done for each pair of river basins as the change in
Jaccard’s dissimilarity between the historical situation and a hypothetical current situation
where only the occurrences of the focal non-native species were kept (i.e. introductions of
other non-native species and extirpations were ignored). Then, we computed the average

change in dissimilarity among all river basin pairs in a realm to produce an indicator

121



translating the independent effect of each non-native species in a realm. The sign of the
effect gives the direction of the change due to the introduction of each non-native species. A
positive effect indicates that the non-native species drives the overall change in dissimilarity
toward differentiation whereas a negative value indicates that the non-native species drives

the overall change in dissimilarity toward homogenization.

Determinants of the effect of each non-native species

We performed linear models to measure the contribution of the following drivers to the
effect of each non-native species on change in dissimilarity in each biogeographic realm. The
drivers we considered were i) the number of river basins of the realm in which the non-
native species was historically present (i.e. the occurrence as native, which is positive for a
translocated species and nil for an exotic species), ii) the introduction type (i.e. translocated
or exotic), and iii) the number of river basins in which the non-native species was introduced
(i.e. the occurrence of introduction). This analysis was run independently for each
biogeographic realm, and both simple effects and pairwise interaction between drivers were
considered. For each biogeographic realm, influential outliers were removed from analyses
according to the cut-off for Cook’s distance (Cook 1977) defined as D = 4/(n— k- 1), where n
is the number of observations and k is the number of variables in the model (Hair et al.

2009). All analyses were carried out using R, v. 3.0.2 (R Core Team 2014).

Results

The 20 most frequently introduced species in each realm represented only a small fraction of
the introduced species in the Nearctic and Palearctic realms (8.9 and 11.8%, respectively),
but account for more than half of the introduction events. Indeed, those 20 species account
for 52 and 60% of the total number of non-native introductions within the Nearctic
(691/1330 introduction events) and Palearctic (851/1407) realms, respectively. In the four
remaining realms, the 20 most frequently introduced species account for 28.6 (in the
Neotropics) to 45.5% (in the Afrotropics) of the number of species introduced in each realm.

As for northern realms, the 20 species account for more than half of the introduction events.
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This proportion reached 74% (691/1222) of the introduction events in the Neotropics, 76%
(113/149) in Oriental, 82% (128/156) in Afrotropical and 91% (369/406) in Australian realms.
These introductions of non-native species have impacted the dissimilarity of more than 60%
of river basin pairs in Afrotropical (64%) and Neotropical (62%) realms, and more than 80%
of basin pairs in Australian (90%), Nearctic (83%), Oriental (80%) and Palearctic (81%) realms

(Figure 1).
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Afrotropical (n=109)

Neotropical (n=155)

14 Oncorhynchus mykiss 14 Oncorhynchus mykiss
2 - Cyprinus carpio 2 Salmo trutta
3 - Micropterus salmoides 3 - Cyprinus carpio
4 Oreochromis niloticus 4 Oreochromis mossambicus
5 Poecilia reticulata 5 Poecilia reticulata
6 Oreochromis mossambicus 6 Oreochromis aureus
7 Lepomis macrochirus 7 Gambusia affinis
8 - Micropterus dolomieu 8 Xiphophorus hellerii
9 - Xiphophorus hellerii 9 A Gambusia holbrooki
X 10 Salmo trutta X 10 Oreochromis niloticus
% 11 Lates niloticus % 11 Lepomis macrochirus
e 12 Heterotis niloticus @ 12 4 Tilapia rendalli
13 Tilapia zillii 13 Poecilia vivipara
14 Gambusia holbrooki 14 Micropterus salmoides
15 Gambusia affinis 15 Salvelinus fontinalis
16 Xiphophorus maculatus 16 Carassius auratus
17 Tilapia sparrmanii 17 Cnesterodon decemmaculatus
18 Tilapia rendalli 18 Ameiurus nebulosus
19 Labeobarbus aeneus 19 - Salvelinus namaycush
20 Ctenopharyngodon idella 20 o Salmo salar
f T T T T T T T T T T T T
0 10 20 30 40 50 60 70 0 10 20 30 40 50 60 70
Percentage of basin pairs (%) Percentage of basin pairs (%)
Australian (n=179) Oriental (n=59)
14 Gambusia holbrooki 1 Oreochromis mossambicus
2 A Salmo trutta 2 Cyprinus carpio
3 - Oncorhynchus mykiss 3 Gambusia holbrooki
4 Carassius auratus 4 Ctenopharyngodon idella
5 Perca fluviatilis 5 Carassius auratus
6 Cyprinus carpio 6 Oreochromis niloticus
74 Poecilia reticulata 7 Gambusia affinis
8 - Oreochromis mossambicus 8 Oncorhynchus mykiss
9 Tinca tinca 9 Poecilia reticulata
= 10 -] Oncorhynchus tshawytscha x 10 Pseudorasbora parva
% 11 Sarotherodon occidentalis % 11 Hypophthalmichthys molitrix
o 12 Salvelinus fontinalis @ 12 Aristichthys nobilis
13 Xiphophorus hellerii 13 Clarias gariepinus
14 o Rutilus rutilus 14 Trichogaster pectoralis
15 Gambusia affinis 15 Salmo trutta
16 Scardinius erythrophthalmus 16 Helostoma temminkii
17 Bidyanus bidyanus 17 Carassius carassius
18 Macquaria ambigua 18 Barbonymus gonionotus
19 Maccullochella peelii 19 Alburnus alburnus
20 Xiphophorus maculatus 20 Vimba vimba
f T T T T f T T T T
0 20 40 60 80 100 0 20 40 60 80 100
Percentage of basin pairs (%) Percentage of basin pairs (%)
Nearctic (n=207) Palearctic (n=345)
1 Cyprinus carpio 1 Cyprinus carpio
2 Micropterus salmoides 2 Carassius auratus
3 Oncorhynchus mykiss 3 Oncorhynchus mykiss
4 Micropterus dolomieu 4 Carassius carassius
5 Carassius auratus 5 Sander lucioperca
6 Lepomis cyanellus 6 Lepomis gibbosus
7 Lepomis macrochirus 7 Pseudorasbora parva
8 Salmo trutta 8 Micropterus salmoides
9 Pomoxis nigromaculatus 9 Hypophthalmichthys molitrix
X 10 Ictalurus punctatus X 10 Gambusia affinis
% " Pomoxis annularis g " Gambusia holbrooki
@ 12 Pimephales promelas @ 12 Salvelinus fontinalis
13 Gambusia affinis 13 Ctenopharyngodon idella
14 Lepomis microlophus 14 Carassius gibelio
15 Dorosoma petenense 15 Thymallus thymallus
16 Ameiurus melas 16 Gymnocephalus cernuus
17 Sander vitreus 17 Aristichthys nobilis
18 Ctenopharyngodon idella 18 Perca fluviatilis
19 Perca flavescens 19 Tinca tinca
20 Alosa sapidissima 20 Ameiurus melas
T T T T f T T T T
0 20 40 60 80 100 0 20 40 60 80 100

Percentage of basin pairs (%)

Percentage of basin pairs (%)

Figure 1. Freshwater fish species introduced in the six biogeographic realms. Species are ranked according to
their decreasing frequency of occurrence as non-native in the realm. The bars represent the percentage of river
basin pairs where the considered species is introduced. Only the twenty most frequently introduced species in
each realm are represented for clarity. ‘Exotic’ species (i.e. native from another realm) are in grey, and
‘translocated’ species (i.e. native from the same realm) are in black (e.g. carp, Cyprinus carpio, occurs as
translocated species in 55% of the Palearctic river basin pairs). The dotted line represents the percentage of
basin pairs which have received at least one non-native species in each realm. The number of river basins
considered in each realm is indicated under brackets.
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The effect of each of the twenty most frequently introduced non-native species on changes
in dissimilarity was highly variable between species and realms both in terms of direction of
change and intensity (Figure 2). A non-native species introduced in different realms can have
opposite effects, either towards homogenization or differentiation (Figure 2). For instance,
the brown trout (Salmo trutta) drove Australian and Neotropical realms toward
homogenization whereas it was responsible from differentiation in the Oriental and Nearctic

realms (Figure 2).

In the Australian, Neotropical and Palearctic realms, the two most introduced species
contributed strongly to homogenization (Figure 2). On the contrary, in the other three
realms, the non-native species having the strongest effect on change in dissimilarity were
not the one with the highest number of introductions. For instance, in the Oriental realm,
the eastern mosquitofish (Gambusia holbrooki) had the strongest homogenization effect (-
0.14%, Figure 2), while being less frequently introduced than the common carp (Cyprinus
carpio) or the Mozambique tilapias (Oreochromis mossambicus) that accounted for only
0.001% and 0.01% of change in dissimilarity (Figure 2). A similar trend was found in the
Nearctic realm where the rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) has a strong homogenization
effect (-0.23%) although being less frequently introduced than the common carp that hardly
affected changes in dissimilarity (-0.0001%, Figure 2). This was confirmed by Table 1 which
shows that the occurrence of introduction was not the only driver explaining the
homogenization effect of each non-native species. Indeed, in all the biogeographic realms
except the Australian, the introduction type (i.e. translocated or exotic) and/or the native
occurrence of the species significantly affected (directly or interacting with the occurrence of
introduction) the homogenization effect of each non-native species. Moreover, the native
occurrences of the species in the realm has a significant effect, or interact with the
occurrence of introduction, in all those 5 realms (Table 1), testifying for the strong

homogenization effect of translocated species (Figure 2).

125



Neotropical

Afrotropical

Obs:-0.147% +1.943

I Jejes owfes
I ysnofeweu snujjonies
|- snsojnqau sninjpwy

| smeine snissesen
| sieunuoy snuijenes

|- seplowes snusjdosoiy

| esedinn eljiosod

I nepuai eidey

I snuyoosoew siwode]

|- snonoju siwoiyooaio

|- nioougjoy eisnquien

I 1sjay snioydoydix

| swiye eisnquies

|- sneune sjwoujooai0

- erginonay eyaod

I snoiquiessow sjwoiyo0810
|- oidieo snuudfo

| euny owjes

I sspiAw snyouAyiooup

0.05
()
-0.05 -I

~0.1
-0.15 o

o
<

Obs:-0.129% +1.954

I eyjep! uopobuAreydous;d
snause snqieqoaqe
lrepual eidej/|
nuew.ieds eidej|
snyenoew snioydoydix
siuye eisnquies
pjoougjoy eisnquien

spossieH
snofjojiu saje

BynJ) owes

sjiay snioydoydix
najojop snieidoIoN
SNJIYoOIOBW SILOdET
SNOIQUIESSOU SIOIYI0BIO
BIBINoNAI BIJI990
SNONOJIU SIWI0IYO08I0
seplow|es sniajdooiy
o1dieo snuldAD
sspiAw snyouAyioouo

0.02

0.01

.I

-0.02

T
o

-0.05 4
-0.06 4

T
<
<
<

-0.03

3
<

Aepuissip up abueyn

-0.07 o

|- smginoBwWWe28p UOPOISISEUD

Oriental

Australian

Obs:-0.328% +1.483

I equin equip
I snuingre snuinqpy
snjouojuob snwhuogieg
Snjsseseo snissesen
IYUILILIS) BUIOJSOIOH
eyny owes

sijeiopoad isiseboyoLi
snuidaiieb selie|n

BlEINoNal Blj1990d
sspiAw snyouAyioouo
siuiye eisnquies

SNoNOJIU SILIOIYO0BIO
smeine snissesen

gjjop! uopobuhreydous)n

|- nioougjoy eisnquien

| oidieo snuldAo

| snoiquiessous sjwoiyo0810

0.1

0.05
-0.05
-0.1
-0.15 o

-0.2

-——

Nhf . Hoenn.

ch

0.1

0.05

-0.05 |
-0.1
-0.15 |
02 4

Aepuissip up abueyn

Obs:-0.258% +3.155

I smiginoew snioydoydix
1nj@ad ejjayoolinooey
enbique elenboepy
snuefpiq snuefpig
snwieypydoiyifia sniuipseos
siuiye eisnquies

BUIUOY SNUIOARS
SI[BIUBPIDO0 UOPOIBYI0IES
ByosiAmeysy snyouAyioouo
BOUN BOULL

SNOIQUIESSOU SILOJYI0BIO
elgnoNal elj10a0d

o1d1eo snupdAn

IANj) OIS

| smeine snissesen

|- ssphw snyouAyiooup

I euny owjes

|- nioougjoy eisnquien

Palearctic

Nearctic

Obs:-0.579% +3.8

- ¥ O ¥ - 1 N B O WV %
s <2 2 o - o ¥ o @2 g
] s T ¢ T o T 9 T
ey
14
ol
¥
WL
2L
&
Tk
73
st
oL
T T T T T
- ¥ o v = v 9 W ©
s 2 2 o - o 9 o
] s T ¢ T o T

Aepuissip up abueyn

sejow sninjowy

qou sAyyonsLYy
snnuted snjeydasouwAn
snjjewAy) snjewAy |

8qIb snissese)

9p! uopobuhieydousin
BUIUOY SNUIIGAIES
01gJ0Y BISNQUIEY)
siuye eisnquien

xupjow sAyyoIweyydodAH
seplow|es sniajdo.oiy
eAsed BI0GSEIOPNESH
snsoqqib siwoda]
eosadoron) Jepues
SNJsseIRo SNissee)
sspyAw snyouAyi0ouQ
smeine snissesen

o1d1eo snuldAD

ewissipides esojy
SUB0SaNB) BOIO

gjjap! uopobuhreydous))
SnaujiA J9pues

sejow sninjawy
asusuajad euwosoioq
snydojo.oiw sjuwodsa]
siuye eisnquien
sejowoud sejeydawid
SUBINUUE SIXOWO]
smepound snunjejo;
SNJEINoBWOIBIL SIXOWOd
eyny owes
SNJIYoOIOBW SIL0dET
snjjpueAd siwoda]
smeine snissesen
najwojop snigydoIoIn
sspyAw snyouAyi0ouo
seplow|es sniajdooiy
o1d1eo snuldAD

Figure 2. Effect of the introduced species to the change in dissimilarity in each realm. Species are ranked
according to their decreasing frequency of occurrence as non-native in the realm. Vertical bars represent the

change in dissimilarity caused by each non-native species (i.e. if it has been the only non-native species

introduced, see methods for details). The observed value of the percentage of change in dissimilarity while
considering all the non-native species (obs) is given for each biogeographic realm (mean % standard deviation).

Note that the obs value can be lower than the individual species effect sum. Positive values indicate an increase

Bars for

of dissimilarity (differentiation), whereas negative values indicate a decrease (homogenization).

translocated and exotic species are filled in black and grey, respectively.
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Table 1. Analysis of variance testing the influence of the occurrence of the species as native, as
introduced and of the type of introduction (translocated vs. exotic) on the change in dissimilarity due
to each non-native species in the six biogeographic realms.

Biogeographic

Sum of

realm Variables df Squares F P

Afrotropical
Native occur. 1 2111.94 50.89 <0.001 ***
Intro. occur. 1 37.51 0.90 0.347 ns
Intro. type 1 1927.74 46.45 <0.001 ***
Native occur. X Intro. occur. 1 200.59 4.83 0.034 *
Intro. type X Intro. occur. 1 110.14 2.65 0.111 ns
Residuals 41 41.50

Australian
Native occur. 1 21.97 0.85 0.363 ns
Intro. occur. 1 1186.97 45.76 <0.001 ***
Intro. type 1 49.32 1.90 0.175 ns
Native occur. X Intro. occur. 1 25.75 0.99 0.325 ns
Intro. type X Intro. occur. 1 7.02 0.27 0.606 ns
Residuals 43 25.94

Nearctic
Native occur. 1 382.71 15.50 <0.001 **#
Intro. occur. 1 803.48 32.53 <0.001 ***
Intro. type 1 314.79 12.75 <0.001 ***
Native occur. X Intro. occur. 1 253.97 10.28 0.002 **
Intro. type X Intro. occur. 1 134.04 5.43 0.021 *
Residuals 211 24.70

Neotropical
Native occur. 1 1097.16 93.91 <0.001 ***
Intro. occur. 1 461.79 39.53 <0.001 ***
Intro. type 1 4425.14 378.78 <0.001 ***
Native occur. X Intro. occur. 1 0.56 0.05 0.827 ns
Intro. type X Intro. occur. 1 147.70 12.64 0.001 **#
Residuals 70 11.68

Oriental
Native occur. 1 205.78 170.96 <0.001 **#
Intro. occur. 1 504.07 418.77 <0.001 ***
Intro. type 1 319.95 265.81 <0.001 ***
Native occur. X Intro. occur. 1 44424 369.06 <0.001 ***
Intro. type X Intro. occur. 1 0.13 0.11 0.744 ns
Residuals 26 1.20

Palearctic
Native occur. 1 1652.22 69.82 <0.001 ***
Intro. occur. 1 1602.82 67.73 <0.001 ***
Intro. type 1 1501.86 63.46 <0.001 ***
Native occur. X Intro. occur. 1 1096.24 46.32 <0.001 **#
Intro. type X Intro. occur. 1 264.84 11.19 0.001 ***

Residuals 174 23.67

The contribution of the native occurrences (Native occur.), the occurrence of the species as non-native
(Intro. occur.) and the introduction type (Intro. type) on change in dissimilarity was tested using linear
model. Analyses were run independently for each biogeographic realm, and both simple effects and
pairwise interactions between drivers were considered. ns: non-significant (P>0.05); *: P<0.05; **: P<0.01;
*¥**. p<0.001.
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Discussion

Among the 624 freshwater fish species introduced over the world (Rahel 2007; Gozlan et al.
2010; Lauzeral et al. 2011), fourteen have been introduced into at least one river basin in the
six realms, and 90 non-native species have been introduced in realms other than their native
one (Rahel 2007; Villéger et al. 2015). Leprieur et al. (2008a) emphasized the role of human
activities, which promoted the introduction of species of economic interest, leading to the
introduction of a few species over large areas. Those widespread processes have received
attention in previous local studies on homogenization patterns reporting the important role
of a small pool of species of interest as part of human activities (Rahel 2000; Clavero and
Garcia-Berthou 2006; Rahel 2007). Although a few non-native species can synergistically
contributed to the global trends of freshwater fish homogenization, we showed here that

the overall pattern could hide contrasted species individual contributions.

Indeed, analysing species individual effects enabled to highlight strong discrepancies among
species and among realms, suggesting that non-native species contributed differently to the
homogenization process. Among the 61 most frequently introduced species in the world (i.e.
the global pool made by the 20 most frequently introduced species in each of the six realms,
that account for 69 % of the global number of introductions, Figure 1), only 10 non-native
species (Carassius auratus, Cyprinus carpio, Gambusia holbrooki, Micropterus salmoides,
Oncorhynchus mykiss, Oreochromis mossambicus, Oreochromis niloticus, Perca fluviatilis,
Salmo trutta, Tilapia zillii) had an effect toward homogenization higher than 10 % of the
realm homogenization level. Those species are all known to be highly invasive, often
reaching high abundances (Gherardi and Acquistapace 2007; Rahel 2007; Lauzeral et al.
2011), but we nevertheless found a low correlation between the number of introductions
and the effect of each of these species on change in dissimilarity (Table 1). This suggested
that the number of introduction was not the only determinant of the potential effect on
change in dissimilarity. This was particularly striking for common carp (Cyprinus carpio),
which although being the most frequently introduced species in Oriental, Nearctic and
Palearctic realms, had only a weak impact on change in dissimilarity in Nearctic and Oriental
realms. On the contrary, this species had a strong effect toward homogenization in the

Palearctic realm. A similar pattern was observed for several species (e.g. Oreochromis
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mossambicus or Tilapia sp.), suggesting that the identity or the occurrence of the species

itself did not explain its role in the change in dissimilarity.

Indeed, the type of introduction (i.e. translocated vs exotic) was a significant predictor of the
changes in dissimilarity in five out the six biogeographic realms. The translocated species
had a strong effect on homogenization patterns because they were historically already
present as native species. Hence, their introduction in more basins of the realm could only
lead to homogenization for all the basin pairs where the species was historically present.
Such a situation is one of the major drivers of homogenization worldwide (Olden & Poff

2004; Toussaint et al. 2014).

In contrast, exotic species were often introduced in a few basins and some of them then
spread in nearby basins (Arthington 1991; Lintermans 2004). Exotic species hence tend to
favour differentiation at the early stages of invasion, as shown by Leprieur et al. (2008b) for
Western Europe. Nevertheless, when those species expand over their invasion area, the
number of river basin pairs where they occur increases and can contribute to
homogenization (Toussaint et al. 2014). This reversal effect was observed, for instance, for
eastern mosquitofish (Gambusia holbrooki) that quickly invaded large areas in Australian and
Oriental realms since its initial introduction in the early 20" century (Welcomme 1988;
Milner and Petts 1994; Pyke 2008; Ayres and Clunie 2010), and hence currently has a strong

homogenization effect in those realms (Figure 2).

Focusing conservation efforts in controlling a few species that have a prominent effect on
the global homogenization process (e.g. Carassius auratus, Cyprinus carpio, Gambusia
holbrooki, Micropterus salmoides, Oncorhynchus mykiss, Oreochromis mossambicus,
Oreochromis niloticus, Perca fluviatilis, Salmo trutta, Tilapia zillii) may be more relevant to
counteract the current homogenization trend and its local detrimental effects on species
community integrity. We should nevertheless be aware that the homogenization rate of an
area results from complex combinations of individual species homogenization and
differentiation effects. Therefore, the homogenization strength measured here at the
species individual level did not represent the complete species effect when considering

other non-native species introductions. Nevertheless, our approach and results provide
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interesting perspectives to optimize management and conservation efforts by focusing on a

limited number of species influencing global homogenization patterns.

Overall, our results confirm and generalize to a global scale the previous local or regional
studies on the consequences of fish introductions on changes in dissimilarity (Rahel 2000,
2007; Clavero & Garcia-Berthou 2006; Leprieur et al. 2008b). We also pointed out that a few
freshwater fish species widely introduced across the world have largely contributed to the
observed changes. Those species are characterized by their large distribution over
considered areas, and are hence either the species introduced for a long time, such as
common carp in the Palearctic (Welcomme 1988; Balon 2004), or brown trout in the
Nearctic (Crawford and Muir 2008), or recent introductions of fast spreading species, such as
Gambusia spp. in Australia (Welcomme 1988; Milner and Petts 1994; Pyke 2008; Ayres and
Clunie 2010).

Intercontinental fish exchanges should decrease owing to the development of national and
international laws regulating the transport and introduction of exotic species (Costello et al. 2005;
Hulme et al. 2009). But under the current accelerated rates of non-native species spread within
realms (Britton and Gozlan 2013), exotic species are expected to establish over larger areas in the
near future, and then turn their differentiation effect toward homogenization. Thus, this would
favour a global homogenization, as forecasted by Villéger et al. (2015) using mathematical
simulations. From a conservation point of view, the origin, as well as the occurrence of the non-
native species should be considered to better control the forthcoming changes in taxonomic
dissimilarity across realms. Controlling the spread of a few species might significantly reduce the
global homogenization trend. Such actions are nevertheless pending for a better assessment of the
ecological consequences of homogenization, that to date, remain largely unknown (France and Duffy

2006; Olden 2006).
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IV.2. Un changement de diversité fonctionnelle inattendu par sa
force et son ampleur

Les changements de composition taxonomique (que ce soit via des extinctions et/ou des
introductions d’espéces) peuvent s’accompagner de modifications fonctionnelles majeures
au sein des assemblages (Diaz & Cabido 2001 ; Petchey & Gaston 2006 ; Halpern et al. 2008 ;
Cianciaruso et al. 2009; Devictor et al. 2010). Néanmoins, les conséquences des
introductions et des extirpations sur la diversité fonctionnelle des assemblages peuvent étre
multiples (encadré 7) et restent aujourd’hui largement inconnues pour de nombreux taxons,

particulierement a large échelle.

Dans cette étude (P4), nous avons donc testé les conséquences des introductions et des
extirpations sur les changements de diversité fonctionnelle, en comparant ces changements

a ceux observés pour la diversité taxonomique.
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Encadré 7. Conséquences des introductions et des extirpations sur la diversité fonctionnelle

Les conséquences des introductions et extirpations d’especes sur les changements de diversité
fonctionnelle peuvent s’exprimer de différentes fagons.

A partir d’'une situation historique (a), I'introduction d’une espéce peut ne conduire a aucun
changements de diversité fonctionnelle (b) ou a une augmentation de la diversité fonctionnelle (c). De
méme, I'extirpation d’une espece peut n‘avoir aucun effet (d) ou conduire a une diminution de celle-ci

(e).

(a)

Trait 2
°

Pas de changement

Changements

(b)

Aprés introductions g
Trait 2

(d)

Aprés extirpations g
Trait 2

Trait 2

Trait 1

(e)

Trait 2

Trait1

Trait 1

Trait1

Nous avons montré que sous l'effet des introductions d’espéces non-natives et des

extirpations d’espéces natives, les assemblages ont augmenté leur diversité taxonomique de

20%, en moyenne, mais que la diversité fonctionnelle a augmenté, elle, de 150 % en

moyenne. Cela atteste du profond changement de diversité fonctionnelle observé a travers

le monde. En revanche, ce changement n’est que peu affecté par les extirpations, ce qui

renforce I'effet prédominant des introductions d’espéeces non-natives sur les changements

de biodiversité.
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Cependant, ce changement moyen cache une forte variabilité des changements de diversité
fonctionnelle au niveau mondial (écart-type = 10.49 et intervalle de confidence a 95% [1-
13.76]) mais aussi au sein de chaque zone biogéographique. Bien qu’ils soient fortement
corrélés aux changements de diversité taxonomique (Test de Spearman, Rho = 0.94, P <
0.001), la forme et l'intensité de la relation entre le changement de diversités taxonomique
et fonctionnelle different selon les zones biogéographiques. Nous démontrons que
I'augmentation de la diversité taxonomique se traduit par une forte augmentation de la
diversité fonctionnelle. En effet, la pente de la relation entre les 2 indices de biodiversité est
comprise entre 8.8 pour la zone Afrotropicale et 17.8 pour la zone Néotropicale. Dans les
zones Néarctique et Paléarctique, nous observons méme une relation polynomiale d’ordre 2
entre ces 2 indices. Ainsi, les changements de composition d’espéces ont conduit a des
changements drastiques de la diversité fonctionnelle historique. Ces résultats témoignent
d’une vulnérabilité de la diversité fonctionnelle historique des assemblages de poissons

d’eau douce face aux changements de composition d’especes.

Nous montrons que le nombre d’especes introduites et la diversité taxonomique historique
expliquent en grande partie ces changements de diversité fonctionnelle. Dans les zones
fortement impactées par l'introduction d’espéces non-natives, telles que les zones
Néarctique ou Paléarctique, les espéces introduites (et en particulier les espéces exotiques)
portent des traits fonctionnels différents de ceux portés par les espéces natives de ces zones
biogéographiques. Ainsi, les espéces exotiques (c’est-a-dire native d’une autre zone
biogéographique) contribuent a augmenter en forte proportion la diversité fonctionnelle des

assemblages de poissons d’eau douce.

En revanche, ce type de patrons ne se retrouve pas dans les autres zones biogéographiques
malgré les changements de diversité fonctionnelle observés. Cela peut s’expliquer par le fait
gue la majorité des especes introduites dans le monde proviennent de la zone Néarctique et
Paléarctique et que ces zones sont caractérisées par une faible diversité fonctionnelle
historique et redondante avec les autres zones biogéographiques (cf. P1). Un tel résultat est

observé dans les zones Néotropicale et Australasienne, ce qui peut expliquer que les
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changements de diversité fonctionnelle soient moins prononcés que dans les zones

Néarctique ou Paléarctique.

Ces changements de composition d’espéces ont ainsi modifié considérablement les patrons
de diversité fonctionnelle historique pour une grande partie des assemblages dans le
monde. L'augmentation des échanges entre de plus de pays dans le monde, et en particulier
entre les pays du Sud, peut favoriser les risques d’introduction d’espéces non-natives qui
peuvent conduire a de fortes augmentations de la diversité fonctionnelle globale dans les
décennies a venir. De plus, dans un contexte de réchauffement climatique, il est attendu a
un changement de composition des assemblages et une introduction d’espéces originaires
des mémes zones (i.e. translocations) qui pourraient également contribuer a modifier les

patrons de diversité fonctionnelle.

Couplé a cette introduction d’especes non-native, il est aussi attendu une augmentation du
nombre d’extirpations d’espéces au cours du XXle siécle, ce qui peut potentiellement jouer
un réle plus important, voir majeur, dans les changements de diversité fonctionnelle. Ainsi,
la somme des conséquences des introductions et extirpations seraient a méme de modifier
en profondeur les patrons historiques, en particulier si les espéces extirpées portent des
traits fonctionnels uniques. Cependant, il est encore difficile de prédire comment la diversité
fonctionnelle des assemblages de poissons d’eau douce va évoluer. Cela pourrait entrainer
un turnover de la diversité fonctionnelle avec un changement de position moyenne des
assemblages au sein de |'espace fonctionnel et ainsi conduire a une modification du
fonctionnement des écosystémes. Afin de mettre en évidence cette hypothése, les études
futures devront quantifier les changements de diversité fonctionnelle en terme de
changements de béta diversité, afin de quantifier en quelles mesures les patrons
d’homogénéisation taxonomiques se traduisent en termes de changements de béta diversité

fonctionnelle.
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MANUSCRIT P4 (En préparation)

Non-native species introductions led to a worldwide marked increase in
functional diversity of freshwater fishes

Authors
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Abstract

Human activities profoundly modified the composition of species assemblages (i.e.
taxonomic diversity, TD) across the world but the functional consequences (i.e. functional
diversity, FD) of these changes remain largely unknown at global scale. We here measured
the fish morphological attributes for more than 9,000 freshwater fish species across the
world and quantified the functional diversity changes caused by species introductions and
extirpations in 811 river basins dispersed throughout the world. Over the two last centuries,
river basins gained on average 20% of species, but this 1.2-fold increase in taxonomic
diversity translated into a 2.5-fold increase in FD, testifying for the profound functional
changes experienced by the world freshwaters. The FD response to invasion showed a
steeper increase than the TD changes in all realms, with slopes higher than 13 for the
Australian and the Neotropical realms and even polynomial in the four others realms with
second-order polynomial coefficients from 4.7 to 11. Those changes were hardly affected by
extirpations but were mainly driven by non-native species introductions. Exotic species (i.e.
introduced from other biogeographic realms) contributed more than translocated species
(i.e. native from the same biogeographic realm) to these increases in functional diversity of
the assemblages in the highly invaded Nearctic and Palearctic realms whereas they did not
contribute significantly in the others realms. Forthcoming studies need to understand how
these changes of functional diversity turn at local scale and potentially imperiled the stability
and functioning of freshwater ecosystems.
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Introduction

Human activities have increasingly modified the composition of species assemblages
throughout the world due to introduction of non-native species and extirpation of native
species (Hobbs et al. 2006; Leprieur et al. 2008; Winter et al. 2009; Villéger et al. 2011).
Although biodiversity is decreasing on a global scale under intensification of human
pressures, local and regional diversity increases are common because the number of species
introductions often exceeds the number of extirpations (Sax & Gaines 2008; Winter et al.
2009; Baiser & Lockwood 2011). Indeed, more than 400 freshwater fish species have been
introduced in at least one river basin where they did not occur historically (Gozlan 2010) and
these non-native species have contributed to increase species richness in more than 50% of

the world river basins (Leprieur et al. 2008).

Even if the consequences of introductions and extirpations on ecosystem functioning are still
debated (Lawton 1994; Naeem et al. 1994; Strayer 2012), it is unlikely that changes in the
richness of species can reliably predict changes in ecosystem functioning because species
play distinct roles (Naeem et al. 2012). Therefore, it is pivotal to go further than taxonomic
approach and now consider the functional traits of the species to assess the impacts of
species introductions and extirpations on functional diversity which is a better predictor of

ecosystem functioning than taxonomic diversity (Mouillot et al. 2013).

For freshwater fish assemblages, the functional consequences of species introductions and
extirpations induced by human activities remain to date largely unknown. Indeed, the
changes in functional diversity result from interaction between the historical functional

diversity of each assemblage and the functional traits of the introduced and extirpated
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species. If the species introduced or extirpated exhibit particular functional attributes, the
functional diversity of assemblages could be affected by even small change in species
richness (Azzurro et al. 2014, Villéger et al. 2010). On the contrary, if introduced species are
redundant with native species, functional diversity could remain stable even if species
richness varies strongly. Historical functional diversity and numbers of introduction and
extirpation events vary across and within continents and thus changes in taxonomic diversity
are expected to be poor predictor of changes in functional diversity (Mouillot et al. 2013,
Villéger et al. 2014). Therefore, to fully understand the consequences of species
introductions and extirpations it is pivotal to assess changes in functional diversity and to
identify their drivers. Such a challenge is particularly urgent for freshwater ecosystems which
host a huge biodiversity with more than 13,000 fish species currently describe, i.e. 25% of all
vertebrate species (Nelson 2006; Froese & Pauli 2013), while the freshwater organisms are
the most imperiled faunas worldwide (Leidy and Moyle 1998; Ricciardi and Rasmussen 1999;

Jenkins 2003).

Here we used a functional database encompassing 10 morphological traits measured for
more than 9,000 freshwater fish species (i.e. more than 75% of freshwater fish worldwide)
to measure to which extent introductions and extirpations modified the historical patterns
of fish functional diversity in more than 800 river basins throughout the world, and whether
these changes are consistent with the taxonomic changes experienced by the world river
basins. We disentangle the determinants of changes in functional diversity throughout the
relative contribution of historical functional diversity and the functional traits of the non-
native species and extirpated species. Moreover, due to the functional distinctiveness

between biogeographic realms (Toussaint et al. 2016b), we tested whether the native origin
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of the non-native species can affect differently the changes in functional diversity. Thus, we
differentiated the non-native species native from another realm (called hereafter ‘exotic’)

and those introduced within the same realm (called hereafter ‘translocated’).

Results and discussion

The introduction of non-native species and extirpation of native species led to a global
increase over the two last centuries in both taxonomic (TD) and functional diversity (FD) of
freshwater fishes (Figure 1a, b). However, the magnitude of the changes in fish FD
(measured as a ratio between current and historical FD) largely exceeded the changes in TD
(measured as a ratio between current and historical TD) (Figure 1c). The changes in FD
ranges from 0.15-fold to 138.67-fold of their historical FD while the change in fish TD range
from 0.65-fold to 5.12-fold of their historical TD (Table 1). Moreover, fish FD has more than
doubled in more than one-sixth (17.6%) of the river basins across the world contrasting with
the 2.5% of river basins that showed the same increase in TD (Figure S2). On average, the
river basins experienced an increase of 20% in species richness, but this 1.2-fold increase in
TD translates into a 2.5-fold increase in FD (Paired t-test: t = 5.34, df = 810, P <0.001, Table
1), testifying for the profound functional changes experienced by a substantial proportion of

the world freshwater ecosystems.

Furthermore, while a positive correlation between change in FD and change in TD was
expected, the slope of this trend was surprisingly steep in all the six realms (Figure 2, Table
S1). The relationship between change in TD and change in FD was linear for the Australian
and the Neotropical realms with slopes higher than 13 and was even polynomial in the four

others realms with second-order polynomial coefficients from 4.7 to 11 (Figure 2, Table S1).
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These relationships demonstrate that changes in historical species composition can
dramatically increase the fish FD in a river basin. For instance, the San Jose del Cabo river in
USA or the Oum-er-Rbia (the longest Morocco river) rivers experienced an increase of their
TD of 1.25 and 1.14, respectively, but such increase turns to a 42.58 and 14.38 increase in
FD, respectively. This testifies that even slight changes in species richness can cause marked

increases in FD.

The historical species richness and the number of introduced species were the main
determinants driving the changes in FD in the six biogeographic realms, whereas the number
of extirpations remained a non-significant predictor in the six biogeographic realms (Table
2). Moreover, the proportion of exotic species (i.e. species natives from others
biogeographic realms) among the number of non-native species introduced is a significant
predictor in the two most invaded realms (i.e. Nearctic and Palearctic) and in the Australian
realm. These results reinforced the predominant contribution of non-native species and
often of exotic species, to changes in biodiversity, already demonstrated for changes in

taxonomic diversity (Leprieur et al. 2008, Villéger et al. 2011).

Thus, the assemblages with low historical TD appeared strongly sensitive to introduction of
non-native species. For instance, among the ten most impacted river basins worldwide
(0FD>35), all river basins hosted historically less than 20 species. Contrastingly, the richest
river basins are less vulnerable to non-natives species introduction and show changes in FD
comparable to those observed for TD (e.g. Congo: 0FD=1.01; 6TD=1.01 ; Mekong: dFD=1.01;

0TD=1.04 ; Yangtze: FD=1.01; dTD =1.02 or Amazon: 6FD=1.001 ; 8TD = 1.002).
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Moreover, in Nearctic and Palearctic realms, and to a lesser extent in the Oriental realm, the
high levels of change in FD were due to the introduction of non-native species with
functional traits significantly differing from those of the native fauna. Indeed, the distance in
the functional space between the centroid of all the native species of a biogeographic realm
and the centroid of only the non-native species (CD) were significantly greater than the
distance between the centroid of the functional volume of the native biogeographic realm
and the centroid of a random selection of native species belonging to the biogeographic
realm in the functional space (HO) (SES(CD) = 4.25, p > 0.999; SES(CD)= 2.22, p > 0.976;
SES(CD)= 3.46, p > 0.999, respectively; Table S2). Moreover, such a result is reinforced by the
functional traits of exotic species that were functionally distant from the functional traits of
the native freshwater fish fauna for the two most invaded realm (SES(CD)Exotic = 3.10, p
>0.988 for Nearctic and SES(CD)Exotic = 3.65, p >0.999 for Palearctic, Table S2). This testified
that exotic species contributed to the increase in FD of the assemblages in these realms. For
instance, the introduction of the giant East European catfish (Silurus glanis) in western
European rivers, historically free from siluriforms (Copp et al 2009), caused a marked change
in the FD of these rivers. A similar inflation was also due to the introduction of the
Pterygoplichthys in southern Nearctic and Oriental rivers that do not historically host

Loricarids (Page et al. 2006; Hossain et al. 2008).

In contrast, in the Australian and the Neotropical realms non-native species even have
functional traits values closer to native species than expected under HO (FD(SES) = -1.40, p <
0.025; FD(SES) = -1.38, p < 0.025, respectively; Table 3) but the CD of the non-native species
pool did not significantly differed from those expected under HO (SES(CD) = -0.36, p = 0.365;

SES(CD) = 0.58, p = 0.739, respectively; Table S2). This could be explained by the origin of
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non-native species, mainly from Nearctic and Palearctic, characterized by a low historical FD
and hence highly redundant with the native functional diversity of the other biogeographic
realms (Toussaint et al. 2016b). Such a pattern is verified for these two realms where the
exotic species shared closer functional traits values than expected under HO (Table 3) and
hence tend to slightly increase FD of the assemblages in these realms (Figure 2). Finally, in
the Afrotropical realm, the non-native species functional traits values non significantly
different to the functional traits of native species neither in terms of FD nor in CD in the

functional space (Table 3).

According to the current predictions on invasion trends, mainly mediated by economic
exchanges between countries (Taylor & Irwine 2004, Leprieur et al. 2008), the number of
non-native species introduction will probably increase worldwide in the next decades (Essl et
al. 2010; Vander Zanden 2005; Hulme et al. 2009; Villéger et al 2015). Moreover, whereas
the non-native species were mainly introduced for aquaculture until the end of the 1980’s
(Gozlan 2010), the vast majority of introductions are now related to the ornamental
aquarium trade and considered as a significant source of present and future invasions across
the world (Padilla and Williams 2004; Copp et al. 2007; Strayer 2010; Strecker et al. 2011;
Chucholl 2013). Thus, the non-native species support distant function traits relative to the
different human uses (i.e. aquaculture, ornamental, angling, Moyle and Marchetti 2006). For
instance, aquarium fish releases in North-America involved exotic species such as neon
tetras, guppies and/or mollies native from tropical area (Gertzen et al. 2008; Rixon et al.
2005; Strecker et al. 2011) may become more successful at establishing in higher latitudes

under climate change scenarios (Rahel and Olden 2008; Chang et al. 2009).
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Moreover, extirpations of native species are predicted to increase in the next decades
(VanderZanden 2005, Hulme et al. 2009, Villéger et al 2015). Extirpation of vulnerable
species are likely to lead to loss of functional diversity since the vulnerable species
supported unique functional attributes (Mouillot et al. 2013; Toussaint et al. 2016b; Leitao et
al. 2016). Forthcoming studies should also quantify to which extent the introductions and
extirpations have affected the functional dissimilarity between assemblages and quantify in
which extent the global taxonomic homogenization reported by Villéger et al. (2011) and

Toussaint et al. (2016a) translates in terms of functional beta-diversity changes.

To conclude, our results call for caution when using taxonomic diversity as a benchmark for
measuring consequences of human activities since it appears to be less responsive than its
functional counterparts. Further studies should address the influence of observed changes in

functional diversity in terms of ecosystem stability and functioning.

Methods

Fish occurrence database The number and identity of the species occurring in each river
basin was obtained using a database on freshwater fish occurrences per river basin (Brosse
et al. 2013). This database encompassed 1,054 river basins across the world. For each basin,
the historical taxonomic composition (i.e. before human disturbances) and the changes (i.e.
introductions of non-native species and extirpations of native species) until current period
were measured. The non-native species refers to the non native species introduced and
established in the considered river basin. We considered the 6 terrestrial biogeographic

realms (Afrotropical, Australian (including Oceania), Nearctic, Neotropical, Oriental and
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Palearctic) commonly used for freshwater fish (Lévéque et al. 2007; Leprieur et al. 2011;

Brosse et al. 2013).

Functional traits We used the most comprehensive functional database existing to date for
describing freshwater fish species (Toussaint et al. 2016b). This database encompasses 9,170
freshwater fish species out of the ca. 13,000 described strictly freshwater fish species
(Nelson 2006), and hence covers 77 % of the documented world freshwater fish fauna. Each
species is described with ten functional traits (see Toussaint et al. 2016b for details). Briefly,
body size was estimated using maximum body length registered on Fishbase
(www.fishbase.org ; Froese & Pauli 2013). Nine morphological traits describing the shape
and position of the external anatomical characteristics of fishes (i.e. head, eyes, mouth,
pectoral and caudal fins) were measured on side view picture, using one specimen by
species. Some species have unusual morphologies (species without tail, flatfishes) that
prevent from measuring some morphological traits. We thus defined rules for these few
exceptions as in Villéger et al. (2010). Complementary functional traits (e.g. gut length, oral
gape area and shape, fecundity) were not included because they are only available for a few

species.

Functional space The ten functional traits were ordered in a multidimensional functional
space by means of Principal Components Analysis using a regularized algorithm designed for
ordination analysis to handle the missing values (Josse and Husson 2012). The first 5 axes,
which account for 80.5% of the total variance and all had an eigenvalue > 1) (Figure S1),

were retained to build a 5-dimensional functional space.
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Sensitivity analyses. We assessed the robustness of the functional space to each functional
trait using sensitivity procedure. We tested the effect of each functional trait on the
functional distance between species by rerunning all analyses using all combinations of nine
functional traits out of ten. The results were hardly affected by this procedure (Mantel tests
r > 0.900, P < 0.001). Thus, the functional space was not influenced by one trait and the
functional space result from a combination of 10 functional traits. Thus our findings were

not affected by functional trait selection.

Biodiversity indices Taxonomic diversity (TD) was calculated as the number of species in each
river basin. Functional diversity (FD) was assessed with the functional richness index (FRic,
Villéger et al. 2008), computed as the volume of the minimum convex hull that includes all
the species in the 5-dimensional functional space. The higher the FD, the higher the range of
functional trait values in the species pool considered. Because the FD was calculated as a
multidimensional volume in 5-dimensions, we considered only the assemblages that host at
least 6 species historically. Thus, 811 river basin assemblages out of the 1,054 available in

the occurrence database (Brosse et al. 2013) were considered in this study.

For each assemblage, the consequences of species introductions and extirpations on TD (and

FD) were assessed as the relative changes from the historical to the current period.

TDCurrent

0TD =
TDHistoric

TDHistoric represented the number of species historically occurring in each basin and the
TDCurrent represented the number of species currently present, namely after introductions

and extirpations.
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As for 6TD, the changes in FD (6FD) are calculated as the ratio between the current and the

historic situation.

FDCurrent

6FD =
FDHistoric

Change lower than 1 (in TD or FD) means that assemblage diversity has decreased between
the two periods, whereas change greater than 1 means that assemblage diversity has

increased.

Relationship between 6FD and 6TD. We tested the relationship between 6FD and 6TD in the
six biogeographic realms independently, using linear and polynomial regressions to account
for potential curvilinear relationship. The significance of both linear and quadratic models
was assessed using the F-statistic. The additional information provided by the quadratic
model was assessed on the basis of percentage of explained variance (R2) and the small
sample size-corrected (AICc). Linear and quadratic models were compared based on their
AlCc and the model with the lowest AICc was considered as the most parsimonious. In case
of the two models were equivalent (i.e. AAICc = AlCcQuadratic — AlCclLinear, between 0 and
2), models with less parameters (i.e. linear model) were chosen (Burnham & Anderson

2004).

Determinant of changes in FD. To go further than looking to the effect of change in TD to
change in FD, we tested the contribution of five potential determinants to explain the
changes in FD: the historic FD, the number of non-natives species, the percentage of exotic
species (i.e. species native from other biogeographic realm) among the non-native species

introduced in the river basin, the number of extirpations and the biogeographic realm to
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which the basin belongs. We used linear models to built all possible combinations of these
five variables including the pairwise interactions. The model was simplified by investigating

change in the Akaike Information Criterion (AIC) after stepwise selection of the terms.

Non-native species pool. For each biogeographical realm, we tested whether the non-native
species are functionally different from the functional diversity of the native freshwater fish
fauna, given the number of non-native species introduced, throughout two indices: 1) the
functional diversity (FD) was computed as the volume of the minimum convex hull in the 5-
dimensional functional space that includes all non-native species introduced in a given
biogeographic realm and 2) the centroid distance (CD) was computed as the distance
between the centroid of the non-native species pool and the centroid of the biogeographic
realm native fauna. These two indices allowed us to measure if the pool of non-native
species 1) hosted a functional diversity different than a functional diversity expected under a
random selection of native species, given the number of non-native species (FD) and 2)
localized in a different position in the functional space (CD) than the position expected under

a random selection of native species, given the number of species.

For each biogeographic realm, to test whether the functional diversity and position in the
functional space of the non-native species pool introduced in the realm was significantly
different from functional diversity (and centroid distance) of a random subset of native
species belonging to the realm, we used null models based on randomization of species
pools. We simulated 999 assemblages of native species sorted in the biogeographic realm
and for each, we measured FD (called FD,,4) and CD (called CD,,q)- For each simulated
assemblage, the number of sorted species was equal to the number of non-native species

introduced in the realm considered. The standardized effect size (SES) was used to measure
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the difference between observed values (FD,,s and CD,},¢) and null expectation (FD,,,q and
CDyang): SES = (INDg},s — mean(IND,;,4))/SA(IND3nq) Where IND is the name of used
index (either FD or CD). The significance of the difference from null expectations was tested
using a two-tailed test (< < 0.05). When FD,s (or CD,ys) is lower than 97.5 % of FD ,nq
(or CDyang) values, the functional diversity (and centroid distance) of the non-native species
is lower than expected under random species pool. When FD,s (or CD,ys) is greater than
97.5 % of FD 4nq (and CD;,ng) values, the functional diversity (or centroid distance) of the

non-native species is higher than expected under random species sorting.

Because exotic species could host different functional traits than translocated species, we
we tested whether the exotic species introduced in a realm are functionally different from
the functional diversity of the native freshwater fish fauna, given the number of non-native
species introduced, throughout FD and CD, following the same framework than for all non-

native species.

All statistical analyses were performed with R software version 3.0 (R Development Core

Team, 2014).
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Tables

Table 1. Changes in taxonomic and functional diversity of freshwater fish assemblages
following native species extirpations and non-native species introductions.

Change in Change in
Biogeographic Functional Taxonomic Ratio
realms Diversity Diversity OFD/8TD
(OFD) (0TD)
Afrotropical (n=83) 1.30+1.58 1.05+0.15 1.15+0.84
[1.00-1.69] [1.00-1.29] [0.97-1.33]
Australian (n=136) 2.91+4.27 1.18+0.20 2.20+2.60
[1.00-7.70] [1.00-1.62] [0.99-6.05]
Nearctic (n=164) 3.47+11.15 1.25+0.54 1.86+3.80
[0.99-9.86] [1.00-2.45] [0.85-4.77]
Neotropical (n=138) 2.12+4.31 1.08+0.17 1.70+2.85
[1.00-5.26] [1.00-1.43] [0.99-4.15]
Oriental (n=48) 1.53+1.92 1.05+0.14 1.33+1.26
[1.00-4.37] [1.00-1.40] [0.98-2.98]
Palearctic (n=241) 2.94+10.54 1.24+0.34 1.83+4.98
[1.00-3.85] [1.00-1.89] [0.88-2.51]
World (n=811) 2.65+8.07 1.17+0.34 1.78+3.61
[1.00-7.24] [1.00-1.74] [0.89-4.96]

Both changes in taxonomic and functional diversity were calculated as the ratio
between the current and historical values of these indices, respectively (i.e. values
higher than 1 indicate an increase from historical to current situation). For each
biogeographic realm and the world, the mean and standard deviation are shown in
the first row and the confidence interval at 95% in the second row for each

biodiversity metric. The number of river basins (n) is indicated in brackets.
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Table 2. Determinants of changes in functional diversity of freshwater fish assemblages
following native species extirpations and non-native species introductions.

Biogeographic Sum of

realm Variables df Squared F value P value

Afrotropical FD historic (log) 1 6.81 73.55 <0.001 ***
Nb. Non-natives species (log+1) 1 0.93 9.99 0.005 **
Prop. Exotic species 1 0.15 1.59 0.220 ns
FD historic (log) x Nb. Non-natives species (log+1) 1 1.08 11.68 0.002 **
FD historic (log) x Proportion of Exotic species 1 0.47 5.03 0.035 *
Nb. Non-natives species (log+1) x Prop. Exotic species 1 0.01 0.02 0.901 ns
Residuals 22 2.04

Australian FD historic (log) 3397 271.78 <0.001 ***

1
Nb. Non-natives species (log+1) 1 11.19 89.61 <0.001 ***
Prop. Exotic species 1 2.39 19.14  <0.001 ***
1 2.25 17.97 <0.001 ***
1 2.41 1926 <0.001 ***
Nb. Non-natives species (log+1) x Prop. Exotic species 1 0.07 0.53 0.467 ns
Residuals 90 11.25

FD historic (log) x Nb. Non-natives species (log+1)

FD historic (log) x Proportion of Exotic species

55.50  422.05 <0.001 ***

23.58 17930  <0.001 ***
1.90 14.46  <0.001 ***

1555 11825 <0.001 ***
0.74 5.59 0.020 *
0.77 5.84 0.017 *

Nearctic FD historic (log) 1
Nb. Non-natives species (log+1) 1
Proportion of Exotic species 1
FD historic (log) x Nb. Non-natives species (log+1) 1
FD historic (log) x Proportion of Exotic species 1
1

Nb. Non-natives species (log+1) x Prop. Exotic species

Residuals 101 13.28

Neotropical FD historic (log) 1 27.23 97.03  <0.001 ***
Nb. Non-natives species (log+1) 1 0.14 0.49 0.487 ns
FD historic (log) x Nb. Non-natives species (log+1) 1 2.25 8.01 0.007  **
Residuals 43 12.07

Oriental FD historic (log) 1 7.17 28.33  <0.001 *%**
Nb. Non-natives species (log+1) 1 2.25 8.91 0.007 **
FD historic (log) x Nb. Non-natives species (log+1) 1 0.14 0.56 0.462 ns
Residuals 23 5.82

Palearctic FD historic (log) 49.58 44827 <0.001 ***

1
Nb. Non-natives species (log+1) 1 2376  214.82 <0.001 ***
Proportion of Exotic species 1 0.64 5.80 0.017 *
FD historic (log) x Nb. Non-natives species (log+1) 1 1832 165.69 <0.001 ***
1 2.04 18.45 <0.001 H**
1

0.01 0.01 0.961 ns

FD historic (log) x Proportion of Exotic species

Nb. Non-natives species (log+1) x Prop. Exotic species

For each biogeographic realm, the contributions of four variables and their pairwise
interactions to the change in functional diversity were assessed using a linear model.
Predictor variables were: historical functional diversity (FD historic (log)), the number of non-
native species (Nb. Non-natives species (log+1)), the proportion of exotic species (i.e. native
from another realm, Prop. Exotic species) and the number of extirpated species (Nb. ext.
species (log+1)). FD historic, Nb. Non-natives species and Nb. ext. species were log-
transformed. A complete model was built and simplified using an AlC-stepwise procedure.
The best models (with the lowest AIC) are presented here.
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Table 3. Functional diversity of non-native species and exotics species introduced in each
realm

Biogeographic Number of
realms Pool species Observed SES  Pvalues
Afrotropical
Introductions 44 17.50 -1.04 0.031
Exotics 18 1.88 -0.93 0.064
Australian
Introductions 52 35.30 -1.40 0.016
Exotics 33 8.97 -1.24 0.006
Nearctic
Introductions 220 368.16 -0.11 0.493
Exotics 46 61.61 0.89 0.869
Neotropical
Introductions 70 63.72 -1.38 0.004
Exotics 27 7.39 -0.97 0.008
Oriental
Introductions 56 97.61 -0.29 0.464
Exotics 29 20.21 -0.65 0.248
Palearctic
Introductions 168 279.01 -0.39 0.411
Exotics 32 20.41 -0.36 0.441

For each biogeographic realm, the observed functional diversity of all the non-native species
(Introductions) and of only the non-native species native from other biogeographic realm
(Exotic) introduced in the realm were compared to the functional diversity of the native
species of the realm using a null model. We simulated 999 assemblages of the same species
richness where species were randomly sorted among the native species pool belonging to
the realm. The standardized effect size (SES) was used to measure the difference between
observed values (FD,,s) and null expectation (FD,,,4): SES = (FDyps — mean(FDy,n4))/
Sd(FD;anq)- A negative SES means that the observed FD of the non-native species pool (all
introduced species or exotic species) is lower than expected under a random choice of the
same number of species in the native species pool (HO) whereas a positive SES means that
the observed FD is higher than expected under HO. The significance of the difference from
null expectations was tested using a two-tailed test (a < 0.05). The SES values significantly
different from the null expectation (p < 0.025 or p > 0.975) are in bold font. See Table S2, in
Supplementary Material, the same analysis on the centroid distance (CD) for all non-native
species and exotic species.
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FIGURE LEGEND

Figure 1. Changes in taxonomic and functional diversity of the world freshwater fish
assemblages following native species extirpations and non-native species introductions.
(a) Changes in taxonomic diversity (8TD), and (b) changes in functional diversity (3FD) were
calculated as the ratio between the current and historical fish diversity for each river basin
(i.e. values higher than 1 indicate an increase from historical to current situation; NC means
“No change”). (c) Classes of changes in functional diversity vs changes in taxonomic diversity
(OFD/JTD). River basins in grey did not experience non-native species introductions nor
native species extirpations. For each metric, the world map shows the spatial distribution of
the indices (at the left) and the proportion of basins in each class of the metric in each realm

is shown besides.

Figure 2. Relation between the changes in functional diversity and taxonomic diversity of
freshwater fish assemblages following native species extirpations and non-native species
introductions. Changes in TD and FD were calculated as the ratio between current and
historical values of indices. For each biogeographic realm, the relationship between 6FD and
6TD was tested using linear and polynomial regressions to account for potential curvilinear
relationship, and the most parsimonious model (i.e. with the lowest AICc) was kept.
Equation of the best model and its R? value are given at the top of each plot. See Table S1 in
appendix for detail for both linear and polynomial model summaries. The dotted line

represents the identity line (6FD = 6TD).
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“.Le besoin de com}orena(re, aussi bien au niveau d’un événement

banal que dune réalité }afus g[oﬁa[e, Joamit étre une nécessité

foncfamenta[e de (étre humain.”

Hubert Reeves, Je n’aurai pas le temps, 2008
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Dans un contexte de changements globauy, il est urgent de caractériser I'impact des activités
humaines sur les changements de composition d’espéces (Vitousek et al. 1996 ; Dudgeon et
al. 1996 ; Leprieur et al. 2008a), mais également sur le fonctionnement des écosystemes (Diaz
et al. 2007). De plus en plus d’études tendent a prendre en compte le réle écologique des
organismes dans le fonctionnement des écosystémes (Hooper et al. 2005 ; Villéger et al. 2008 ;
Violle et al. 2014). Les relations entre diversités taxonomique et fonctionnelle ont fait I'objet
de nombreuses études depuis le début des années 90, mais les résultats restent contrastés
selon les taxa et les échelles spatiales étudiées (Lamouroux et al. 2002 ; McGill et al. 2006 ;
Diaz et al. 2007 ; Safi et al. 2011 ; Pease et al. 2015). Ce manque de congruence réside en
partie dans la difficulté de définir pour beaucoup de taxa quels sont les traits fonctionnels qui
relatent au mieux la diversité fonctionnelle des assemblages. En effet, les traits fonctionnels
utilisés pour décrire la diversité fonctionnelle sont tres variables selon les études, méme au
sein de chaque taxon. Pour les poissons, par exemple, aussi bien des traits morphologiques
(Gatz 1979 ; Webb 1984 ; Montafia & Winemiller 2010), anatomiques ou écologiques (Balon
1975 ; Winemiller & Rose 1992) sont utilisés, tous ayant pour objectif de décrire la diversité

fonctionnelle.

En fait, ces études refletent |'hétérogénéité des informations disponibles sur les
caractéristiques écologiques des espéces. Parmi les traits fonctionnels disponibles pour les
poissons d’eau douce, les caractéristiques morphologiques sont aujourd’hui les seuls traits
disponibles pour des études macro-écologiques afin d’appréhender la diversité fonctionnelle

pour une large gamme d’espeéces.

Je dresserai d’abord une synthése des résultats obtenus dans cette thése, pour proposer des
perspectives qui me semblent nécessaires pour compléter les résultats obtenus ici et mener

plus avant ce travail de these.
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V.1. Syntheése : Une congruence limitée entre diversités taxonomique
et fonctionnelle pour les assemblages de poissons d’eau douce.

Afin de caractériser le réle des activités humaines, en particulier sur la diversité fonctionnelle,
il a été indispensable en premier lieu de décrire et comprendre les patrons de diversité
fonctionnelle historique (c’est-a-dire antérieurs aux activités humaines) en relation avec les

patrons de diversité taxonomique (Guégan et al. 1998 ; Oberdorff et al. 2011).

V.1.1. La diversité fonctionnelle historique contraste avec la diversité taxonomique
a I’échelle globale

Le premier résultat important de ce travail de thése a été de mettre en évidence un manque
de congruence entre diversité taxonomique et diversité fonctionnelle chez les poissons d’eau

douce a I'échelle des grandes zones biogéographiques (Article P1).

Ce résultat montre que le nombre d’espéces ne permet pas d’inférer les autres facettes, en
particulier la facette morphologique de la diversité fonctionnelle et renforce I'idée que pour
mesurer la biodiversité, il est nécessaire de prendre en compte plusieurs facettes (Naeem et
al. 1994 ; Tilman et al. 1997 ; Farré et al. 2013 ; Lombarte et al. 2012 ; Montafia and Winemiller
2010). Ce résultat corrobore d’autres études sur les poissons d’eau douce a une échelle
spatiale plus limitées, par exemple en Europe (Villéger et al. 2013) ou sur d’autres taxons tels

les oiseaux de I'ordre des Passériformes (Ricklefs 2012).

Au dela d’une compréhension historique des patrons de biodiversité, ces résultats peuvent
contribuer a des applications en termes de gestion et de conservation de la biodiversité. En
effet, nous avons démontré que la diversité fonctionnelle ne présage pas de la vulnérabilité
fonctionnelle. La forte diversité fonctionnelle de la zone Néotropicale serait peu affectée par
une extinction de ses espéeces les plus vulnérables alors que les zones Paléarctique et
Néarctique seraient susceptibles de perdre plus d’un tiers de leur diversité fonctionnelle, alors

gu’elles abritent déja une faible diversité fonctionnelle et taxonomique. Ce type de résultat
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est cohérent avec d’autres études du méme type sur les poissons récifaux, ou également la
diversité taxonomique n’est pas corrélée a la diversité fonctionnelle (Parravicini et al. 2014).
Cela témoigne que la diversité fonctionnelle est portée par des espéces vulnérables (soit par
leur faible aire de répartition soit considérées comme tel par I'lUCN) dans les zones a faible
diversité fonctionnelle. Un tel résultat suggére que, au dela de protéger les zones a forte
diversité taxonomique, comme les points chauds de biodiversité, notre étude montre que
méme les zones de faible diversité sont susceptibles de connaitre une forte perte de leur
diversité fonctionnelle dans un contexte de changement global et une perte attendue

d’especes au cours de ce siécle (Vander Zanden 2005 ; Hulme et al. 2009 ; Essl et al. 2010).

V.1.2. Les especes non-natives ont fortement contribué a modifier les patrons
historiques de biodiversité

Dans un second temps, nous avons quantifié 'impact des activités humaines sur la diversité
taxonomique et fonctionnelle d’un clade sous pressions anthropiques fortes. Ces travaux font
suite a plusieurs études publiées depuis une dizaine d’années qui visent a comprendre les
impacts des activités humaines sur les changements taxonomiques de compositions des
assemblages de poissons a larges échelles spatiales (Olden & Poff 2004 ; Olden & Rooney
2006 ; Leprieur et al. 2008a ; Olden & Kennard 2010 ; Villéger et al. 2011). Il a été démontré
gue les introductions d’espéces non-natives, plus fréquentes que les extirpations d’espeéces
natives, ont contribué a augmenter localement la diversité taxonomique, en particulier dans
les zones fortement anthropisées, telles que I'Europe de I'Ouest ou I'’Amérique du Nord
(Leprieur et al. 2008a). Ces changements ont également induit un changement de la
ressemblance entre les faunes de poissons d’eau douce a I'échelle globale (Villéger et al.
2011). Cependant, a ce stade, les patrons globaux montrés par Villéger et al. (2011) restaient
contrastés entre des situations d’homogénéisation (c’est-a-dire une augmentation de la
ressemblance) et des situations de différentiation (c’est-a-dire une diminution de la

ressemblance).

Nous avons démontré que les processus d’homogénéisation et de différentiation sont dus

principalement au méme phénoméne, a savoir de nombreuses d’introductions d’espéces non-
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natives (Article P2). Nous avons surtout pu mettre en évidence le caractéere transitoire des
situations de différentiation qui pourraient sous I'effet de I'augmentation des introductions
d’espéces de part le monde se transformer en situations d’homogénéisation et ainsi conduire

a une forte homogénéisation globale des faunes de poissons partout dans le monde.

De plus, nous avons également montré que toutes les espéces non-natives n’avaient pas eu
le méme effet sur ces changements (Article P3). Quelques espéces, largement introduites
partout dans le monde, expliquent a elles seules, une grande part de ces changements. Ces
résultats mettent en lumiere le réle majeur des activités humaines et soulignent la nécessité
de régulation et de controle des espéces introduites pour limiter les changements de

composition des assemblages de poissons d’eau douce.

Les espéces non-natives n’ont pas seulement contribué a modifier les patrons de diversité
taxonomique, elles ont également fortement modifié les patrons de diversité fonctionnelle
(Article P4). En effet, nous avons mis en évidence une augmentation de la diversité
fonctionnelle des assemblages de poissons d’eau douce de 150%, en moyenne, soit plus de 7
fois plus importante que I'augmentation de la diversité taxonomique, qui est d’environ 20%.
Un tel changement s’explique par les traits fonctionnels des espéces non-natives qui sont
différents de ceux des faunes natives, en particulier dans les zones fortement impactées
comme la zone Néarctique et Paléarctique. Les traits fonctionnels des espéces exotiques
introduites dans ces zones contribuent également a renforcer la forte augmentation de la
diversité fonctionnelle puisque qu’elles portent des traits fonctionnels éloignés des traits

fonctionnels des espéces natives.

De plus, les changements observés de diversité fonctionnelle sont accentués dans les
assemblages historiquement pauvres en diversité fonctionnelle. En effet, les espéces non-
native introduites dans ces bassins versants ont des traits fonctionnels distinct des espéces
natives. Ces assemblages sont donc les plus vulnérables face aux changements de composition

des assemblages.
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Dans un contexte d’augmentation des échanges internationaux, qui se traduit, entre autres
par un développement du commerce d’aquariophile, les patrons des zones Néarctique et
Paléarctique pourraient se généraliser aux autres zones biogéographiques dans les décennies
a venir. En zone Orientale, par exemple, ou le commerce aquariophile se développe
considérablement (Padilla & Williams 2004), de futures introductions futures pourraient
concerner des espéces ayant des traits fonctionnels extrémes, puisque ces formes originales
sont recherchées pour leur aspect esthétique (par exemple des Cichlidae tels que le scalaire
Pterophyllum scalare ou le discus Symphysodon discus ou des Loricaridae du genre Ancistrus
ou Sturiosoma), qui différent fortement des caractéristiques morphologiques des espéeces
natives. Cela est donc susceptible conduire a une augmentation drastique de la diversité

fonctionnelle dans les basins recevant ces espéeces.

De plus, dans un contexte de sixieme crise massive d’extinction, plusieurs études s’accordent
sur une augmentation du nombre d’extirpations d’espéces au cours du XXle siécle (Vander
Zanden 2005 ; Hulme et al. 2009 ; Essl et al. 2010), ce qui peut potentiellement jouer un réle
majeur dans les changements de diversité fonctionnelle, en particulier dans les zones ou les
espéces vulnérables supportent une grande partie de la diversité fonctionnelle, comme en

zone Néarctique et Paléarctique (Article P1).

En fonction des changements futurs (introductions et/ou extirpations) les conséquences sur
la diversité fonctionnelle peuvent se manifester de différentes facons, soit par un changement
de position moyenne de la diversité fonctionnelle des assemblages au sein de I'espace
fonctionnel (cas 1, encadré 8), soit par une augmentation encore plus importante de la
diversité fonctionnelle (cas 2, encadré 8). Ainsi, I'effet combiné des introductions et
extirpations a venir seraient a méme de modifier en profondeur les patrons historiques, en

particulier si les espéces extirpées portent des traits fonctionnels uniques.
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Encadré 8. lllustration de changements de la diversité fonctionnelle d'un assemblage sous l'effet

combiné des introductions et des extirpations d’espéces.

Soit un assemblage historique a 4 especes qui posséde une

historique). Aprés introduction d’une espéce non-native, la diversité fonctionnelle augmente (situation
actuelle). Cette situation est analogue a celle observée pour les assemblages de poissons d’eau douce.
Jillustre ici 2 cas de changements potentiels futurs, a savoir un cas ol une espéce serait extirpée (Cas 1) et
un cas ol une seconde espeéce serait introduite, sans extirpation (Cas 2). Pour chaque cas, les indices de
biodiversité (alpha et béta) relatent le changement temporel entre la situation historique et chacune des

situations futures.

Situation historigue

Diversité fonctionnelle
historique

Trait 2
Trait 2

Situation actuelle

diversité fonctionnelle donnée (situation

Diversité fonctionnelle
acquise apres introduction

Trait1

+0®

Diversité fonctionnelle
perdue apres extirpation

Trait 2

Diversité fonctionnelle
historique conservée

Diversité fonctionnelle

\ ok

Trait1

.
.
.
.
.
.
.

@ Espéce native
@ Espece introduite

O Espéce extirpée

.
.
.
.
.
.
.
.
.
.
.
.
.
.
.
.
“

Cas 2 : Apres introduction

Trait 1 aprés introduction
Trait1
i Situation

Cha.ngerf\ents?dep.uls Cas 1 Cas 2
la situation historique actuelle
Alpha diversité taxonomique Faible Nul Fort
Alpha diversité fonctionnellle Fort Faible Fort
Béta diversité fonctionnelle Fort Fort Fort
Contribution du turnover a la béta

o ) Nul Fort Nul
diversité fonctionnelle
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V.2. Perspective 1 : Comprendre les patrons historiques de diversité
fonctionnelle des poissons d’eau douce et prédire leurs
changements futurs.

V.2.1. Caractériser la diversité fonctionnelle historique a I'échelle des bassins
versants.

Afin d’affiner les patrons historiques de diversité fonctionnelle, j'envisage pour la suite de
comparer les patrons de diversité fonctionnelle a ceux de diversité taxonomique a I'échelle
des bassins versants pour tester dans quelles mesures le manque de congruence entre
diversités taxonomique et fonctionnelle, observé a I'échelle des zones biogéographiques, se

traduit a I’échelle des bassins versants.

En effet, la diversité fonctionnelle d’'une zone biogéographique peut étre inégalement répartie
entre les assemblages des différents bassins versants (encadré 9). En effet, pour une méme
diversité fonctionnelle régionale, les différents assemblages peuvent abriter des diversités
fonctionnelles locales tres différentes. Pour cela, j'envisage d’étudier le niveau de redondance
entre les assemblages (la béta diversité fonctionnelle) ainsi que sa décomposition en turnover

et nestedness-resultant (Villéger et al. 2013).

Chaque assemblage d’une zone biogéographique peut abriter une forte alpha diversité
fonctionnelle et partager entre eux une forte proportion de leur diversité fonctionnelle (c’est-
a-dire une faible béta diversité, caractérisée par une faible contribution du turnover, encadré
9, cas 1). A l'inverse, chaque assemblage d’une zone biogéographique peut abriter une faible
alpha diversité fonctionnelle et partager entre eux une faible proportion de leur diversité
fonctionnelle (c’est-a-dire une forte béta diversité, caractérisée par une forte contribution du
turnover, encadré 9, cas 2). Il n’est cependant pas possible d’inférer ces patrons a partir des
résultats a I’échelle des zones biogéographiques, il serait alors intéressant de mener cette

étude pour assemblages de poissons d’eau douce a I’échelle des bassins versants.
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Encadré 9. lllustration théorique de l’organisation de la diversité fonctionnelle des assemblages au
sein de la diversité fonctionnelle d’une zone biogéographique.
Soit un espace fonctionnel fixe représentant la diversité fonctionnelle d’une zone biogéographique
(espace brun) et 4 assemblages théoriques (en couleur). Dans les 2 cas, les assemblages possedent le
méme nombre d’especes. Dans le cas 1, les assemblages partagent une forte diversité fonctionnelle
(forte redondance fonctionnelle) alors que dans le cas 2, chaque assemblage abrite une forte diversité

fonctionnelle unique. Ainsi, pour une méme diversité fonctionnelle régionale, les indices dalpha et
béta diversité peuvent étre trés contrasté.

Cas1l Cas?2
(9] (o]
s =
Trait 1 Trait1
Forte redondance Faible redondance
fonctionnelle fonctionnelle
Indices de
diversité Cas1 Cas?2
Alpha Forte Faible
Béta Faible Forte
Contribution Faible Forte
du turnover

Etudier ces 2 facettes (alpha et béta) en relation avec leur pendant taxonomique peut
permettre d’adapter les stratégies de conservation de la biodiversité a I’échelle régionale. En
effet, selon siles patrons refletent I'une ou I'autre des situations, la vulnérabilité de la diversité

fonctionnelle sera différemment répartie entre les assemblages (encadré 9). Si chaque bassin
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versant abrite une proportion unique de diversité fonctionnelle, cela témoignerait d’'une forte
vulnérabilité fonctionnelle, ou tous les bassins versants devraient étre conservés afin de
maintenir la diversité fonctionnelle de la zone biogéographique. A Iinverse, une forte
redondance sécuriserait d’avantage la diversité fonctionnelle d’une zone biogéographique qui

serait partagée par plusieurs assemblages.

V.2.2. Prendre en compte le role des variables environnementales et historiques

Jenvisage également de tester la contribution des variables environnementales, relatives aux
trois grandes hypothéses généralement utilisées pour expliquer les patrons de diversité
taxonomique au grain du bassin versant : aire-espéce ; énergie et histoire (Guégan et al. 1998 ;

Oberdorff et al. 2011).

En effet, si la diversité fonctionnelle se révele n’étre pas uniquement déterminée par la
diversité taxonomique, il se peut que les conditions environnementales aient également pu
influencer les traits fonctionnels des espéces (Schleuter et al. 2012 ; Ordonez & Svenning
2016). Les processus historiques, par exemple, ont pu contribuer a conserver une faune
taxonomiquement diversifiée (par exemple une forte diversité d’ordres) en maintenant des
connexions avec les bassins voisins (Reyjol et al. 2007 ; Oberdorff et al. 2011 ; Tedesco et al.
2012). Ces processus pourraient également avoir contribué a maintenir une forte diversité
fonctionnelle par la coexistence d’espéces appartenant a des ordres différents et ainsi
morphologiquement différents. A l'inverse, dans un bassin versant isolé, I’extinction
d’espéces, portant potentiellement des traits fonctionnels uniques, pourrait conduire a une
diminution de la diversité taxonomique, étant donné la richesse spécifique. Ce type de patrons
a pu étre mis en évidence pour la diversité fonctionnelle d’assemblages de poissons d’eau
douce a I’échelle régionale (Paese et al. 2015), mais mérite d’étre testée pour les différentes

zones biogéographiques du globe.

Nous pouvons également envisager que d’autres facteurs, tels que le climat ou la topographie
des bassins aient pu contribuer a favoriser ou a I'inverse a éliminer certains traits fonctionnels
(Swenson & Weiser 2010 ; Swenson et al. 2012 ; Simova et al. 2014). Cela rejoint des

hypothéses communément testées a plus petite échelle sur les communautés locales ol une
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communauté abritant des espéces fonctionnellement proches est souvent percue comme le
résultat de filtres environnementaux (Weiher & Keddy 1995 ; Gaston & Blackburn 2002). Ainsi,
les caractéristiques climatiques et/ou topographiques pourraient influencer des traits

fonctionnels particuliers, adaptés a ces conditions.

Ainsi, cette étude pourrait aider a comprendre comment les conditions environnementales
ont contribué a modeler des variations de diversité fonctionnelle entre les bassins versants,
étant donnée leur richesse spécifique, non seulement en terme de richesse spécifiques mais

également en terme de diversité fonctionnelle.

V.2.3. Quelles sont les conséquences fonctionnelles de ['"homogénéisation
taxonomique ?

J'ai étudié dans I'article P4 les conséquences des introductions d’espéces non-natives et des
extirpations d’espeéces natives sur les changements de diversité fonctionnelle en caractérisant
les changements de la facette alpha de la diversité fonctionnelle, c’est a dire pour chaque
assemblage, indépendamment des autres. Cependant, comme pour la facette taxonomique,
ces changements ont également pu affecter la béta diversité fonctionnelle, c’est-a-dire le

changement du degré de redondance fonctionnelle entre les assemblages.

En étudiant le changement de béta diversité d’un point de vue taxonomique, il a été démontré
gue les introductions d’espéces non natives sont le principal moteur de I’'homogénéisation
des faunes de poissons (Villéger et al. 2011 ; Article P2). D’un point de vue fonctionnel, la béta
diversité fonctionnelle peut aussi permettre de mieux comprendre les conséquences des

introductions et des extirpations.

Au vu des résultats issus de I'étude sur les changements de diversité fonctionnelle (P4), je
prédis que, sous l'effet des introductions, les bassins historiquement pauvres
fonctionnellement aient tendance a partager de plus en plus de diversité fonctionnelle avec
les bassins plus riches, qui abritent déja une forte diversité fonctionnelle. Ainsi, je m’attends

a observer une homogénéisation fonctionnelle plus marquée que I'homogénéisation
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taxonomique, comme cela a déja été démontré sur les assemblages de poissons d’eau douce

européens (Villéger et al. 2014).

V.2.4. Prendre en compte les scenarios de changements globaux pour prédire et
anticiper les changements de dissimilarité fonctionnelle a I’échelle du globe.

Au dela des constatations des modifications actuelles de biodiversité, il serait utile de tester
comment les futures introductions ou extirpations d’espéces pourraient affecter les patrons
de diversité fonctionnelle observés. En effet, sous des pressions anthropiques croissantes, le
nombre d’espéces non-natives est susceptible de fortement augmenter (Tonn 1990 ; Pimm
2014). En particulier dans des zones encore peu impactées, comme en Amérique du Sud ou

en Afrique qui abritent encore relativement peu d’espéces non-natives.

La structure fonctionnelle des assemblages étant susceptible de représenter, au moins en
partie le role des espéces dans le fonctionnement des écosystemes (Farré et al. 2013 ;
Lombarte et al. 2012 ; Montafia and Winemiller 2010), les changements futurs de composition
d’espéces sous |'effet des invasions et des extirpations peuvent par conséquent affecter les

services écosystémiques fournis aux sociétés humaines.

Il est donc nécessaire d’anticiper les situations a venir en simulant I'effet de futures
introductions et/ou extirpations d’espéces sur la diversité fonctionnelle des bassins. Ce type
de simulation a permis de prédire une augmentation importante de I'homogénéisation
taxonomique chez les assemblages de poissons d’eau douce (Villéger et al. 2014). Il serait ainsi
intéressant de reprendre ces simulations de changements futurs et d’en déduire les

changements attendus en termes de diversité fonctionnelle.

La prédiction les changements attendus de diversité fonctionnelle sous différents scenarii
d’invasion et d’extirpation pourrait constituer un outil aidant a anticiper les changements de
fonctionnement des écosystémes, ce qui constitue un challenge aussi bien pour la
conservation de la biodiversité que pour la conservation des services écosystémiques fournis

par la biodiversité aux sociétés humaines.
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V.3. Perspective 2 : Intégrer d’autres facettes pour enrichir la
compréhension des patrons de biodiversité des poissons d’eau
douce a larges échelles

Nos conclusions sont ici basées sur une approche morphologique de la diversité fonctionnelle
des poissons d’eau douce et restent aveugles face aux autres roles que les espéces natives et
non-natives peuvent jouer dans le fonctionnement des écosystémes. Il serait cependant
présomptueux de se limiter uniquement aux caractéristiques morphologiques pour inférer
I'ensemble de la diversité fonctionnelle, qui ne représente qu’une partie du réle fonctionnel
des espéces dans leur environnement (Ricklefs 2004 ; Wainwright 2007). Ainsi, j’envisage ce
travail comme une premiére étape, complémentaire a la diversité taxonomique, qui nécessite
d’étre approfondie et complétée avec d’autres métriques et d’autres traits fonctionnels, en
particulier des traits écologiques qui pourraient permettre d’affiner les patrons et les

conclusions écologiques.

Jenvisage alors plusieurs perspectives pour améliorer la base de données des traits
morphologiques (FishMORPH), par exemple en intégrant des mesures de variabilité intra

spécifique ou en intégrant d’autres traits fonctionnels pouvant étre mesurés sur les espéces.

Enfin, le manque de congruence entre la diversité taxonomique et fonctionnelle ouvre la
perspective d’inclure la troisieme facette de la biodiversité a larges échelles, a savoir la

diversité phylogénétique.

V.3.1. Prendre en compte la variabilité intra spécifique

Une limite a ce travail est de ne pas avoir pris en compte la diversité intra-spécifique. Les
caractéristiques morphologiques peuvent étre variables entre les individus et il serait
nécessaire de plus souvent quantifier le rapport entre variabilité intra- et inter-spécifiques
(Minkemdller et al. 2012). Un nombre croissant d’études semblent montrer que la variabilité

intra-spécifique n’est pas négligeable (Violle et al. 2012 ; Hulshof et al. 2013) et peut
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représenter jusqu'a 25% de la variation des traits au sein d’'une communauté (Jung et al.
2010). Chez les poissons d’eau douce, il existe une variabilité intra-spécifique non négligeable
pour certaines espéces, aussi bien entre adultes mais surtout entre les juvéniles et les adultes
(Zhao et al. 2015). Ces différences semblent étre particulierement marquées du fait de
changements de régime au cours de la vie, mais nombre d’espéces changent de préférences
écologiques au cours de leur vie, ce qui est susceptible d’affecter leur morphologie (Amundsen
et al. 2003 ; Johansson et al. 2006 ; Zimmerman et al. 2009). Cependant, prendre en compte
cette variabilité nécessite de connaitre la morphologie des juvéniles de chaque espéce, une

information qui est indisponible pour une majorité des espéces.

Cependant, une approche réalisable a court terme a partir de bases bibliographiques serait de
mesurer la variabilité intra-spécifique au sein des adultes afin de mesurer la variance
fonctionnelle intra-spécifique. En effet, j’ai co-encadré le stage d’un étudiant en M1 (Adrien
Solacroup) sur ce sujet, ce qui a permis de quantifier cette variabilité intra-spécifique sur des
traits morphologiques au sein des poissons Guyanais et Francais (Annexe IV : Figure 1). Une
premiére analyse montre que la variabilité intra-spécifique de la plupart des espéces testées
est inférieure a la variabilité inter-spécifique. De plus, nous ne montrons pas de différences
significatives entre une faune tempérée et tropicale, ce qui suggere que la variabilité intra-
spécifique et inter-spécifique est constante, du moins entre ces 2 faunes. La généralisation et
I'approfondissement de ce travail pourrait permettre de prendre en compte cette variabilité
dans les modeles (Cianciaruso et al. 2009 ; Siefert et al. 2015 ; Miinkem{ller 2012) et ainsi
pouvoir quantifier I'importance de la variation intra-spécifique au sein des assemblages de

poissons d’eau douce.

V.3.2. Enrichir la base de données morphologiques avec d’autres traits anatomiques,
morphologiques et écologiques

Pour les plantes, par exemple, de récentes études ont montré que le nombre optimal de traits
pour caractériser fonctionnellement les espéces étaient entre 3 et 5 (Eklof et al. 2013 ; Laughin
2014 ; Diaz et al. 2016). Pour les animauk, il est difficile de définir la nature et le nombre idéal

de traits fonctionnels en raison de la complexité des fonctions des organismes hétérotrophes
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(Lefcheck & Duffy 2015). Certains traits sont fortement corrélés entre eux tels que le poids et
la taille. Par exemple, j’ai réalisé une étude en collaboration avec Luc Allard sur les relations
taille-poids des poissons des petits cours d’eau de Guyane, qui révéle une relation
allométrique trées marquée entre poids et taille des poissons, indépendamment de I'ordre de
poisson considéré (Allard et al. 2015). Cependant, d’autres traits sont de bons candidats pour

venir enrichir le concept de diversité fonctionnelle.

Frimpong & Angermeier (2010) identifient plusieurs grandes catégories de traits utilisés en
écologie des communautés de poissons, comme les traits morphologiques et physiologiques,
les traits d’histoire de vie, les modes de reproduction, la position dans les chaines trophiques
ou encore les associations des poissons avec les différents types de milieux. D’autres traits
également pourraient s’avérer étre de bons candidats comme ceux de défense a la prédation
(forme du corps, épines, plaques osseuses ou encore le taux de toxines dans les organes) qui
sont rarement considérés comme dans les analyses pour mesurer le réle fonctionnel des

poissons.

La fonction de nutrition par exemple pourrait étre enrichie de mesures ayant trait au
fonctionnement des organismes. La digestion et I'absorption de nutriments informent sur le
type de régime alimentaire (Wrainwright 1988 ; Kramer 1995 ; Pease et al. 2012). Par exemple
la taille du tractus digestif peut étre relié a la capacité de digestion donc sur ce qu’ingérent et
assimilent les espéces (Zandona et al. 2015). C’est un trait trés variable sous I'effet des régimes
alimentaires entre les espéces mais également entre les individus d’'une méme espéce

(exemple de la perche, Olsson et al. 2007).

De méme, la gamme de tolérance thermique peut étre relié a I'activité biologique des espéces
(Peck et al. 2009). En effet, chaque espéece posséde des seuils de température au dela desquels
la survie n’est pas possible (Mora & Maya 2006). Dans un contexte de changement climatique,
cette métrique a fait I'objet de nombreuses études en écologie aquatique, notamment a
I’échelle des populations (Mora & Maya 2006 ; Comte et al. 2013). Prendre en compte la

gamme de tolérance comme trait fonctionnel pourrait se révéler informatif, en particulier
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pour étudier les conséquences des especes non-natives dans un contexte de changement

climatique (Peck et al. 2009).

Enfin, la capacité de respiration est également un trait fonctionnel qu’il serait utile de prendre
en compte (Dolédec et al. 2011). Tous les poissons ne sont pas dotés de la méme capacité
physiologique pour capter I'oxygéne (Dolédec et al. 2011). Certains tolérent le manque
d’oxygene, comme la carpe Cyprinus carpio ou le poisson rouge Carassius auratus ou au
contraire développent des stratégies pour respirer dans I’air par I'intermédiaire d’un organe
de respiration annexe : cavité buccale chez les anguilles ou encore le labyrinthe, situé au-
dessus de la cavité branchiale, comme chez les Gourami (Trichopsis sp.) ou les combattants

(Betta sp.).

Cependant, tous ces traits ne sont connus que pour une petite minorité des espéces et ne
peuvent a I’heure actuelle étre intégrés dans des études de macro-écologie. Pourtant, intégrer
ces traits supplémentaires permettrait de tester si certains types de traits (morphologiques,
anatomiques, histoire de vie) sont plus sensible aux variables historiques et aux changements
actuels (Olden et al. 2006 ; Mims et al. 2012 ; Paese et al. 2012). Cela permettrait d’avoir une
image globale des patrons de traits fonctionnels a I'échelle des assemblages et nous
permettrait de mieux comprendre le role joué par les espéeces au sein des assemblages, donc
de mieux appréhender les conséquences des changements globaux sur le fonctionnement des

écosystémes.

V.3.3. Prendre en compte la relation de parenté entre les espéces

La diversité phylogénétique qui considére les relations de parentés entre les espéces, est une
des facettes de la biodiversité. Elle a un intérét direct en termes de conservation des espéces
(Winter et al. 2009 ; Thuillier 2014 ; Mouillot et al. 2016) et en particulier pour conserver

I"héritage de I’évolution des espéces (« Tree of Life », Thuillier 2014 ; Mouillot et al. 2016).
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Pour les poissons, il n’existe pas encore de phylogénies complétes (« super-arbre ») décrivant
les relations de parentés entre les espéces. Cependant, de plus en plus d’études tendent a
combler ce déficit, notamment celle de Betancur et al. (2013) qui regroupe plusieurs milliers
d’espéces de poissons, dont 2000 espéces de poissons d’eau douce, environ, correspondent
a nos especes fonctionnellement décrites. Cette diversité phylogénétique pourrait étre
utilisée pour tester dans un premier temps le conservatisme des traits fonctionnels au sein de
la phylogénie et s’il se révele fort, pouvoir ainsi inférer les valeurs de traits fonctionnels

d’espéces écologiquement mal connues.

Bien que des relations positives entre diversités phylogénétique, fonctionnelle et
taxonomique soient attendues, la forme précise de ces relations ainsi que leurs déterminants
environnementaux restent encore méconnus pour beaucoup de taxa (Losos 2008). En effet,
des assemblages avec la méme richesse spécifique peuvent différer en termes de diversité
phylogénétique en raison de leurs différentes histoires évolutives (Webb 2002 ; Winter et al.
2009), comme cela a été montré pour la diversité fonctionnelle. Safi et al. (2011) proposent
un cadre conceptuel ou la diversité phylogénétique est considérée comme une mesure de
I’évolution des traits fonctionnels dans le temps. Ainsi, dans ce cadre de travail, il est possible
d’étudier comment le temps a agit sur I'’évolution et la divergence des traits fonctionnels et
ainsi comprendre comment des assemblages abritent des espéces fonctionnellement et/ou

phylogénétiquement distincts.

Dans une perspective d’étude des différentes facettes de la biodiversité, si la diversité
phylogénétique est faiblement corrélée aux diversités taxonomique et fonctionnelle a cause
des convergences entre espéces de clades différentes et/ou des radiations évolutives dans
certains clades, alors utiliser la diversité phylogénétique comme une troisieme facette de la
biodiversité et la comparer aux autres facettes de la biodiversité peut s’avérer nécessaire dans

I'optique de conserver I'ensemble des facettes de la biodiversité.
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Annexe |l. (relatif au Chapitre Il : Bases de données).

Figure 1. Proportion de la gamme maximale occupée par un clade pour chaque trait
morphologique. Pour chaque trait, il est représenté la proportion de chaque clade
(ordres (A), familles (B) ou genres (C)) en fonction de leur proportion de la gamme
maximale observée pour ce trait (Range). Pour chaque trait est indiqué la moyenne
(tirets), le premier et le neuviéme décile (pointillés). La signification des abréviations
de chaque trait est disponible dans la Table 1.
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Figure 3. Analyse de sensibilité testant I'effet de chaque trait sur la distance
fonctionnelle entre les espéces. Chaque panel montre la corrélation entre la distance
fonctionnelle entre espéeces considérant les 10 traits fonctionnels et la distance
fonctionnelle entre espéces considérant 9 traits. Les corrélations entre matrices de
distances ont été testés en utilisant des tests de Mantel (tous sont significatifs,
P<0.001) et les corrélations entre les deux distributions ont été testées en utilisant un
test de Spearman. La signification des abréviations de chaque trait est disponible dans

la Table 1.
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Figure 3. Pourcentage d’espéces mesurées par bassins versants pour chaque zone
biogéographique. AF : Afrotropicale ; AU : Australasienne ; NEA : Néarctique ; NEO :
Néotropicale ; OR : Orientale ; PA : Paléarctique.
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Annexe Il. D’aprés Manuscrit 1 :

Figure S1. Morphological measurements (a) and functional traits (b) measured
on each fish species

a. Morphological measurements

Code Name Protocol for measurement
Blmax Maximum Body Maximum adult length

length
BI Body length Standard length (snout to caudal fin basis)
Bd Body depth Maximum body depth
Hd Head depth Head depth at the vertical of eye
CPd Caudal peduncle Minimum depth of the caudal peduncle

depth
CFd Caudal fin depth Maximum depth of the caudal fin
Ed Eye diameter Vertical diameter of the eye
Eh E " Vertical distance between the centre of the eye to the

ye position bottom of the body
Mo Oral eane position Vertical distance from the top of the mouth to the bottom of
gapep the body

Jl Maxillary jaw Length from snout to the corner of the mouth

length
PF1 Pectoral fin length ~ Length of the longest ray of the pectoral fin
PFi Pectoral fin Vertical distance between the upper insertion of the pectoral

position

fin to the bottom of the body

All measurements were made on pictures except Blmax values, which were downloaded
from Fishbase.org
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b. Functional traits

Potential link with fish

Functional traits Formula .
functions
Size is linked to
Body length BLmax metabollsm, trop 1.]10
impacts, locomotion
ability, nutrient cycling
. Bl .
Body elongation — Hydrodynamism
Bd Position of fish and/or of
) o Eh its prey in the water
Eye vertical position Bd column
. . Ed . .
Relative Eye size — Visual acuity
Hd
M . o
Oral gape position Mo Feeding position in the
Bd water column
Relative maxillary Jl Size of mouth and strength
length Hd of jaw
Body lateral shape H_d Hydrodynamlsm and head
Bd S1Zz¢€
Pectoral fin vertical PFi Pectoral fin use for
position Bd swimming
. PFl Pectoral fin use for
Pectoral fin size — ..
Bd swimming
Caudal peduncle CFd ecfi_l(}:lgrcﬁiioﬁ
throttling CcPd Y £

reduction of drag
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Figure S2. Fish functional diversity in the 6 biogeographic realms for the first 5
PCA axes. The functional space filled by all the species of a realm is delimited by the
dashed black line. The colored polygons within it show the functional richness of the 8
main fish orders. The white area represents the space filled by the global pool of
freshwater fish species. The percentage of variance explained by each axis is given in

brackets (see also Figure S4).
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Figure S2. Fish functional diversity in the 6 biogeographic realms for the first 5
PCA axes. The functional space filled by all the species of a realm is delimited by the
dashed black line. The colored polygons within it show the functional richness of the 8
main fish orders. The white area represents the space filled by the global pool of
freshwater fish species. The percentage of variance explained by each axis is given in
brackets (see also Figure S4).
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Table S1: Number of species for each IUCN threat level. CR: critically
endangered, EN: endangered, VU: vulnerable, NT: near threatened, LC: least
concern, DD: data deficient, NE: not evaluated)

CR EN VU NT LC DD NE
Afrotropical 19 39 85 27 434 102 1622
Australian 0 4 10 4 29 6 328
Nearctic 14 24 25 7 242 47 333
Neotropical 3 8 23 4 95 23 3685
Oriental 30 37 82 28 379 83 936
Palearctic 19 21 34 7 186 51 673
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Figure S4. Results of the Principal Components Analysis on functional traits. A.
Eigenvalues and percentages of variance explained by each axis. B. Percentage of contribution
of each functional trait to each axis.

A.
Axis 1 Axis2 Axis3 Axis4 Axis5

Eigenvalues 2.31 1.88 1.60 1.23 1.03

Percentage of variance 23.1 18.8 16.0 12.3 10.3

Cumulative percentage 531 419 579 702 80.5

of variance

B.
Axis 1 Axis2 Axis3 Axis4 AxisS

Relative Eye size 5.67 <1 26.8 16.3 7.39
Oral gape position 254 3.58 7.68 3.02 <1
Relative maxillary length 20.4 528 <l <1 2.03
Eye vertical position 11 136 155 218 <1
Body elongation 6.83 1.6 164 183 <l
Body lateral shape <1 134 293 8.81 2.4
Pectoral fin vertical position 239 475 <1 3.42 1.94
Pectoral fin size 5.24 24 <1 11.1 4.17
Caudal peduncle throttling <1 352 <1 1.92  80.6
Maximum body length <1 194 3.44 349 <l

The contribution of each functional trait to the first 5 axes is expressed as
percentages and values higher than 15% are in bold font.
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ANNEXE Ill. D’aprés Manuscrit 2 :

Table S1 Mean historical and current taxonomic dissimilarity and turnover in
freshwater fish assemblages between basin pairs in six biogeographical realms. The
proportional contribution of taxonomic turnover to the dissimilarity is shown in

parentheses.
Historical Current
Realm Dissimilarity Turnover Dissimilarity Turnover

Afrotropical 0.956 0.916 (96%) 0.954 0.912 (96%)
Australian 0.932 0.884 (95%) 0.929 0.878  (95%)
Nearctic 0.919 0.833 (91%) 0.909 0.802 (88%)
Neotropical 0.962 0.923 (96%) 0.961 0.919 (96%)
Oriental 0.955 0.908 (95%) 0.951 0.899 (94%)
Palaearctic 0.922 0.851 (92%) 0.916 0.834 (91%)

Figure S1 Decision tree illustrating how the three most important variables obtained
with the random forest analysis of freshwater fish assemblages discriminate the
different groups of change in dissimilarity and contribution of turnover in each of six
realms (Afrotropical, Australian, Nearctic, Neotropical, Oriental and Palaearctic).
Variable a is the number of species shared historically, and e and g are changes in the
number of shared species and the number of species unique to the poorest
assemblage, respectively. Panels at the end of each branch show the proportion of
basin pairs in each combination of change in dissimilarity and contribution to turnover
for each realm. See text for a detailed explanation of the five groups in each panels
(HT-, HT+, NC, DT-, DT+).
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ANNEXE IV. D’aprés Manuscrit 4 :

Figure S1. Results of the Principal Components Analysis on functional traits. A.
Eigenvalues and percentages of variance explained by each axis. B. Percentage of
contribution of each functional trait to each axis.

A.
Axis 1 Axis2 Axis3 Axis4 Axis5S

Eigenvalues 23 1.9 1.6 1.2 1.0
Percentage of variance 23.1 18.8 16.0 12.3 10.3
Cumulative percentage 531 419 579 702 80.5
of variance

B.

Axis 1 Axis2 Axis3 Axis4 Axis5

Relative Eye size 5.6 <1 26.8 16.3 7.4
Oral gape position 254 3.6 7.7 3.0 <1
Relative maxillary length 204 53 <1 <1 2.0
Eye vertical position 11.0 13.6 15,5 22 <1
Body elongation 6.8 11.6 16.4 18.3 <1
Body lateral shape <1 134 293 8.8 24
Pectoral fin vertical position 23.9 4.8 <1 34 1.9
Pectoral fin size 5.2 240 <1 11.1 4.2
Caudal peduncle throttling <1 3.5 <1 1.9 80.6
Maximum body length <l 19.4 34 349 <l

The contribution of each functional trait to the first 5 axes is expressed as
percentages and values higher than 15% are in bold font.
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Figure S2. Distribution of the changes in functional and taxonomic diversity. For each
index, the changes were calculated as the ratio between the current and historical situation. A
change greater than 1 means an increase of the index whereas a change lower than 1 mean a
decrease of the index. Left panel represent the distribution of the changes in functional diversity
and the right represents the distribution of the changes in taxonomic diversity. Only the 456
river basins that experimented a change by introduction and/or extirpation were considered in

the analysis.
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Table S1. Comparison of linear and polynomial model fitting the relation between the changes in TD and the changes in

FD following native species extirpations and non-native species introductions.

Biogeographic
realms Model Variables Estimate SD t value P value
Afrotropical Linear Intercept -7.48 0.74 -10.06 <0.001
Changes in taxonomic diversity 8.39 0.70 11.92 <0.001
AlCc 233.05
R’ 0.64
Polynomial Intercept 10.42 4.16 2.51 0.014
Changes in taxonomic diversity -19.97 6.53 -3.06 0.003
Changes in taxonomic diversity > 10.54 242 4.36 <0.001
AlCc 217.55
dAICc 15.5
R’ 0.71
Australian Linear Intercept -11.47 1.74 -6.60 <0.001
Changes in taxonomic diversity 12.10 1.44 8.40 <0.001
AlCc 728.90
R’ 0.35
Polynomial Intercept 4.49 9.75 0.46 0.646
Changes in taxonomic diversity -13.12 15.24 -0.86 0.391
Changes in taxonomic diversity > 9.63 5.79 1.66 0.099
AlCc 728.23
dAICc 0.67
R’ 0.36
Nearctic Linear Intercept -16.07 1.43 -11.20 <0.001
Changes in taxonomic diversity 15.55 1.04 14.84 <0.001
AlCc 1120.94
R’ 0.58
Polynomial Intercept 7.85 2.74 2.85 0.005
Changes in taxonomic diversity -12.75 3.06 -4.15 <0.001
Changes in taxonomic diversity > 6.22 0.64 9.59 <0.001
AlCc 1048.89
dAICc 72.05
R’ 0.73
Neotropical Linear Intercept -14.98 1.83 -8.16 <0.001
Changes in taxonomic diversity 15.77 1.67 9.43 <0.001
AlCc 730.94
R’ 0.40
Polynomial Intercept -3.80 11.33 -0.33 0.737
Changes in taxonomic diversity -2.41 18.28 -0.13 0.895
Changes in taxonomic diversity > 7.09 7.09 0.99 0.319
AlCc 732.05
dAICc 1.10
R’ 0.40
Oriental Linear Intercept -8.80 1.36 -6.44 <0.001
Changes in taxonomic diversity 9.83 1.28 7.63 <0.001
AlCc 165.18
R’ 0.56
Polynomial Intercept 5.86 5.02 1.16 0.249
Changes in taxonomic diversity -16.12 8.69 -1.85 0.07
Changes in taxonomic diversity > 11.21 3.71 3.01 0.004
AlCc 158.73
dAICc 6.45
R’ 0.63
Palearctic Linear Intercept -15.02 2.22 -6.76 <0.001
Changes in taxonomic diversity 14.44 1.71 8.40 <0.001
AlCc 1762.05
R’ 0.23
Polynomial Intercept 0.26 6.36 0.04 0.967
Changes in taxonomic diversity -5.77 8.08 -0.71 0.475
Changes in taxonomic diversity > 591 231 2.56 0.011
AlCc 1757.58
dAICc 4.48
R’ 0.25

For each realm independently, we compared linear and polynomial model between the changes in FD and the changes in TD. The
models were compared based on their AICc, the best models have a significant lower AIC (differences between AIC (dAICc) > 2).

If dAICc <2, the two models are similar, and the simplest model was retained (here, the linear model will be preferred).
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Table S2. Position of the functional volume of non-native species and exotics species
pools introduced in each realm

Biogeographic Number of
realms Pool species Observed SES P values
Afrotropical
Introductions 44 2.40 1.41 0.907
Exotics 18 2.46 1.20 0.895
Australian
Introductions 52 2.33 -0.36 0.365
Exotics 33 2.39 -0.10 0.483
Nearctic
Introductions 220 2.34 4.25 0.999
Exotics 46 2.64 3.10 0.988
Neotropical
Introductions 70 2.59 0.58 0.739
Exotics 27 3.05 1.61 0.913
Oriental
Introductions 56 2.73 2.22 0.976
Exotics 29 2.64 1.22 0.881
Palearctic
Introductions 168 2.46 3.46 0.999
Exotics 32 2.42 3.65 0.999

For each biogeographic realm, the observed distance in the functional space between the
centroid of all the native species and the centroid of only the non-native species
(Introductions) (or only the non-native species native from other biogeographic realm
(Exotic)) (CDyps) was compared to the distance between the centroid of all the native species
and the centroid of a random selection of native species belonging to the realm (CD,,,4). We
simulated 999 assemblages of the same species richness where species were randomly sorted
among the native species pool belonging to the realm. The standardized effect size (SES) was
used to measure the difference between observed values (CD,,s) and null expectation
(CDrana): SES = (CDyps — mean(CD,,p4))/sd(CDrang)- A negative SES means that the
observed CD of the non-native species pool (all introduced species or exotic species) is lower
than expected under a random choice of the same number of species in the native species
pool (HO) whereas a positive SES means that the observed CD is higher than expected under
HO. The significance of the difference from null expectations was tested using a two-tailed test
(a0 < 0.05). The SES values significantly different from the null expectation (p < 0.025 or p >
0.975) are in bold font.
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ANNEXE V. (Relatif au Chapitre V : Synthése et Perspectives)

Figure 1. Différences moyennes des communautés focales Européennes entre difference inter et
intra spécifiques pour les quatre indices fonctionnels (volume, position du centroide, équitabilité et
divergence) Le point rouge correspond a la différence moyenne (dont la valeur ainsi que l'intervalle
de confiance sont renseignées au-dessus du graphique) pour les 100 communautés focales. La droite
rouge est la droite identité renseignant une différence moyenne autant due a la variabilité inter-
gu’intra-spécifique. Les valeurs dans I’encadré correspondent aux résultats des tests de Wilcoxon
testant la différence entre la variabilité interspécifique moyenne et la valeur fixe de 50%. (D’apres
Adrien Solacroup, stagiaire M1, 2014).
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Position du centroide :
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