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INTRODUCTION 

General abstract 

 

In recent decades, rapid hydrological changes have occurred in alpine catchments due to the 

combined effects of climate change and water abstraction, with major implications on aquatic 

biodiversity. While the diminution of seasonal snow cover reduces meltwater flow in spring, glacier 

shrinkage leads to a significant decrease in annual glacier runoff, especially in summer. The reduction 

of the meltwater contribution to streamflow at both the stream and the catchment scales also modifies 

stream environmental conditions (e.g. turbidity, temperature). Quantifying the relative effects of all 

environmental variables on aquatic communities is required to predict the ecosystem responses to 

hydrological alterations. To date, no study examined simultaneously the effects of physico-chemistry, 

hydraulics, and hydrology on the distribution of alpine communities, in particular macroinvertebrates. 

Impacts of flow alterations can be mitigated by implementing environmental flows, defined as the 

quantity, timing and quality of water flows required to sustain river ecosystems while satisfying societal 

needs. Among existing tools, hydraulic habitat models allow predicting changes in habitat suitability for 

aquatic species under different flow scenarios. They couple hydraulic models of stream reaches with 

hydraulic preference models relating the abundance of species to microhabitat hydraulics. Initially 

developed for fish, hydraulic preference models have never been adapted to alpine, often fishless, 

streams. It is urgent to develop new hydraulic preference models on alpine species to assess the impact 

of flow alterations on alpine stream ecosystems. This thesis aims to: (1) identify the main environmental 

drivers structuring alpine macroinvertebrate communities at the catchment scale, (2) develop hydraulic 

preference models on key macroinvertebrate species, (3) apply the new alpine hydraulic habitat models 

to a case study of a small hydropower plant in the Alps. In a first study based on 66 stream sites within 

three alpine catchments with different glacial influences, models performed on 23 taxa indicated that 

high turbidity had significant negative effect in 83% of models, and high flow velocity and summer flow 

had significant (mainly negative) effect in 43% of models. In a second study based on 30 microhabitats 

samples in five alpine streams, we developed hydraulic preference models for 41 taxa. Half of them had 

significant response to shear stress and flow velocity, with a good degree of transferability among all 

types of streams. At least 23% of the most abundant species were rheophilic in alpine streams, thereby 

threatened by flow reduction, including the glacial stream specialists which will be also affected by 

glacier retreat. In a third study based on 13 sampling dates (2018-2021) upstream and downstream the 

intake of a small hydropower plant located at 1,500 m a.s.l., we applied the new alpine hydraulic habitat 

models, and showed that changes in hydraulic habitats partly explained the lower macroinvertebrate 

abundances observed in the by-passed reach. Understanding the relationships between 

macroinvertebrate spatial distribution and environmental variables at both catchment and microhabitat 

scales helps to predict how communities will be affected by habitat alterations, and thus allow a better 

management of water resources in the mountains to mitigate the impacts on the alpine biodiversity. 
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« Down by the water the riverbed 

Somebody calls you somebody says 

Swim with the current and float away 

Down by the river every day » 
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INTRODUCTION 

 
Figure 1: Torrent de Saint-Pierre, Vallouise-Pelvoux, Hautes-Alpes, 27/05/2020 (J. Becquet) 

 

 

 

 

1.1. Les milieux alpins 

 

Les écosystèmes alpins font partie des milieux les plus fascinants au monde, notamment en 

raison de la beauté de leurs paysages et des conditions environnementales extrêmes auxquelles la faune 

et la flore doit survivre. Prenant son étymologie du latin « albus » signifiant blanc, en référence aux 

sommets (Löve, 1970), le terme « alpin » désigne dans le langage courant 

les régions montagneuses, y compris les vallées et les villages. Néanmoins, il existe une multitude de 

définitions pour désigner les milieux de montagne (Debarbieux, 2001), basées sur des critères 

géographiques ou sur les types de végétation (Nagy & Grabherr, 2009). Les écosystèmes alpins sont 

généralement définis comme se trouvant au-dessus de la limite des arbres (« treeline » en anglais, 

 ; Körner, 2003). Ils comprennent également des zones recouvertes de glaciers lorsque les 

23



INTRODUCTION 

transformant ainsi en glace (Benn & Evans, 2014). Répartis dans le monde entier, les glaciers recouvrent 

environ 10% de la surface terrestre de la Terre : 9.5% sont représentés par les calottes glaciaires du 

montagne (IPCC, 2019 ; Milner, Brown & 

Hannah, 2009). Dans les Alpes européennes, la majorité des glaciers se trouvent au-delà de 2,600 m 

(Hoelzle et al., 2007), et leur superficie totale est estimée, en 2015, à environ 1,800 km², dont 

227 km² en France (Paul et al., 2020). 

 

Malgré la grande diversité des écosystèmes alpins dans le monde, quelques caractéristiques 

climatiques sont communes à tous les milieux alpins (Körner, 2003)

atmosphérique diminue en altitude, la pression partielle en oxygène (e.g. 21.2 kPa au 

niveau de la mer contre 14.6 kPa à 3 000 m à 10°C), et par conséquent dans les milieux aquatiques est 

plus faible (Birrell et al., 2020)

 iron 0.45°C par 100 m dans les régions continentales comme les Alpes, avec des fortes 

variations diurnes (e.g. 5°C à 15°C à 3 000 m en zone tempérée ; Lauscher, 1966), ces milieux alpins 

constituent des refuges thermiques aussi bien pour les organismes ter (Stefan & 

. Localement, les conditions environnementales peuvent être extrêmement 

radiations solaires et les précipitations. Par exemple, le relief influence notamment la distribution des 

anspiration et la couverture neigeuse 

(Bowman & Seastedt, 2001 ; Körner, 2003 ; Nagy & Grabherr, 2009). 

 

 

1.2. Hydrologie et physico-  

 

conditions environnementales particulières découlant de la géographie et du climat alpins. Par rapport 

entre 0 et 12°C), des pentes élevées, des substrats 

(Ward, 

1994)  résultant de la végétation riveraine diminue 

présentent des caractéristiques hydrologiques et physico-chimiques différentes. On distingue les rivières 

à influence glaciaire, les rivières pluvio-nivales, et les sources (Ward, 1994 ; Brown, Hannah & Milner, 

2003, 2009).  

 

24



INTRODUCTION 

       
Figure 2 :  appartement aux différentes catégories. (A) Forte influence glaciaire (torrent du Glacier 
Blanc, Hautes-Alpes, 31/07/2019), (B) Pluvio-nival (torrent de Crévoux, Hautes-Alpes, 17/03/2021), (C) Source résurgente 
(aval Mer de Glace, Haute-Savoie, 26/08/2017). 

 

 

 

 

Dans les Alpes, les rivières glaciaires (i.e. 

présentent un régime hydrologique caractérisé par une augmentation du débit en été (juillet / août), 

lorsque la fonte glaciaire est maximale, et des bas débits en hiver (Figure 3A ; Bard et al., 2015). Pendant 

-midi et à la diminution de la fonte glaciaire la nuit (Milner 

& Petts, 1994 ; Hannah, Gurnell & McGregor, 1999 ; Robinson et al., 2016) -

chimique, les rivières glaciaires sont caractérisées par des faibles températures, qui ne dépassent 

généralement pas 4°C à proximité immédiate du glacier et peuvent augmenter plus bas en altitude en 

fonction des apports hydrolog (Smith et al., 2001 ; 

Uehlinger, Malard & Ward, 2003). De plus, le meulage mécanique du substrat rocheux par les glaciers 

libère des farines glaciaires qui génèrent des fortes concentrations de matières en suspensions (MES) 

(Clarke, 2005) et ainsi une forte turbidité, avec des valeurs généralement 

(Milner & Petts, 1994). 

 

 

1.2.2. Les  pluvio-nivaux 

 

Les rivières pluvio-nivales sont alimentées par la fonte des neiges et les précipitations (Figure 

2B). Dans les Alpes, la période de fonte des neiges au printemps, entre mars et juin, induit une forte 

augmentation des débits (Figure 3B). Pendant cette période, des variations hydrologiques diurnes 

A B C 
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-midi, peuvent également être 

-midi (Brown et al., 2003). De plus, 

on observe généralement une augmentation des débits en automne, liée à des pluies plus importantes à 

cette période (Brugnara et al., 2012). Des évènements pluvieux intenses plus imprévisibles peuvent aussi 

engendrer ponctuellement de fortes variations journalières (Brown et al., 2003). Enfin, de par leur 

-nival peuvent 

(Ward, 

1994). En milieu alpin, les températures des rivières pluvio-nivales sont généralement comprises entre 

0 et 12°C, diminuant en hiver et pendant la fonte nivale, et augmentant en été (Ward, 1994 ; Brown et 

al., 2003 ; Hannah et al., 2007). 

 

 

 
Figure 3 : Régimes hydrologiques glaciaire (A) et pluvio-nival (B). Débits moyens mensuels moyens (lignes noires) et pour 
chaque année (lignes grises) entre 1992 et 2012, issus de simulations hydrologiques (modèle J2000 ; Krause, 2002) au niveau 
du torrent de Lognan, Haute-Savoie (A), et du ruisseau de la Combe des Mortes, Savoie (B). 

 

 

  1.2.3. Les sources 

 

Les sources sont des r -terrain (Figure 2C), qui peuvent être dues 

a peut être le cas par exemple en aval 

des moraines glaciaires ( s, IGE, Grenoble, communication 

personnelle). Les débits et la température des sources varient relativement peu au cours du temps (Brown 

et al., 2003). Filtrées durant leur écoulement sous-terrain, les eaux de source sont généralement 

caractérisées par une très faible turbidité et une forte conductivité, pouvant varier selon la nature du 

substrat traversé (Ward et al., 1999). 

 

 

A B 
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1.3. La biodiversité des  alpins 

 

1.3.1. Les communautés aquatiques 

 

 

plusieurs niveaux 

(Figure 4). La métacommunauté est un ensemble de communautés locales, reliées entre elles par des 

mécanismes de dispersion des espèces qui les composent (Leibold et al., 2004). En montagne, elle peut 

-versant. La communauté désigne un groupe 

régionaux, tels que la capacité de dispersion des espèces, et des facteurs locaux, tels que les conditions 

environnementales du milieu et les interactions entre espèces (Brown et al., 2011). Enfin, la population 

correspond à  individus d  

 

 
Figure 4 : Représentation schématique des niveaux d'organisation pour l'étude de la biodiversité  exemple pour les 

-versant de montagne (Réalisation A. Ollagnier). 

 

 

températures, forte variabilité des débits) représente un filtre environnemental structurant pour les 

organismes aquatiques (Kraft et al., 2015 ; Tolonen et al., 2018). Les réseaux hydrographiques alpins 

POPULATION 
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-

temporelle des habitats sur des faibles distances (Khamis et al., 2016). Pour ces raisons, les écosystèmes 

-diversité (variabilité 

spatiale de la diversité) (Robinson et al., 2010 ; Jacobsen & Dangles, 2011 ; Cauvy-Fraunié et al., 2015 

; Hotaling et al., 2019). Les communautés aquatiques sont composées de micro-organismes (e.g. 

champignons, bactéries, protozoaires, microarthropodes ; Receveur, Fenoglio & Benbow, 2020), 

 ; Rott et al., 2006 ; Abati et al., 2016), de macroinvertébrés 

(Merritt, Cummins & Berg, 2017) et de poissons, généralement top-prédateurs. En torrent alpin, la truite 

commune (Salmo trutta 

développement nécessite des eaux 

lieu en hiver ; Elliott & Elliott, 2010) et une forte concentration en oxygène dissous (> 7 mg/L) 

(Puissauve, Legros & Poulet, 2015). Néanmoins

descendre très bas, présentant une forte granulométrie et une forte pente, cela ne permet plus 

(Vincent & Miller, 1969)

 

 

 

1.3.2. Le cas des macroinvertébrés benthiques 

 

1.3.2.1. Définition et communautés alpines 

 

i.e. 

insectes, de mollusques, crustacés, vers. Leur taille minimale considérée peut varier selon les pays et 

les études (Buss et al., 2015). Dans ma thèse, je fais référence aux organismes dont la taille est supérieure 

à 0.25 mm (Rosenberg & Resh, 1993) cessite une identification 

-

peut se baser sur des critères morphologiques (sous la loupe ou microscope) ou moléculaires (ADN). En 

parallèle, la characterisation de leurs traits fonctionnels (e.g. moyen de locomotion, résistance aux 

courants, appareil) permet de comprendre les processus par lesquels les conditions environnementales 

de leur milieu les filtrent (Statzner et al., 2001). Dans les rivières glaciaires, les liens entre les traits 

limitantes (liées à la forte turbidité, aux faibles températures et aux forts courants) ont été en partie 

étudiés (Snook & Milner, 2002; Füreder, 2007; Brown et al., 2018) 

approfondie, notamment dans les autres types de rivières alpines. 

28



INTRODUCTION 

 

 

 

 

des macroinvertébrés le long des rivières glaciaires, avec en particulier les études menées par A. Milner 

en 1987, pionnier sur cette thématique. Réalisées à travers le monde, les études montrent généralement 

des communautés avec une faible richesse spécifique (Jacobsen et al., 2014) et souvent dominées par 

les Diamesinae (Diptera) à proximité des glaciers (Lods-Crozet et al., 2001). Puis au fur et à mesure que 

les apports en eaux de pluie, de fonte nivale ou souterraines augmentent, les conditions d'habitat 

deviennent favorables à des communautés benthiques plus diversifiées, comprenant des Baetidae 

(Ephemeroptera), des Nemouridae (Plecoptera), des Rhyacophilidae (Trichoptera) et d'autres taxons de 

la famille des Chironomidae (Diptera), tels que la sous-famille Orthocladiinae (Figure 5) (Milner et al., 

2001a)  hydrographiques alpins forment une mosaïque 

diversifiée d'habitats qui génère ainsi une grande variabilité spatiale dans la structure des communautés 

benthiques (Khamis et al., 2016). 

 

 

          Figure 5: Distribution des macroinvertébrés le long d'un gradient d'influence glaciaire (Milner et al., 2001a) 
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1.3.2.2. Enjeux liés aux macoinvertébrés 

 

De nombreuses études se sont intéressées aux liens existants entre certaines variables 

environnementales et les communautés ou les populations de macroinvertébrés dans les bassins-versants 

alpins. Par exemple, Castella et al. (2001) ont identifié la température de l'eau comme le principal facteur 

explicatif de la richesse spécifique et de la composition des communautés dans les rivières à influence 

glaciaire, et Petts & Bickerton (1994) ont montré que la turbidité est généralement défavorable aux 

macroinvertébrés. e.g. vitesse 

d'écoulement  ; Motta-Díaz & Vimos-Lojano, 2020) et hydrologiques (Fornaroli et al., 

2019 ; Meißner, Sures & Feld, 2019 ; Larsen et al., 2021) sur la composition des communautés. 

-chimie, 

des caractéristiques hydrauliques et du régime hydrologique sur la distribution des communautés alpines 

de macroinvertébrés. À ce jour, il n'y a donc toujours pas de compréhension globale des principaux 

moteurs de la composition des communautés de macroinvertébrés à l'échelle du bassin-versant. 

point de vue fon aussi bien sur les taxons 

dominants que sur les taxons fier les principaux facteurs 

environnementaux explicatifs de la composition des communautés de macroinvertébrés dans les bassins-

versants de montagne. 

 

alpines de macroinvertébrés et les conditions environnementales est nécessaire afin de mieux protéger 

le et les services écosystémiques qui en découlent. En effet, en 

 

un rôle majeur dans le recyclage de la matière organique, les macroinvertébrés incarnent la clé de voûte 

des écosystèmes de rivière (Merritt et al., 2017). Leur déclin engendrerait des réactions en cascade sur 

t de 

macrophytes, limitant ainsi le développement de ces dernières, plus capables de stocker suffisamment 

 ; Hilton et al., 2006). 

 

macroinvertébrés et leurs facteurs de contrôle 

traits fonctionnels des macroinvertébrés induit une grande variabilité de leurs exigences habitationnelles 

(Wallace & Webster, 1996). Bien 

macroinvertébrés soit encore à améliorer (Schmera et al., 2017), ces organismes sont utilisés depuis de 
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nombreuses années pour la bio-indication. En pa

Normalisé), utilisé en France depuis 1992, se base sur la richesse taxonomique et la présence de taxons 

polluo- (Archaimbault & Dumont, 2010). Néanmoins, 

ce

faibles par rapport aux rivières de plaine, diminuant ainsi la note attribuée. De plus, jugé inadapté pour 

répondre aux exigences de la directive cadre e DCE, Directive 

2000/60/CE  ; Mondy 

et al., 2012), dont l Arrêté du 27 juillet 2018), et qui prend en 

invertébrés, particulièrement en milieux 

alpins, zones sensiblement moins étudiées dans lesquelles les pressions sur les écosystèmes aquatiques 

sont de plus en plus nombreuses. 

  

 

 
Figure 6 : Larve de Perlodes intricatus (Plecoptera) dans son milieu naturel, Le Clévieux, Samoëns, Haute-Savoie (B. Launay) 
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2. Les altérations hydrologiques dans les Alpes 

 

2.1. Le changement climatique 

 

Le changement climatique auquel nous faisons face actuellement est 

amplifié en milieux alpins 

régions de montagne ; IPCC, 2019, 2022), et particulièrement en été (Gobiet et al., 2014 ; Mountain 

Research Initiative EDW Working Group, 2015). Cela induit de fortes modifications hydrologiques liées 

au retrait glaciaire (Figure 7), à la diminution de la couverture neigeuse et à la modification des 

précipitations (Beniston, Stoffel & Hill, 2011). En effet, le retrait des glaciers observé depuis la fin du 

petit âge glaciaire (PAG, milieu du XIXème (Zemp et al., 2019 ; IPCC, 

2022). Par exemple, dans les Alpes françaises, le retrait glaciaire a été environ 2.5 fois plus rapide entre 

1969 (Gardent, 2014a). La superficie des glaciers dans les Alpes 

européennes a diminué de 14% entre 2003 et 2015, et cette diminution atteint 24% en France sur la 

même période (Paul et al., 2020). À l'échelle d un bassin-versant, le retrait glaciaire engendre dans un 

des débits annuels dans les rivières glaciaires, principalement en été (Huss et al., 2008). Néanmoins, 

lorsque le 

diminue, ce qui provoque un changement du régime hydrologique en aval, qui tend à se rapprocher 

davantage à un régime pluvio-nival (Horton et al., 2006), dépendant des précipitations et présentant ainsi 

des débits plus variables dans le temps et moins prédictibles (cf. 1.2.2.) (Milner et al., 2017). 

 

et saisonnalité des précipitations. En effet, la proportion des précipitations neigeuses tend globalement 

à diminuer en favorisant la part des précipitations pluviales (Hock et al., 2019 ; Beniston et al., 2018). 

(Matiu et al., 2021). La fonte des neiges au printemps débute de plus en plus tôt (en raison des 

températures plus chaudes), et est de plus en plus rapide (en raison de la diminution de la couverture 

-nivaux (Barnett, Adam & Lettenmaier, 2005 

; Confortola, Soncini & Bocchiola, 2013)

précipitations pluvieuses en hiver induit une augmentation des débits hivernaux dans les rivières alpines. 

-

(Laurent et al., 2020). 
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Figure 7 : Répartition des glaciers (en bleu) dans les Alpes françaises, et zooms sur le glacier du Tour (A), le glacier de 
l'Arpont (B) et le glacier Blanc (C). Sur les cartes zoomées, le dégradé de bleus correspond à la superficie du glacier en 1967 
(bleu clair), 2006 (bleu intermédiaire) et 2015 (bleu foncé). Données issues de Gardent et al. (2014b) et Paul et al. (2020). 

 

 

 

 

 

Dans ce contexte de changement climatique, environ 24% de la population mondiale vivant en 

plaines dépendra de manière critique de 

contre 7% en 1960 (Viviroli et al., 2020). En contribuant aux quatre plus grands fleuves européens 

(Danube, Rhône, Rhin et Po), les Alpes alimentent en eau environ 11% 

parmi lesquels des régions économiquement très importantes, notamment pour le secteur du tourisme 

hivernal (Vanham, 2012)

changement climatique engendre également une augmentation des pressions anthropiques sur les cours 

(Beniston, 2012). 
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2.2.1. Tourisme hivernal, agriculture et retenues collinaires 

 

Les Alpes européennes sont l'une des principales destinations touristiques mondiales, 

accueillant plus de 100 millions de visiteurs chaque année (Becken & Hay, 2007). Essentiellement 

(Bausch & Gartner, 2020). 

Les station

des habitations (Calianno, Milano & Reynard, 2018), et surtout pour la production de neige artificielle. 

climatique (Vanham, Fleischhacker & Rauch, 2009 ; Steiger, 2010 ; Spandre et al., 2019 ; Berard-Chenu 

et al., 2021)

totale en eau potable de la commune (Rixen et al., 2011). Dans les Alpes françaises, la proportion de 

 : elle était de 

20% en 2009 (Spandre et al., 2015), et certaines stations de Savoie (notamment les très grandes stations 

enneigées en 2018 (Berard-Chenu et al., 2022). De plus, la Région Auvergne-Rhône-Alpes a présenté 

 dans la « pérennisation 

de la saison hivernale et la sécurisation de  ». 

 

(Cauvy-Fraunié et al., 2022 ; Rixen et al., 2011). Dans les Alpes 

(Flury, Huber & Tasser, 2013), 

des tr  ; Cauvy-Fraunié et al., 2022). 

able, de réservoirs initialement destinés à 

(Marnezy, 2008)

(Brunner 

et al., 2019)

107 structures de plus de 10,000 m3 (Evette et al., 2012).  La gestion 

communes entre les différents acteurs dans les Alpes (Alpine Convention, 2020). 
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2.2.2. Petite hydroélectricité 

 

Pour faire face au changement climatique, les politiques actuelles de réduction de gaz à effets 

de serre promeuvent le développement des énergies renouvelables, dont fait partie la petite 

hydroélectricité. Bien que sa définition puisse varier entre les pays, la petite hydroélectricité désigne 

généralement les centrales dont la puissance est inférieure à 10 MW (Kelly-Richards et al., 2017). En 

à 2013), dont 2,200 MW étaient produits en France (Liu et al., 2019), qui comptait environ 2,270 petites 

centrales hydroélectriques fin 2020 (France Hydro Electricité, FHE). Majoritairement présentes en 

montagne, le nombre de petites centrales hydroélectriques dans les 

-Savoie, Savoie, Hautes-Alpes et Alpes-Maritimes, leur 

s de 300 centrales en fonctionnement ou en construction (Figure 8 ; 

Dumarski, 2021). 

 

 

 
Figure 8 : Nombre cumulé de petites centrales hydroélectriques (< 10 MW) en fonctionnement ou en construction, en Haute-
Savoie, Savoie, Hautes-Alpes et Alpes-Maritimes (Dumarski, 2021) 

 

avec éclusées) et fournissent donc une énergie en continu (Figure 9C, FHE). Elles sont généralement 

centrale. Ainsi, l hydroélectricité. Les petites centrales 

restitution, le tronçon court-circuité (TCC) voit donc son débit diminué sur une certaine distance, avant 

 par les turbines de la centrale pour un 
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 désigne le débit minimum nécessaire à la 

mise en route de la turbine. 

 
Figure 9 : Schémas des différents types de centrales hydroélectriques. (A) Écluse, (B) Petite centrale de basse chute, (C) Petite 
centrale de haute chute (France Hydro Electricité). 

 

2.2.3. Impacts écologiques sur le milieu aquatique 

 

eau sur des distances et périodes plus ou moins 

substrat, et le risque de pollution aux hydrocarbures liée aux engins de chantier (Degoutte, 2012). Ces 

impacts, bien que temporaires, peuvent avoir des répercussions importantes sur la biodiversité 

aquatique. Par exemple, les fortes concentrations en MES induisent une abrasion mécanique des 

macroinvertébrés (Jones et al., 2012) et des poissons (Hauer et al., 2018). 

 

permanents, et concernent majoritairement le TCC, dont le régime hydrologique est altéré. En effet, sauf 

dans le cas où le débit naturel de la rivière est inféri

donc pas), le débit observé dans le TCC est réduit, et les variations hydrologiques journalières et 

saisonnières sont modifiées. Cela induit une modification des conditions hydrauliques (e.g. des vitesses 

(Baker et al., 2011 ; González & Elosegi, 2021) et 

thermiques (Olden & Naiman, 2010) présentes dans le TCC. En conséquence, des changements dans la 

composition des communautés de macroinvertébrés peuv

(Jesús et al., 2004 ; Kuriqi et al., 2021 ; González & Elosegi, 2021 ; Krajenbrink et al., 2022). De plus, 

la réduction du débit dans le TCC engendre aussi une modification du régime sédimentaire qui peut se 

(Hauer et al., 2018). La retenue des sédiments 

de gestions sédimentaires adaptées, qui peuvent être 

(Gabbud & Lane, 2016). Cela implique 

A B C 
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évacués. Bien que ponctuelles, ces opérations peuvent avoir des conséquences importantes sur la 

biodiversité aquatique (Quadroni et al., 2016 ; Gabbud et al., 2019)

grille constitue également un obstacle à la continuité écologique, notamment piscicole (Lange et al., 

2018 ; Alp, Akyüz & Kucukali, 2020). 

 

ne petite centrale 

intensifient (Meier et al., 

2003). Par 

espèces qui ont besoin au contraire de se déplacer davantage pour faire face aux modifications 

hydrologiques et/ou thermiques engendrées par le changement climatique (cf. 2.1.) (Morel et al., in 

es dans 

le même bassin-versant, voire le long de la même rivière. Or, si les impacts écologiques de chacun 

ents soit plus important que la somme cumulée des 

perturbation de la dispersion des espèces liée à la fragmentation des habitats (Monaghan et al., 2005), et 

d  

 

 

     
Figure 10 : Petites centrales hydroélectriques (A) de Taconnaz, Haute-
Hautes-Alpes (prise d'eau par retenue). 

A B 
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3. Atténuation des impacts 

 

 constitue une 

menace pour la fonctionnalité des rivières alpines. Toutefois, des outils réglementaires et 

écologiques des modifications hydrologiques afin de les atténuer. 

 

 

3.1. Réglementation environnementale 

 

Depuis le XIXème 

aux enjeux. De nombreuses mesures réglementaires ont été introduites, incluant des lois, des décrets, 

des arrêtés ou des circulaires, qui découlent les unes des autres, avec pour but global de maintenir un 

(loi n° 92-3 du 3 janvier 1992) instaure un système de planification globale de 

la ressource en eau, avec la mise en place de schémas directeurs 

(SDAGE). Les SDAGE fixent, pour chaque bassin-versant ou groupement de bassins-versants, les 

orientations fondamentales d'une gestion équilibrée de la ressource en eau. rrêté du 17 mars 2006 

relatif au contenu des SDAGE introduira notamment la définition des 

débits biologiques (Encadré 1). De n° 93-742 du 29 mars 1993) 

impose aux ouvrages entraînant des prélèvements sur les eaux superficielles 

réduire et compenser ces impacts. Dans le cas des 

L214- loi n° 2006-1772 du 30 décembre 2006 sur l'eau et les milieux 

aquatiques) indique notamment que : « Tout ouvrage à construire dans le lit d'un cours d'eau doit 

comporter des dispositifs maintenant dans ce lit un débit minimal garantissant en permanence la vie, la 

circulation et la reproduction des espèces vivant dans les eaux au moment de l'installation de l'ouvrage 

. Ce débit minimal ne doit pas être inférieur au dixième du module du cours d'eau . ». Une 

c -

réglementation, en particulier la détermination du débit minimum biologique (DMB, Encadré 1). Ainsi, 

en définissant un certain nombre de critères basés sur les débits (Encadré 1). 
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3.2. Outils méthodologiques 

 

3.2.1.  

 

recherches. Dans le milieu académique international, le terme de débit écologique (« environmental flow 

(e-flow) » en anglais) est davantage employé, avec un sens plus large (Encadré 1). Les premières 

États-Unis à la fin des années 

1940 (Tharme, 2003), puis ont été affinés au cours des années 1970 dans le cadre des nouvelles 

législations sur l'eau (Stalnaker, 1982) et de l barrages (World 

Commission on Dams, 2000). En dehors des États-Unis, l

de débits écologiques est moins bien documenté (Tharme, 1996). Dans de nombreux pays, des méthodes 

se sont développées dans les années 1980 (e.g. Australie, Angleterre, Nouvelle-Zélande, Afrique du 

Débit minimum biologique (DMB) : Ce terme est défini dans le premier paragraphe du I. de l'article L214-18 

. Il correspond au débit minimal garantissant en permanence la vie, la circulation 
et la reproduction des espèces vivant dans les eaux. La détermination de ce DMB  étude 

s  
dans les eaux (Annexe 1 de la c 14-18). 
 
Débit plancher : Ce terme est défini au second paragraphe du I. de l'article L214-18 du code de 

 milieux aquatiques. Il 
est exprimé en fraction de débit moyen interannuel naturel (module) et correspond au 10ème de celui-ci (ou 
20ème suivant les cas) (Annexe 1 de la c -18). 
 
Débit réservé : Cette notion a une portée législative et réglementaire, qui désigne la valeur du débit telle qu'elle 

est fixée par le titre de l'ouvrage, en application du I 214- (ou des 
textes qui l'ont précédé), et donc la valeur du débit instantané qu'un ouvrage établi dans le lit d'un cours d'eau 
doit laisser transiter à son aval immédiat. Cette valeur de débit réservé doit correspondre à la plus forte valeur 
entre le DMB et le débit plancher (Annexe 1 de la c -18). 
 

 (DOE) : Ces débits sont définis 

un bassin-versant. Ils correspondent aux débits permettant de satisfaire 
ndre le bon état des eaux (Arrêté de 2006 relatif 

au contenu des SDAGE). Ils servent notamment de base à la définition des volumes prélevables par 
-versant (https://professionnels.ofb.fr). 

 
Débit biologique : Utilisé dans le calcul des DOE, le débit biologique est défini comme le débit moyen mensuel 

censé satisfaire, en étiage, les fonctionnalités biologiques du milieu. Une défaillance d
maîtrisée est admissible sur les débits journaliers (Groupe de bassin Rhône-Méditerranée « gestion 
quantitative », 2011). 
 
Débit écologique (« environmental flow (e-flow) » en anglais) : Ce terme scientifique a un sens large, et sa 
définition la plus récente et reconnue provient d'un atelier d'experts qui a conduit « The Brisbane declaration 
and global action agenda on environmental flows (2018) ». Il désigne la quantité, saisonnalité et qualité des 

-
être des hommes qui dépendent de ces écosystèmes (Arthington et al., 2018). 

Encadré 1 : Définitions 

39

https://professionnels.ofb.fr/


INTRODUCTION 

Sud) ou plus tard (e.g. Brésil, République tchèque, Japon, Portugal) (Tharme, 2003). Au total, plus de 

200 méthodes ont été développées à travers le monde pour calculer les débits écologiques (Tharme, 

2003)

hydrologique consiste à quantifier les altérations du régime hydrologique par rapport à une situation 

naturelle, sur la base desquelles sont identifiées des limites   de vue 

écologique (Lamouroux et al., 2018). Ces méthodes se basent sur des caractéristiques du régime 

quence, la 

durée et la saisonnalité des évènements (Richter et al., 1996, 1997; Poff et al., 2010). Par ailleurs, 

 habitats hydrauliques » s hydrauliques pour traduire des 

modifications hydrologiques en modifications hydrauliques (

 puis en modifications  disponible pour les 

organismes aquatiques (Lamouroux et al., 2018) es 

permet organismes aquatiques à différents 

scénarios hydrologiques. 

 

 

 

 

coupler une description hydraulique du 

tronçon d  rivière avec un modèle (biologique) de préférences hydrauliques d  

aquatiques prédit la distribution des habitats hydrauliques à 

différents débits. Il peut être numérique (Ginot, 1998), nécessitant des données de topographie du lit de 

la rivière en trois dimensions et une calibration hydraulique experte. Cette approche numérique est 

particulièrement utile pour mener des études comportementales ou évaluer les effets de la restauration 

morphologique sur les habitats. Il peut aussi être statistique (Lamouroux et al., 2018). Cette approche 

simplifiée permet d'estimer les distributions statistiques des variables hydrauliques dans le tronçon. Elle 

s'applique aux écoulements complexes (Girard, Lamouroux & Mons, 2014), mais ne permet pas la 

organismes en fonction des habitats hydrauliques, en se basant sur 

suffisamment petite pour refléter 

l'environnement hydraulique de l'individu ; Jowett, 2003 ; Shearer et al., 2015). 

 

Des modèles de préférences hydrauliques ont été développés pour des dizaines de taxons de 

poissons (Dunbar, Alfredsen & Harby, 2012 ; Plichard et al., 2020) et de macroinvertébrés dans les 

cours d'eau de basse altitude (Dolédec et al., 2007 ; Mérigoux et al., 2009 ; Dunbar et al., 2012 ; 

Forcellini et al., 2022). Néan
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qui présentent des caractéristiques hydrologiques et physico-chimiques 

(cf. 1.2.) ainsi que des communautés macroinvertébrés (cf. 1.3.2.) bien particulières

écosystèmes aquatiques liés Il est donc urgent 

modèles de préférences hydrauliques sur les taxons alpins dominants, afin de pouvoir évaluer l'impact 

des altérations hydrologiques sur les communautés aquatiques alpines. 

 

 

4. Enjeux et objectifs de la thèse 

 

4.1. Résumé des enjeux 

 

En résumé, les présentent des conditions environnementales spécifiques, avec 

des caractéristiques hydrologiques et physico-

(fonte glaciaire, fonte nivale, pluie, source ; Ward, 1994 ; Brown et al., 2003). Ils abritent des 

communautés aquatiques adaptées à ces conditions particulières, dont la structure présente une forte 

étendus (Khamis et al., 

2016), et qui sont composées de taxons typiques de ces milieux (Milner et al., 2001a). En termes 

 macroinvertébrés dominent la macrofaune des rivières alpines. De nombreuses études 

se sont intéressées aux liens existants entre certaines conditions environnementales et la composition 

des communautés alpines de macroinvertébrés particulièrement le long de rivières sous influence 

glaciaire (Castella et al., 2001 ; Füreder et al., 2001 ; Milner, Taylor & Winterbourn, 2001b ; Robinson, 

Uehlinger & Hieber, 2001 ; Cauvy-Fraunié et al., 2013 ; Jacobsen et al., 2014) mais aussi sans influence 

glaciaire (Bruno et al., 2019 ; Alther et al., 2019)

simultanément les contributions relatives de la physico-chimie, des caractéristiques hydrauliques et du 

régime hydrologique sur la distribution et la composition des communautés alpines de macroinvertébrés 

des rivières, ont un rôle particulièrement important dans ces écosystèmes (e.g. proie privilégiée de 

nombreux vertébrés, recyclage de la matière organique ; Merritt et al., 2017). Il est crucial 

nos connaissances globales sur leur fonctionnement et la structure de ces communautés (en particulier 

les taxons dominants mais aussi certaines espèces rares) dans les , et non seulement 

identifier mais aussi hiérarchiser les principaux facteurs environnementaux explicatifs de la composition 

des communautés benthiques dans les bassins-versants de montagne. 

prévoir la r
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part de mieux protéger ces milieux dans un contexte où les pressions sur les écosystèmes aquatiques de 

montagne sont de plus en plus nombreuses. 

 

Un des effets du  sont des 

modifications hydrologiques sévères  liées notamment au retrait glaciaire 

(Milner et al., 2017) et à la diminution de la couverture neigeuse (Matiu et al., 2021). En parallèle, nous 

observons une augmentation de la demande en eau dans les Alpes, aussi bien pour la production de neige 

artificielle (Viviroli et al., 2011) que la construction de centrales hydroélectriques, qui est en plein essor 

dans le contexte politique actuel de réduction des gaz à effets de serre (Zarfl et al., 2015). La gestion de 

 prélèvements constitue 

une menace pour le maintien de la fonctionnalité des écosystèmes alpins, particulièrement rares et 

fragiles (Hannah et al., 2007). Bien que les autorités environnementales françaises imposent aux 

-18), les outils dont nous 

disposons actuellement pour déterminer la valeur de ce débit, notamment les modèles de préférences 

hydrauliques (Lamouroux & Capra, 2002 ; Mérigoux et al., 2009 ; Forcellini et al., 2022), ne sont pas 

-ci sont apiscicoles. Il est donc urgent 

es défis que nous devrons relever dans les prochaines décennies, comme 

dans les bassins-versants de montagne 

inféodées aux rivières glaciaires. 

 

 

4.2. Objectifs et construction de la thèse 

 

s enjeux évoqués ci-dessus, ma thèse vise à : 

 

(1) Caractériser les liens entre les conditions environnementales et les communautés de 

hiérarchiser les principaux facteurs 

environnementaux explicatifs de la composition des communautés. 

 

(2) Identifier des taxons  et améliorer les 

connaissances sur leur identification taxonomique et leurs préférences environnementales, 
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. 

 

(3) Adapter les modèles de préférences hydrauliques développés sur les macroinvertébrés des 

évelopper des 

nouveaux modèles de préférences hydrauliques pour les taxons dominants de cours d'eau 

alpins. 

 

(4) Appliquer  

sur une étude de cas  

 

bution spatiale des 

macroinvertébrés benthiques et leurs habitats à plusieurs échelles (du bassin-versant aux microhabitats) 

en trois chapitres (cf. schéma du résumé général de la thèse). 

 

Chapitre 1 la distribution spatiale des communautés et des 

populations -versant, en lien avec les caractéristiques 

environnementales d

une étude visant à (1) analyser les liens entre la structure des communautés alpines de macroinvertébrés 

et les variables environnementales (hydrologiques, hydrauliques et physico-chimiques), (2) quantifier 

l'importance relative de ces variables pour expliquer la structure des communautés, et (3) évaluer la 

cohérence de ces relations entre plusieurs bassins-versants alpins. Pour cela, nous avons étudié trois 

bassins-versants (Arve, Vanoise et Arvan), situés dans les Alpes françaises et présentant des influences 

glaciaires variable

prélevé 5 × 66 sites = 330 échantillons de macroinvertébrés. Cette étude a été acceptée pour publication 

dans le journal Freshwater Biology (FWB). La deuxième partie du chapitre 1 est une étude visant à 

Rhithrogena delphinensis (Sowa & Degrange, 

1987)) et à proposer des compléments à la description morphologique de cette espèce. Pour cela, nous 

avons réalisé des prélèvements quantitatifs et qualitatifs, dont certains répétés dans le temps, dans quatre 

bassins-versants (Arve, Vanoise, Arvan et Écrins), et avons pris en compte les résultats des collectes de 

lpes françaises). Cette étude a été 

publiée dans le Bulletin de La Société Entomologique de France (Launay et al., 2021). 

 

Chapitre 2 distribution spatiale des taxons dominants 

hydrauliques. Cette étude a pour objectifs de (1) développer des modèles de préférences hydrauliques 

pour les taxons de macroinvertébrés dominants dans les cours d'eau alpins, (2) tester la cohérence des 
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préférences hydrauliques entre les différents types de rivières alpines, en particulier les rivières avec ou 

sans influence glaciaire, et (3) identifier les taxons les plus sensibles aux modifications hydrologiques. 

-versants (Arve et Arvan) et 

présentant des influences glaciaires variables. Nous avons prélevé 30 × 5 sites = 150 échantillons de 

macroinvertébrés, et avons caractérisés ces 150 microhabitats par 4 variables hydrauliques (contrainte 

Cette étude est en révision dans le 

journal Hydrological Processes (HP). 

 

 Chapitre 3 : Dans le troisième chap

 petite centrale hydroélectrique 

a 

nthiques observées au niveau 

centrale hydroélectrique 

-Jean-

Nous avons prélevé 

échantillons de macroinvértébrés. Cette étude sera prochainement soumise dans un journal académique. 

 

 

 
Figure 11: Exutoire du glacier d'Argentière, Haute Savoie, 08/2017 (S. Cauvy-Fraunié) 
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Abstract 

 

1. Ongoing hydrological alterations due to climate change and anthropogenic uses of water have 

major implications for freshwater biodiversity. Quantifying the relative effects of environmental 

variables on macroinvertebrates is required to predict biological responses to hydrological 

alterations. To date, no study simultaneously examined the effects of physico-chemistry, 

hydraulics, and hydrology on the distribution of alpine macroinvertebrate communities and taxa. 

In this study, we aimed to quantify the relative correlation between these environmental 

variables and macroinvertebrate community composition and structure. 

2. We sampled macroinvertebrates at 66 stream sites located in three catchments in the French 

Alps. We characterised the proximate habitat at each site using 11 variables describing measured 

physico-chemistry and hydraulics, and simulation-based hydrology. We described relationships 

between community structure and the environment using a co-inertia analysis and modelled 

individual taxa abundance with generalized linear mixed models. 

3. The co-inertia revealed a significant co-structure between the environmental and 

macroinvertebrate matrices. Glacier-influenced sites with high turbidity and summer flow 

exhibited similar community composition with low total abundance. Sources at high altitude 

and sites with low glacial influence, exhibiting high summer flow and flow velocity, were 

dominated by Diamesinae, Rhithrogena spp., Dictyogenus spp., and Baetis alpinus. Streams fed 

by rainfall/snowmelt and valley sources, associated to higher temperature, conductivity, and 

monthly discharge variability were characterised by higher richness and abundances. Models 

indicated that the three types of proximate habitat variables significantly contributed to the 
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macroinvertebrate distribution. Turbidity was strongly negatively associated with 

macroinvertebrate abundances. Increasing flow velocity and summer flow had significant 

(mainly negative) effect in 43% of models. 

4. The co-structure between communities and proximate habitat variables was shared by the three 

catchments. For most individual taxa, catchment identity did not influence abundance models 

and cross-validations indicated transferable effects of proximate habitat variables among alpine 

catchments. 

5. Our results can be used to infer responses of alpine macroinvertebrates to multivariate 

environmental changes. Understanding the relationships between macroinvertebrates and 

environmental variables help to predict how communities and taxa will be affected by habitat 

alterations due to ongoing hydrological changes and resulting physico-chemical conditions. 

 

 

1. Introduction 

 

Alpine catchments display complex hydrographic networks characterized by high 

environmental heterogeneities, resulting from the combination of various water sources: groundwater, 

rain, snowmelt, and glacier-melt (Füreder et al., 2001; Ward, 1994) as each water source exhibits 

particular hydrological and physico-chemical conditions. Alpine glacier-fed streams are cold, turbid 

(high suspended sediment concentrations), with unstable substrate, and display seasonal peak flow in 

summer (Milner & Petts, 1994). Snowmelt streams also display low temperature but are usually clear, 

with peak flow in spring (or early summer) and very low or nil discharge in winter (Hannah et al., 2007). 

Groundwater-fed streams have lower turbidity, higher conductivity, and their hydrological and physico-

chemical characteristics are relatively constant over time (Brown et al., 2003; Brown, Hannah & Milner, 

2009). In alpine catchments, the spatiotemporal variability in water source contributions creates a 

diverse mosaic of stream habitats, generating high spatial variability in the structure of aquatic 

communities across relatively small river networks (Khamis et al., 2016). For example, species-poor 

communities dominated by Diamesinae (Diptera) typically prevail close to glaciers (Lods-Crozet et al., 

2001). As groundwater contributions increase, habitat conditions become favourable for a more diverse 

benthic community, including Baetidae (Ephemeroptera), Nemouridae (Plecoptera), Rhyacophilidae 

(Trichoptera), and other chironomid taxa like Orthocladiinae (Milner et al., 2001). 

 

In recent decades, rapid hydrological changes have occurred in alpine catchments due to the 

combined effects of climate change and water abstraction, with major implications on aquatic 

biodiversity. In particular, the diminution of seasonal snow cover due to increased temperature reduces 

meltwater flow in spring, and delayed rain increase discharge in autumn and winter (Confortola, Soncini 
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& Bocchiola, 2013; Matiu et al., 2021). Although glacier shrinkage first leads to a significant increase 

in annual glacier runoff, especially in summer, glacier runoff then decreases until complete ice 

disappearance (Huss et al., 2008). In addition, water abstraction for irrigation and drinking water in 

touristic areas (Calianno, Milano & Reynard, 2018), artificial snow production (Vanham, Fleischhacker 

& Rauch, 2009) and hydropower (Gabbud & Lane, 2016) considerably modify the hydrological regime 

of alpine streams (Barnett, Adam & Lettenmaier, 2005; Viviroli et al., 2011). Predicting the response of 

aquatic ecosystems to hydrological alterations requires quantifying the relative influence of hydrological 

and other environmental variables on aquatic communities in alpine streams. 

 

Many studies analysing alpine macroinvertebrate responses to the environment used broad 

integrative descriptors of habitats (e.g. glacial influence), often based on geographical variables (e.g. 

altitude, distance to sources). For example, Jacobsen et al. (2014) reported a decrease in 

macroinvertebrate richness with glacial influence. Scotti et al. (2019) identified land cover type as a 

prominent factor influencing communities. Other studies characterized macroinvertebrate habitats using 

proximate habitat variables describing water physico-chemistry, hydraulic characteristics and/or 

hydrological conditions. For example, Castella et al. (2001) identified water temperature as the main 

driver of macroinvertebrate richness and community composition in glacier-fed streams, and Petts & 

Bickerton (1994) reported that turbidity is generally unfavourable for macroinvertebrates. Motta-Díaz 

& Vimos-Lojano (2020) also showed that hydraulic characteristics at the stream reach scale (bed shear 

stress, flow velocity, and water depth) had a significant effect on macroinvertebrate community 

composition, with higher abundance of Simuliidae (Diptera) in deep habitats. Finally, the hydrological 

regime of alpine streams also represents a key proximate habitat variable to explain community 

composition, as it influences the quality and quantity of habitats available for aquatic organisms over 

time (Meißner et al., 2019). For example, Fornaroli et al. (2019) showed that Baetidae and 

Rhyacophilidae densities increased with mean monthly discharges in May, June, and September. 

Furthermore, Larsen et al. (2021) demonstrated that taxonomic richness declined with maximum 

streamflow in nivo-glacial streams, but increased in pluvial streams. While broad geographical 

descriptors such as distance from source might have indirect and integrative effects on 

macroinvertebrate communities, proximate habitat variables, such as hydraulics or water temperature 

characterising the local habitat of organisms, could be more general predictors of biological responses 

across different geographical contexts (Statzner, Gore & Resh, 1988; Huang & Frimpong, 2016). 

Therefore, understanding the relative effects of proximate habitat variables on macroinvertebrates is 

essential for predicting their responses to hydrological alteration. 

 

To our knowledge, no study has simultaneously examined the relative strengths of associations 

between physico-chemistry, hydraulic characteristics, and hydrological regime with the structure of 

alpine macroinvertebrates at both the community and taxon levels. Furthermore, relationships between 
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proximate habitat variables and macroinvertebrate community and taxon distribution have never been 

compared among multiple alpine catchments with the same methodology, although such comparisons 

are necessary to test the generality of the relative influence of the various environmental variables. Our 

study contributes to fill these gaps using data collected during the glacial ablation period at 66 alpine 

stream sites in three catchments (French Alps), covering a wide range of water sources, glacier cover 

and environmental conditions. At each stream site, we simultaneously measured physico-chemical, 

hydraulic, and hydrological conditions and sampled benthic macroinvertebrates. Thanks to this unique 

dataset, we aimed to 1) analyse relationships between community structure, proximate habitat variables 

and easily accessible geographical descriptors, 2) quantify the relative importance of proximate habitat 

variables and their correlation with the abundance of dominant macroinvertebrate taxa, and 3) assess the 

consistency of these relationships across the three catchments. 

 

 

2. Methods 

 

2.1. Study sites 

 

Our study was conducted in 66 stream sites located in three glacierized catchments in the French 

Alps (Figure 1) with variable percentage of glacier cover in the catchment (GCC; calculated by dividing 

the glacier area in 2015 (Paul et al., 2020) by the catchment area). The Arve catchment (199 km2, 30.4% 

GCC, n = 29 sites) is located in the Mont-Blanc massif, close to Chamonix, and ranges from 1,020 to 

4,246 m a.s.l. (Mont-Blanc du Tacul). This catchment includes many glaciers, representing 60.4 km2 in 

2015 (Paul et al., 2020), among which the Mer de Glace, Argentière, and Tour glaciers. The Vanoise 

catchment (6.5% GCC, n = 17 sites) is located in the Vanoise National Parc and includes two sub-

catchments: Chavière (38 km2, 7.4% GCC) and Allues (39 km2, 5.6% GCC). The Chavière sub-

Rosoire, and Masse glaciers, covering respectively 1.4, 0.4, and 0.2 km2 in 2015 (Paul et al., 2020). The 

Allues sub-catchment extends from 1,702 m a.s.l. to 3,528 m a.s.l. at the Aiguille de Polset and includes 

the Gébroulaz glacier with an area of 2.9 km2 in 2015 (Paul et al., 2020). The Arvan catchment (63 km2, 

3.3% GCC, n = 20 sites) is located in the Grandes Rousses massif and ranges from 1,402 m a.s.l. to 

-Sorlin glacier, which covered an 

area of 2.1 km2 glacier in 2015 (Paul et al., 2020). Sites were 100-m long to include several sequences 

of geomorphic units (e.g. rapids, riffles, runs). Among them, half were located along a glacier-fed stream 

with a GCC between 1 and 64%. Conversely, half of the sites had no glacial influence and were fed by 

groundwater, rainfall, and/or snowmelt. Study sites were located between 1,025 and 2,392 m a.s.l. in 

Arve, between 1,708 and 2,620 m a.s.l. in Vanoise, and between 1,430 and 2,667 m a.s.l. in Arvan. Data 

66



CHAPITRE 1 PARTIE 1 

collection was done during the summer season, in late August 2017 in Arve, in late August 2018 in 

Vanoise, and in late July, early August 2018 in Arvan. 

 

 

 

Figure 1: Map of the three alpine catchments and geographical distribution of study sites, classified by the six geographical 
groups (A-F). Blue shapes correspond to glacier areas in 2015 (Paul et al., 2020). GCC means glacial cover in the catchment. 
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2.2. Geographical description and classification of sites 

 

For a first broad description of alpine stream types, we used six geographical metrics. In addition to 

GCC, obtained by dividing the glacier area in 2015 (Paul et al., 2020) by the catchment area upstream 

from the site, the main water source (i.e. groundwater, rainfall and/or snowmelt) was estimated from 

IGN-F SCAN 25® 1:25,000 maps, with perennial sites close to sources (< 1 km) considered as mainly 

groundwater-fed. Site altitude (ALT, Table 1) was measured with a GARMIN field GPS (Olathe, KS, 

United States). We calculated site slope (SLO) based on IGN-F SCAN 25® maps. At each site, we also 

estimated the mean stream wetted width (WID), averaged from measurements at five transects located 

every 20 m along the 100 m stretch. Mean width was considered as a geographical descriptor of the 

stream morphology because of its indirect effect on macroinvertebrates (Vander Vorste et al., 2017) 

relatively to proximate variables such as flow velocity. We defined six a priori geographical groups 

based on GCC, water source, and altitude to appreciate how geographical descriptors and proximate 

habitat variables were related. Three groups had glacial influence (A-C) and the other three had no 

glacial influence (D-F). Groups A-C were separated according to their degree of glacial influence, with 

high (GCC > 35%), intermediate (15% < GCC < 35%) and low (GCC < 15%) glacial influence for A (n 

= 10), B (n = 9), and C (n = 14), respectively. Groups D-F were first separated according to their water 

source, to distinguish streams fed by rainfall and/or snowmelt (D, n = 14) from streams mainly fed by 

groundwater (i.e. located at less than 1 km from the spring; E-F). Finally, groups E-F were separated 

according to altitude, with high altitude sources (E, altitude > 1500 m a.s.l., n = 12) and valley sources 

(F, altitude < 1500 m a.s.l., n = 7). 

 

 

2.3. Proximate habitat variables 

 

To characterise proximate macroinvertebrate habitats, we assessed the physico-chemical, 

hydraulic, and hydrological conditions at each site. Physico-chemical and hydraulic conditions were 

measured at the time of macroinvertebrate sampling, while hydrological conditions were estimated 

based on spatially distributed hydrological simulations. 

 

 

2.3.1. Water physico-chemistry 

 

At each site, we measured water temperature (TEMP, Table 1), pH, conductivity (COND), and 

dissolved oxygen concentration (OXY) with HACH (Loveland, CO, United States) portable meters 

(HQ40D and HQ14D) and probes (CDC40130 for temperature and conductivity, PHC10105 for pH, 

and LDO10105 for oxygen concentration). We measured water turbidity (TURB) with a portable 
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turbidimeter (PONSEL by AQUALABO (Champigny-sur-Marne, France), ODEON meter with 

turbidity digital sensor). 

 

 

 

 

 

 Arve Vanoise Arvan 

GCC (%) 
15 ± 19 
[0  56] 

12 ± 16 
[0  50] 

9 ± 18 
[0  64] 

ALT (m a.s.l.) 
1374 ± 375 
[1025  2348] 

2168 ± 258 
[1708  2620] 

1867 ± 439 
[1430  2667] 

SLO (°) 
14 ± 13 
[1  55] 

8 ± 7 
[1  21] 

10 ± 7 
[1  25] 

WID (m) 
3.8 ± 3.9 
[0.2 - 14.0] 

3.8 ± 2.0 
[1.0  7.0] 

3.1 ± 2.6 
[0.6  9.2] 

TEMP (°C) 
9.5 ± 3.1 
[3.4  18.0] 

5.3 ± 2.7 
[0.1  9.5] 

11.6 ± 5.5 
[1.3  22.0] 

pH (-) 
8.0 ± 0.4 
[7.3  8.9] 

8.0 ± 0.2 
[7.4  8.6] 

8.1 ± 0.4 
[7.4  8.8] 

COND (µS/cm²) 
114 ± 153 
[8  609] 

344 ± 389 
[56  1611] 

362 ± 548 
[12  2430] 

OXY (mg/L) 
9.6 ± 2.0 
[1.8  11.8] 

9.5 ± 0.5 
[8.8  10.6] 

8.3 ± 0.8 
[7.1  9.7] 

TURB (NTU) 
74 ± 171 
[0  635] 

420 ± 825 
[2  2380] 

29 ± 36 
[1  124] 

DEP (cm) 
12.0 ± 5.7 
[2.8  23.6] 

13.0 ± 3.9 
[7.0  18.6] 

14.3 ± 9.0 
[2.0  32.6] 

VEL (m/s) 
0.22 ± 0.13 
[0.02  0.58] 

0.39 ± 0.10 
[0.31  0.61] 

0.38 ± 0.21 
[0.05  0.81] 

SUB (mm) 
83 ± 34 
[1  136] 

86 ± 22 
[51  123] 

100 ± 35 
[20  173] 

Qsum (-) 
1.61 ± 0.45 
[0.50  2.58] 

1.99 ± 0.41 
[1.51  2.55] 

0.95 ± 0.56 
[0.06  1.83] 

CV (-) 
1.13 ± 0.52 
[0.40  2.13] 

1.50 ± 0.33 
[0.96  2.06] 

2.02 ± 0.78 
[1.28  4.76] 

30-Day Min (-) 
0.10 ± 0.07 
[0.00  0.27] 

0.03 ± 0.03 
[0.00  0.07] 

0.06 ± 0.04 
[0.00  0.11] 

 

 

 

 

 

Table 1: Environmental characteristics of the sites of the three 
catchments. First lines correspond to the average and standard deviation; 
second lines correspond to the minimum and maximum values. 
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2.3.2. Hydraulics 

 

At each Surber sample, we measured water depth (DEP, Table 1) and flow velocity (VEL; at 

40% of the water depth above the bed), with a flow meter (Marsh McBirney Flo-Mate 2000, HACH, 

Loveland, CO, United States), except for six sites in Vanoise (field difficulties). We also visually 

estimated the dominant substrate size (SUB) within the Surber frame by classifying substrate into five 

classes: sand, gravel, pebbles, cobble, and boulder, corresponding to an average of 1, 9, 40, 96 and 192 

mm, respectively (adapted from Malavoi & Souchon, 1989). For each site, we calculated the mean of 

each hydraulic variable among five Surber samples. 

 

 

2.3.3. Hydrological regime 

 

A spatially distributed hydrological model (J2000; Krause, 2002) was used to estimate daily 

discharge temporal variations at most sites (n = 47 / 66) between 2002 and 2012. This hydrological 

model is based on hydrological response units (HRUs) delineated by the overlay of data concerning 

elevation, slope, aspect, land use, soil-type, hydrogeological units and sub-basins, thus providing units 

relatively homogeneous with respect to these characteristics. The input of climatic forcings from 

SPAZM reanalysis (Gottardi et al., 2012; e.g. air temperature, precipitation) into the hydrological model 

then allows to quantify the flow circulating through a given HRU and within each river reach. The J2000 

model takes into account snow accumulation, storage, and melting processes. J2000 does not natively 

embed glacier dynamics, and glaciers were static snow masses in our simulations. Although lacking a 

proper description of the evolution of glacier surfaces between 2002 and 2012, these simulations 

captured the prominent features of the hydrological regimes of the study catchments, which were used 

for the environmental analysis. Snow melt relies on a degree-day approach and an associated parameter 

(Hock, 2003). In the simulations used in this study, the degree-day parameter was calibrated using 

observed discharge at the outlet of each catchment. Our approach to model calibration and evaluation 

used the Kling-Gupta efficiency scores (KGE, Gupta et al., 2009). Best performances in daily discharge 

were obtained with degree-day factors of 2.13 mm/°C/d (KGE = 0.83), 1.78 mm/°C/d (KGE = 0.61), 

and 2.69 mm/°C/d (KGE = 0.63) for the Arve, Vanoise, and Arvan catchments, respectively. For sites 

that did not appear directly on the simulated river network in J2000, we extrapolated daily discharge 

from the HRU outflow using the ratio between the site drainage area and the HRU drainage area. For 

the 47 sites, we normalised daily flow time series by dividing daily discharge values by the mean annual 

discharge to focus on flow regime patterns. We calculated 33 hydrological indices based on the 10 years 

daily flow time series followi

2003; Richter et al., 1997). Based on preliminary principal component analyses (not detailed here) 

considering all samples, we selected three variables to summarize hydrological regimes: the average of 
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the interannual monthly mean flow from June to September (hereafter called summer flow in the text, 

Qsum in the figures), the interannual average of the coefficient of variation of the 12 monthly discharges 

(referred as monthly discharge variability and CV), and the interannual average of the minimum flow 

-Day Min). These three 

hydrological variables were dimensionless because they were relative to the mean annual discharge. 

 

 

2.4. Macroinvertebrate sampling 

 

At each site, we randomly collected five quantitative Surber samples (0.05 m2, mesh size 250 

µm). Samples were preserved in the field in 96% ethanol. In the laboratory, samples were rinsed through 

500 µm and 2 mm sieves and sorted thoroughly by hand in a standardized manner, under a binocular 

magnifier (Leica MZ 125). Sample fraction between 250 µm and 500 µm was stored in 96% ethanol for 

future detailed analyses. Macroinvertebrates were identified as precisely as possible under a binocular 

microscope (Leica M 205C, magnification 160X). Ephemeroptera, Plecoptera, Trichoptera, and 

Coleoptera orders were identified to genus or species when possible, while the majority of Diptera were 

identified to family or sub-family. Some taxa such as Cyclopoida, Nematoda, and Oligochaeta were not 

precisely identified. List of references used for identification is available in Supplementary Information 

(Annexe 2). 

 

 

2.5. Data analyses 

 

Prior analyses, we built a macroinvertebrate matrix of total abundances by sites (66 sites × 187 

taxa), and an environment matrix (66 sites × 15 environmental variables) with four geographical 

variables (GCC, altitude, slope, and mean width) and 11 proximate habitat variables. Proximate habitat 

variables included five physico-chemical variables (temperature, pH, conductivity, oxygen 

concentration, and turbidity), three hydraulic variables (flow velocity, water depth, and substrate size), 

day mean). After visual examination of the distribution of variables, conductivity and turbidity were 

log- -root-

transformed to approach normality. 
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2.5.1. Macroinvertebrate community structure associated with environmental 

variables 

 

For this first analysis, abundances were log(1+x)-transformed in the macroinvertebrate matrix 

to approach normality and environmental variables were standardized (i.e. centered and divided by their 

standard deviation) to account for their different physical units. We used a multivariate co-inertia 

analysis (CoA; Dolédec & Chessel, 1994) to assess how community structure was related to the 

environment. CoA provides a global measure of the co-structure of the macroinvertebrate and 

environmental matrices and is appropriate when the total number of variables is relatively high 

compared to the number of sites. Both environmental and ecological matrices were first ordinated into 

principal axis maximizing the variance of the projected data. Then, CoA computed biological and 

environmental axes with the maximum covariance among sites. Importantly, geographical variables 

 not contribute to the 

definition of multivariate axes. This ensured that the analysis focused on the effects of proximate habitat 

variables only. However, geographical variables were projected on the factorial maps to appreciate how 

the global geographical context was related to the observed co-structure, and to facilitate comparisons 

with previous works based on these variables. For the 19 sites with missing hydrological variables and 

flow velocities (six within the 19 sites), we set their missing values at the global average value observed 

among other sites to examine the position of these sites in the analysis despite missing values. To avoid 

the definition of multivariate axes but their position along these axes allowed identifying whether they 

followed the common pattern. To describe and test the significance of the relationship between the 

environment and the community structure, we reported the correlation between scores of sites on the 

two CoA axes (environmental and macroinvertebrate axes) and used a multivariate co-structure 

coefficient: the RV-coefficient (Robert & Escoufier, 1976). The RV-coefficient is calculated as the total 

co-inertia (sum of eigenvalues of a CoA) divided by the square-root of the product of the squared total 

inertias (sum of the eigenvalues) from the separate analyses of each matrix. RV-coefficient ranges from 

0 to 1, with a high RV-coefficient indicating a high degree of co-structure. Finally, we conducted a 99-

permutations test on the matrices to assess the significance of the co-structure (RV test). To analyse if 

the global co-structure was shared among the three catchments, we performed a linear regression 

between the environmental and macroinvertebrate first co-inertia axes in each catchment separately. No 

statistical test was associated with these regressions because the two axes were not statistically 

independent.  
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2.5.2. Abundance of individual taxa associated with habitat variables 

 

To characterise the link between proximate habitat variables and macroinvertebrate abundances 

at the population level in alpine streams, we developed models relating abundance to proximate habitat 

variables for a reduced number of target individual taxa. For this purpose, we first selected the observed 

taxa occurring in more than 9 / 47 sites, to ensure statistical power. For all selected taxa, we examined 

the relationship between taxa abundance and the proximate habitat variables using negative binomial 

generalized linear mixed models (GLMM.NB), with the physico-chemical, hydraulic, and hydrological 

variables as fixed effects and the catchment identity as random effect. Macroinvertebrate abundance 

overdispersion was accounted for by assuming that abundance values followed a negative binomial 

distribution (Vaudor, Lamouroux & Olivier, 2011), explaining that abundance values were not log-

transformed here. Including the catchment as random effect enabled to focus on the effect of proximate 

habitat variables within catchments while allowing differences in total abundance across catchments 

(due to other effects). We selected significant explanatory variables for each taxon, based on the 

comparison of all possible models with a second order Akaike Information Criterion (AICc). Marginal 

R2, conditional R2 and ICCadj (intra-class correlation coefficient) were calculated for each model to 

estimate, respectively, the proportion of the variance explained by the fixed effects (habitat), by the full 

model (habitat and catchment), and by the random effect alone (catchment; Nakagawa et al., 2017). To 

assess the transferability of models across the three catchments, cross-validations were applied for taxa 

with an ICCadj close to zero (< 0.01) and an abondance of at least 5 individuals in each catchment. We 

-one-catchment- -validation. In other words, our cross-

validation tested how models performed out of the catchments used to generate them. In practice, we 

excluded all data from each catchment in turn, we re-built GLMM.NB models with data of the two other 

catchments, and used these models for predicting abundance values in sites of the excluded catchment. 

Once all sites were associated with predictions from the cross-validation, we tested the Spearman rank 

correlation between the observed abundances and those predicted by the cross-validation. A rank 

correlation test was chosen to cope with the overdispersion of abundance values. All analyses were 

performed in R software (version 3.6.1, R Core Team, 2019), using the ade4 (Dray, Dufour & Chessel, 

2007) and lme4 (Bates et al., 2015) packages. 
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3. Results 

 

3.1. Environmental characterization of alpine streams 

 

Within the three catchments, our study sites displayed a strong heterogeneity in environmental 

conditions. For example, turbidity varied between 0.01 and 2380 NTU, flow velocity varied between 

0.017 and 0.810 m/s, and summer flow varied between 0.06 and 2.58 (Table 1). The environmental 

factorial map of the CoA showed that groups based on geographical descriptors displayed different 

proximate habitat conditions (Figure 2a). In particular, groups with and without glacial influence were 

separated, with higher turbidity and summer flow in glacier-influenced sites, especially for sites with 

high GCC. Within groups A to C, the ordination of sites was mainly linked to the second CoA axis, with 

higher altitude. Non-glacial sites were associated with higher monthly discharge variability, 

temperature, and conductivity, especially groups D and F. Environmental variability between sites 

within group D appeared more important than in group E and especially F (Figure 2a). Environmental 

conditions of group E sites varied according to summer flow, flow velocity and temperature. pH and 

substrate size were less represented on the two first axes of the CoA. 

 

 

3.2. General characteristics of macroinvertebrate communities 

 

In total, we identified 45,742 individuals, belonging to 187 taxa from 19 different orders. Mean 

taxonomic richness was 23.3 (standard deviation: ± 12.8), ranging from 1 to 52. Taxonomic richness 

increased from group A to group F. Mean density was 2,772 (± 3,376) ind/m2, with a minimum of 4 

ind/m2 and a maximum of 14,936 ind/m2. Within the 187 identified taxa, 45 taxa were common to the 

three catchments, while 43, 15 and 30 occurred exclusively in Arve, Vanoise, and Arvan, respectively. 

In terms of relative abundance, Diptera was the most represented order (48.6%), followed by Plecoptera 

(12.0%) and Ephemeroptera (11.8%). Trichoptera and Coleoptera represented 3.8% and 0.9% of 

individuals, respectively. Diptera were predominant in groups A to E, respectively representing 45%, 

60%, 53%, 49%, and 50% of the total abundance in these groups, compare to 24% in group F. 

Ephemeroptera were more dominant in glacier-fed streams (29%, 29%, and 19% for groups A to C, 

respectively) compared to non-glacial streams (e.g. only 4% for group F). Trichoptera had higher 

relative abundance in non-glacial streams (9% for group F). 
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Figure 2: Environmental (a) and biological (b) factorial maps of study sites according to the 
co-inertia analysis. X, Y, and Z correspond to the Arve, Vanoise, and Arvan catchments, 
respectively. Ellipses show the groups of sites defined a priori from geographical variables 
(ellipses regroup 66 % of sites for each group). Empty points correspond to sites projected as 
supplementary sites due to missing environmental values. The insets show the factorial scores 
of the environmental variables (a, geographical variables (grey) are projected here as 
supplementary variables only) and macroinvertebrate taxa (b, only those with s
absolute value). 
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3.3. Macroinvertebrate community structure and environmental variables 

 

The CoA revealed a significant co-structure between the environmental and macroinvertebrate 

matrices (RV = 0.32, p = 0.01, Figure 2). The Pearson correlation between the two matrices was 0.64 

for the first axis and 0.73 for the second axis. The first and second axes of the CoA explained 38% and 

28% of the total inertia, respectively. In the biological factorial map of the CoA (Figure 2b), community 

composition appeared similar within groups A, B, and F compared to other groups, and sites were 

divided into three clusters. First, groups A and B exhibited similar community compositions, with low 

total abundance (Figure 2b), associated to high turbidity and summer flow (Figure 2a). Second, groups 

C and E were associated with higher abundances of Diamesinae, Rhithrogena spp., Dictyogenus spp., 

Baetis alpinus (Pictet, 1843), and the Tricladida Crenobia alpina (Dana, 1766) (Figure 2b). These taxa 

were associated to high summer flow and flow velocity (Figure 2a). Third, groups D and F were 

associated with higher abundances of more numerous taxa, including Baetis alpinus/melanonyx, 

Tanypodinae, Simuliidae, Protonemura spp., and Orthocladiinae (Figure 2b). These taxa were abundant 

in sites with high temperature, monthly discharge variability, and conductivity (Figure 2a). In addition, 

two taxa (Baetis spp. and Rhyacophila 

low altitude, along the second axis of the CoA (Figure 2). Except Rhyacophila spp., Trichoptera taxa 

were poorly represented on the two first axes of the CoA. Regressions between the biological and 

environmental axes per catchment (Figure 3) indicated that the co-structure reflected patterns shared by 

the three catchments, although this was less evident for the Vanoise catchment where the range of 

environmental scores was narrower. 

 

 

Figure 3: Relationships between biological and environmental scores of sites on the first axes of the CoA for the Arve, 
Vanoise, and Arvan catchments. Regression lines correspond to linear models performed in each catchment separately 
(adj. R²Arve = 0.22, adj. R²Vanoise = 0.07, adj. R²Arvan = 0.35). Empty points correspond to sites projected as 
supplementary sites due to missing values. 
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3.4. Abundance of individual taxa associated with habitat variables 

 

Based on taxa occurrence, we selected 23 macroinvertebrate taxa for the GLMM.NB models: 

nine Diptera (mainly identified to sub-family), five Ephemeroptera (including two at the species level), 

four Plecoptera, Rhyacophila spp., Hydracarina, Oligochaeta, Crenobia alpina, and Nematoda (Table 

2, Figure 4, Figure S1) (Annexe 2). All taxa occurred in the three catchments, except Rhyacophila spp. 

(absent in Vanoise). The marginal R2 of the 23 models were superior to 0.2, except for Liponeura spp. 

(0.04). Among models, 13%, 48%, 17%, and 17% of marginal R2 were respectively between 0.2 and 

0.3, between 0.3 and 0.4, between 0.4 and 0.5, and larger than 0.5. The maximum marginal R2 was 0.66 

for Nematoda. The conditional R2 were similar to the marginal R2 for all models except for two taxa, 

indicating no (or weak) effect of the catchment. The two exceptions, Simuliidae and Rhithrogena spp., 

had an ICCadj different from 0 (0.21 and 0.09, respectively), unlike other taxa (ICCadj < 0.01). Among 

the 18 cross-validated taxa, we observed significant rank correlation between observed abundances at 

sites and independent predictions derived from sites of the two other catchments for 13 / 18 taxa (Table 

2). The three types of proximate habitat variables (physico-chemical, hydraulics, and hydrology) 

significantly explained the observed macroinvertebrate abundance. At least one of the five physico-

chemical variables was present in 91% of taxon models (i.e. all except Liponeura spp. and Rhithrogena 

loyolaea (Navás, 1922)). Turbidity was strongly negatively associated with macroinvertebrate 

abundance in 83% of models; only Liponeura spp., Clinocerinae, Diamesinae, and Rhithrogena loyolaea 

were not influenced. Hydraulics had an important role, with 74% of taxon models including at least one 

of the three hydraulic variables. In particular, flow velocity was included in 43% of models, with a 

significant negative effect on nine taxa, including Ceratopogoninae, Clinocerinae, and Dicranota spp., 

and a positive influence on Rhithrogena spp.. At least one of the three hydrological variables was 

included in 70% of taxon models. Summer flow was the most influential hydrological variable, included 

in 43% of models. Summer flow had significant negative effect on eight taxa, among which four Diptera 

(Ceratopogoninae, Liponeura spp., Orthocladiinae, and Tanytarsini). Temperature, conductivity, and 

water depth were included in 39% of models, with variable effects according to the taxon considered. 

y mean, and monthly discharge variability 

were incorporated in less than 35% of selected models. Substrate size was significantly and positively 

related to three taxa only: Baetis alpinus, Baetis alpinus/melanonyx, and Rhyacophila spp.. 

 

Figure 4 exhibited the model fits for four taxa, illustrating the diversity of macroinvertebrate 

responses to proximate habitat variables. The four selected taxa were also among the main contributors 

to community structure in the CoA results, exhibiting contrasting patterns (Figure 2b), with a dominance 

of Diamesinae and Rhithrogena spp. in groups C and E, and a dominance of Protonemura spp. and 

Orthocladiinae in groups D and F. These models were also among the most statistically robust, with 

relative occurrences between 49% (Rhithrogena spp.) to 98% (Orthocladiinae), and total abundances 
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between 698 (Protonemura spp.) and 6,427 (Orthocladiinae) individuals. Although some taxa appeared 

related in CoA (Figure 2b), we observed a high variability in the contribution of each proximate habitat 

variables for explaining taxa abundance. For example, Diamesinae was more abundant in sites 

displaying low oxygen concentration, low temperature and high summer flow (marginal R2 = 0.34, Table 

2, Figure 4), while Rhithrogena spp. appeared more abundant in sites with low pH, high flow velocity 

and low turbidity (marginal R2 = 0.22). Orthocladiinae abundance was higher at low conductivity, 

turbidity and summer flow, and high monthly discharge variability and oxygen concentration (marginal 

R2 = 0.39). Finally, we observed high abundance of Protonemura spp. at low turbidity and summer flow, 

whereas monthly discharge variability and water depth positively influenced this taxon (marginal R2 = 

0.50). 

Figure 4: Fits of multivariate GLMM.NB models relating taxa abundance to significant proximate habitat variables, for 
four selected taxa. Univariate responses to individual environmental variables are shown, with the other environmental 
variables fixed at their average value. Colour of points correspond to the three different catchments (blue: Arve, brown: 
Vanoise, green: Arvan). The proximate habitat variables are ordered by increasing p-values. 
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pH TEMP OXY COND TURB DEP VEL SUB Qsum CV 
30-Day 
Min 

Marginal 
R2 

Cross-
validation 

Baetis alpinus 
-2.15 * 
± 0.89 

-0.22 *** 
± 0.05 

 0.79 ** 
± 0.26 

-0.55 *** 
± 0.14 

  
0.02 * 
± 0.01 

   
0.43 
 

NS 

Baetis alpinus/melanonyx     -0.46 *** 
± 0.13 

 
-3.03 * 
± 1.18 

0.02 * 
± 0.01 

-1.07 *** 
± 0.25 

  
0.39 
 

* 

Baetis spp.   1.38 *** 
± 0.35 

 -0.78 *** 
± 0.20 

 
-9.20 *** 
± 2.00 

 
-4.57 *** 
± 0.69 

-5.23 *** 
± 1.40 

 0.60 NS 

Rhithrogena loyolaea      0.16 *** 
± 0.02 

-2.83 * 
± 1.20 

   
-10.56 *** 
± 2.33 

0.45  

Rhithrogena spp. 
-4.16 ** 
± 1.43 

   -0.62 * 
± 0.28 

 
6.76 * 
± 2.82 

    0.22  

Isoperla spp. 
2.83 * 
± 1.21 

0.21 . 
± 0.12 

1.45 *** 
± 0.43 

 -1.10 *** 
± 0.23 

      0.40 *** 

Nemoura spp. 
-2.85 . 
± 1.54 

  1.42 *** 
± 0.30 

-0.55 * 
± 0.25 

 
-6.30 *** 
± 1.87 

   
7.08 ** 
± 2.25 

0.40  

Protonemura nitida 
-6.29 . 
± 3.70 

0.74 ** 
± 0.24 

3.08 ** 
± 0.96 

1.85 ** 
±0.72 

-1.59 ** 
± 0.55 

   
1.61 * 
± 0.70 

  0.51 ** 

Protonemura spp.     -0.62 *** 
± 0.14 

0.07 * 
± 0.03 

  
-0.80 * 
± 0.33 

2.29 *** 
± 0.68 

 0.50 * 

Rhyacophila spp.  0.18 * 
± 0.07 

  -0.53 ** 
± 0.20 

  
0.03 * 
± 0.01 

  
9.69 ** 
± 2.94 

0.37  

Ceratopogoninae  -0.20 ** 
± 0.07 

  -0.71 *** 
± 0.20 

 
-6.83 ** 
± 2.13 

 
-1.46 ** 
± 0.47 

  0.38 * 

Clinocerinae 
-3.55 *** 
± 0.97 

-0.11 * 
± 0.05 

 1.45 *** 
± 0.29 

  
-4.28 ** 
± 1.59 

    0.43 ** 

Corynoneura spp.   -0.82 *** 
± 0.22 

-0.77 *** 
± 0.19 

-0.36 * 
± 0.16 

-0.11 ** 
± 0.04 

     0.32 ** 

Diamesinae  -0.28 *** 
± 0.08 

-1.27 *** 
± 0.26 

     
1.08 * 
± 0.46 

  0.34 *** 

Table 2: Results of multivariate GLMM.NB models relating taxa abundance to significant proximate habitat variables, for 23 selected taxa. Values correspond to regression slopes ± 
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Dicranota spp.   0.36 * 
± 0.17 

0.57 *** 
± 0.14 

-0.38 ** 
± 0.12 

0.12 *** 
± 0.03 

-3.68 ** 
± 1.13 

    0.35 * 

Liponeura spp.         
-1.61 ** 
± 0.55 

  0.04 . 

Orthocladiinae   0.42 * 
± 0.20 

-0.68 *** 
± 0.14 

-0.36 ** 
± 0.11 

   
-0.63 * 
± 0.30 

3.49 *** 
± 0.75 

 0.39 ** 

Simuliidae     -0.41 ** 
± 0.16 

    
3.23 ** 
± 1.16 

 0.20  

Tanytarsini    -1.40 *** 
± 0.25 

-0.88 *** 
± 0.22 

-0.09 . 
± 0.05 

  
-1.45 ** 
± 0.47 

  0.33 *** 

Crenobia alpina 
-3.46 ** 
± 1.18 

-0.35 ** 
± 0.12 

  -1.30 ** 
± 0.45 

-0.20 ** 
± 0.06 

-7.52 ** 
± 2.73 

    0.36 NS 

Hydracarina 
-2.18 * 
± 0.85 

   -0.79 *** 
± 0.18 

-0.09 * 
± 0.04 

    
4.42 * 
± 1.94 

0.29 NS 

Nematoda  -0.28 ** 
±0.09 

  -1.07 *** 
± 0.27 

-0.47 *** 
± 0.12 

-5.81 . 
± 3.00 

   
12.16 *** 
± 3.62 

0.66 * 

Oligochaeta    -1.18 *** 
± 0.23 

-0.77 *** 
± 0.15 

-0.15 *** 
± 0.04 

  
-0.88 * 
± 0.42 

  0.38 * 
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4. Discussion 

 

4.1. Macroinvertebrate community structure among alpine streams is 

consistently associated with glacial influence and proximate habitat variables 

 

By distinguishing stream reaches using geographical groupings, we identified a global pattern 

of macroinvertebrate community composition in alpine catchments. Based on our multi-catchment co-

inertia analysis, we observed dissimilar macroinvertebrate communities among the different 

geographical groups. In line with previous studies (Jacobsen et al., 2014), taxonomic richness decreased 

with increasing glacial influence. Diptera were dominant in all groups except valley sources, which also 

exhibited higher richness. With a relative occurrence of 98%, Chironomidae sub-family Orthocladiinae 

was ubiquitous (Milner et al., 2001), whereas Diamesinae were prevalent in glacier-influenced streams 

(Lods-Crozet et al., 2001; Füreder & Niedrist, 2020). As glacial meltwater contribution decreased, 

habitat conditions became more favourable for a more diverse community at sites (alpha-diversity) with 

more abundant Diptera Clinocerinae, Corynoneura spp., Simuliidae, Ceratopogoninae, and 

Tanypodinae. Ephemeroptera and Plecoptera were also observed in all groups, in particular the genera 

Baetis, Rhithrogena, and Protonemura, consistent with observations by Khamis et al. (2016). However, 

while Baetis alpinus was a generalist species occurring in 61% of stream reaches, Rhithrogena 

delphinensis (Sowa & Degrange, 1987) and Rhithrogena alpestris (Eaton, 1885) occurred in our study 

catchments exclusively in streams with moderate glacial influence (4% < GCC < 16%). Although the 

low occurrence of these species prevented us from developing specific models, these species appeared 

to specialise in alpine streams with meltwater influence.  

 

We observed homogeneous assemblages among sites within the geographical groupings of high 

and intermediate glacial influence (GCC > 15%) and valley sources, but variability was higher in 

community composition in streams with mixed water source contributions, that is, streams partly fed by 

glacial meltwater, rainfall, snowmelt, and/or springs. This higher beta-diversity might be due to higher 

variability in environmental conditions within these geographical groupings, resulting from their mixed 

water sources (Clarke et al., 2008). For example, turbidity varied between 1.40 to 2,380 NTU, and 

between 1.20 to 73 NTU within the low glacial influence grouping and the rainfall and/or snowmelt 

grouping, respectively. On the other hand, the high dissimilarity in community composition among 

altitude sources may be linked to the strong variability in water temperature within this geographical 

group, from 2.5°C to 22°C. The coldest altitude sources sheltered cold tolerant taxa like Diamesinae, 

Dictyogenus spp., and Baetis alpinus. Our study confirms that geographical descriptors of stream 

reaches can be relevant for a global description of alpine catchment biodiversity. 

 

81



CHAPITRE 1 PARTIE 1 

Our results showed a strong impact of the proximate habitat variables on community 

dissimilarity among the six different geographical groups. Similarly to Fornaroli et al. (2019) and 

Meißner et al. (2019), we highlighted the primary importance of hydrological regimes (synthesized by 

 in explaining 

macroinvertebrate community structure, although physico-chemistry (turbidity and temperature) also 

contributed significantly. In particular, the dominance of Orthocladiinae, Corynoreura spp., Simuliidae, 

Tanypodinae, Baetis alpinus/melanonyx, and Protonemura spp. in valley sources and streams fed by 

rainfall and/or snowmelt was related to low turbidity, and high temperature and monthly discharge 

variability. This result supports those of Milner et al. (2001) who observed higher abundances in 

Orthocladiinae, Simuliidae, Baetidae, and Nemouridae at sites with highest maximum temperature. 

Consistently, Alther et al. (2019) observed that Baetis sp. reached its highest numbers in non-glacial 

alpine streams. Moreover, dominance by Diamesinae in sites with low and intermediate glacial influence 

was associated with low temperatures and high flow velocity. Accordingly, Lods-Crozet et al. (2001) 

showed higher densities in Diamesinae at lower temperatures and higher Pfankuch Stability Index values 

(Pfankuch, 1975), indicating low channel stability. However, in sites with low temperature we observed 

a dominance of Baetis alpinus, Rhithrogena spp., and Dictyogenus spp. while Castella et al. (2001) 

observed Perlodidae, Baetidae, and Heptagenidae in warmer sites. This could be due to the different 

taxonomic levels used between the studies. Indeed, higher taxonomic level blurred the biological 

responses, as biological traits might differ within genera and families (Gayraud et al., 2003). This 

underlines the importance of the taxonomic level used to assess the responses of macroinvertebrates to 

proximate habitat variables. Finally, Baetis spp. and Rhyacophila spp. appeared to be mainly dominant 

taxa to streams with very low flows (Herbst et al., 2019). 

 

 

4.2. Taxon responses underpin the relative ecological effects of proximate habitat 

variables 

 

Our study design with 66 stream reaches across three alpine catchments allowed us to perform 

robust generalized linear mixed models for 23 taxa (marginal R2 > 0.20), testing the relative contribution 

of all proximate habitat variables among physico-chemical, hydraulic, and hydrological variables on 

taxon abundances. Among the 23 selected models, each type of variable had a significant effect on alpine 

macroinvertebrate distribution. In particular, we showed significant and strong associations with 

turbidity (83%), summer flow, and flow velocity (43%) while water depth, conductivity, and 

temperature appeared in 39% of selected models. However, the combination of variables selected varied 

across taxa. At the extremes, the model for Liponeura spp. (Diptera) included only one hydrological 

variable (negative effect of high summer flow), while Protonemura nitida (Pictet, 1835) was associated 
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with six variables: five physico-chemical variables and summer flow, but no hydraulic variables, 

exhibiting the sensitivity of this Plecoptera genus to physico-chemical variables more than hydraulic 

changes. 

 

Turbidity was negatively correlated with 83% of selected taxa. This result supports those of 

Castella et al. (2001) who showed a significant relationship between suspended sediments and 

macroinvertebrate densities for 94% of his 16 selected taxa. By reducing light penetration through the 

water column, turbidity restricts primary production (Bilotta & Brazier, 2008) which may impact scraper 

macroinvertebrate taxa feeding on autochthonous organic matter, such as Corynoneura spp. or Baetis 

alpinus (Schmidt-Kloiber & Hering, 2015). High concentrations of suspended sediments can also affect 

filter-feeders such as Simuliidae by clogging their filtering apparatus (Cauvy-Fraunié & Dangles, 2019) 

and reducing the food ingestion rate as their guts fill with inorganic sediment (Jones et al., 2012).  

 

Flow velocity was associated with 11 taxa (43%), with a positive effect on Rhithrogena spp., 

known as a genus of rheophilic crawlers (Tachet et al., 2010; Dolédec et al., 2007). This result is 

consistent with the study by Forcellini et al. (2022), showing Rhithrogena -

flowing microhabitats in small streams to large rivers in Germany and France. However, unlike 

Forcellini et al. (2022), we observed a decrease in Baetis spp., Nemoura spp., and Dicranota spp. 

abundances with increasing flow velocity. These discrepancies can be due to taxonomic differences, or 

might be explained by differences in flow velocity range between the studies. For example, Forcellini 

et al. (2022) detected an increase in Nemoura spp. abundance above 0.8 m/s, while the maximum 

velocity of our study sites was 0.81 m/s. Spatial scales also differed between the studies: while we 

examined the relationship between flow velocity and taxon abundance based on a reach-scale average 

of five measures of velocity (for five Surber samples collected), Forcellini et al. (2022) investigated 

these relationships at the microhabitat scale (between Surber samples). This might explain the lack of 

response of some taxa such as Liponeura spp. to flow velocity despite their preference for high shear 

stress conditions observed by Dolédec et al. (2007) and Forcellini et al. (2022). Interpretation of our 

reach-scale models may also be complicated by correlations among habitat variables illustrated by our 

CoA factorial maps. 

 

Concerning hydrology, summer flow was selected in 43% of models with negative associations 

with eight taxa from various orders (e.g. Baetis spp., Protonemura spp., Ceratopogoninae, Oligochaeta). 

Similarly, Robinson, Tockner & Burgherr (2004) observed higher drift rates during summer flows in 

glacier-fed streams, leading to lower macroinvertebrate densities. Nevertheless, two taxa were positively 

associated with summer flow, including Diamesinae that appeared resistant to high flows (Füreder & 

Niedrist, 2020). 
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4.3. Transferability and perspectives 

 

Understanding the relationships between macroinvertebrate communities and taxa, 

geographical descriptors and proximate habitat variables is essential to predict how macroinvertebrates 

will be affected by ongoing environmental change in alpine streams. Firstly, rising air temperatures 

caused by ongoing climate change will generate a significant increase in summer glacier-melt runoff 

(Huss et al., 2008), higher turbidity and lower temperature in glacier-fed streams, creating hostile 

habitats for the majority of macroinvertebrates (Jacobsen et al., 2014). Thus, except taxa adapted to high 

flows and harsh conditions (such as Diamesinae), macroinvertebrate communities might shift 

downstream (Cauvy-Fraunié et al., 2015a). Secondly, with the complete disappearance of ice, water 

temperature will increase, concentrations of fine sediment decrease (Milner et al., 2017; Cauvy-Fraunié 

& Dangles, 2019), and the hydrological regime will shift towards snowmelt and rain-fed streams, with 

earlier spring peak flows (Milner, Brown & Hannah, 2009) and higher autumn flows due to delayed 

liquid precipitation (Confortola et al., 2013). Thus, cryophilic and rheophilic taxa are likely to be the 

losers of glacier disappearance. In addition, some specialist taxa such as Rhithrogena delphinensis, 

exclusively observed in glacier-influenced streams in our study (and observed once in a snowmelt 

stream, Degrange & Sowa, 1988, Launay et al., 2021) should also be severely impacted by these 

changes, and be replaced by more diverse local communities (increased alpha-diversity, Brown et al., 

2007). Nevertheless, the future spatiotemporal homogenization of stream habitats at the catchment scale 

linked to the loss of glacial meltwater contribution to alpine streams will lead to reduced variability in 

community structure among reaches (reduced beta-diversity, Brown et al., 2007; Jacobsen et al., 2012; 

Cauvy-Fraunié et al., 2015b). In addition, rising air temperatures will also induce hydrological changes 

in snowmelt streams, with decreasing spring meltwater flow due to the reduction in winter snow 

accumulation (Matiu et al., 2021). This should enhance recurrent droughts in alpine streams, causing 

changes in macroinvertebrate community composition and decreases in richness (Piano et al., 2019). 

For example, decreasing low flows might result in a diminution in abundance of Nemoura spp., 

Rhyacophila 

catchments. Furthermore, water abstractions for anthropogenic uses (e.g. drinking water, snow 

production, hydropower) intensify hydrological and physico-chemical (e.g. temperature) alterations 

caused by climate change (Meier et al., 2003). Indeed, the artificial flow reduction leads to a decrease 

in flow velocity (Lamouroux, Souchon & Herouin, 1995), unfavourable to Rhithrogena spp. Higher 

temperatures might also increase taxonomic richness but threaten the cold-adapted taxa like Baetis 

alpinus and Crenobia alpina. 

 

The co-structure between macroinvertebrate communities and proximate habitat variables was 

shared in the Arve and Arvan catchments, and to a lesser extent in the Vanoise catchment where the 

range of environmental scores was narrower and higher. In addition, very low ICCadj of selected models 
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-one-catchment- -validations indicated that taxon associations with 

proximate habitat variables had a good degree of transferability across alpine catchments. Thus, our 

models can contribute to predicting taxonomic responses to environmental change at the reach scale in 

alpine streams. Our approach could still be improved, for example by including surveys made in 

different seasons to account for the temporal variability in community structure and environmental 

conditions. In particular, although temporal variations in hydrology were accounted by the hydrological 

model, our measurements of physico-chemical and hydraulic variables were punctual. These 

measurements were all made in summer, at a comparable flow level in each catchment, but deserve 

repetitions and corrections for their dependence on discharge. In the same vein, our sampling effort at 

sites (i.e. five Surber samples) could be increased. However, such a sampling effort captures most taxa 

(Crabot et al., 2021) and thereby discriminates between our sites, with clearly different richness and 

community structure. Finally, to refine the estimation of macroinvertebrate responses to flow alteration, 

more accurate models are needed, based for example on observations at the microhabitat scale and 

including the effect of flow alteration on the availability of hydraulic microhabitats for 

macroinvertebrates. Considering both temporal variability and processes at different spatial scales 

would improve our predictions of aquatic ecosystem responses to hydrological alterations. 
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et al.  et al.

R. delphinensis

R. alpestris

Rhithrogena alpestris et de R. nivata

Tableau I

Espèce Localité Auteurs
Numéros 

d’accession
Rhithrogena alpestris  et al.

R. alpestris  et al.

R. alpestris  et al.

R. alpestris  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. . 27  et al.

R. sp. 27  et al.

R. landai  et al.

R. landai  et al.

R. landai  et al.

R. landai  et al.

R. landai  et al.

R. landai  et al.

R. landai  et al.

R. landai  et al.

R. allobrogica  et al.

R. allobrogica  et al.

R. allobrogica  et al.

R. allobrogica  et al.

R. allobrogica  et al.

R. delphinensis  et al.

R. delphinensis  et al.

R. delphinensis  et al.

R. delphinensis  et al.

R. delphinensis  et al.

R. nivata Italie  et al.

et al  – Nouvelle population de l'Ephémère  
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 et al.

Rhithrogena

Rhithrogena hybrida R. loyolaea, R. nivata et 

R. alpestris

R. delphinensis

 R. delphinensis

R. delphinensis

Rhithrogena

R. hybrida, R. loyolaea et R. nivata

R. delphinensis

R. hybrida et R. alpestris

Matériel collecté
Rhithrogena delphinensis

Rhithrogena delphinensis

Rhithrogena delphinensis

Holotype 

larve âgée, provenance : torrent du Gâ à le Chazelet (département des Hautes-Alpes, France), 

altitude 1700 m, 27.VII.1959 (leg. Ch. Degrange) &

R. alpestris la forme de la 

tête et du labre, le nombre de dents des crêtes maxillaires et aussi par la coloration imaginale 

sous exuviale très nette de l’abdomen 

&

R. alpestris
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Tableau II

Rhithrogena delphinensis

Espèces \ Stations 1 2 3 4 7 10 11 12 13 14 15 17

Alainites muticus (Linnaeus, 1758)     

Baetis alpinus (Pictet, 1843) X X X X

Baetis melanonyx (Pictet, 1843) X X   

Baetis rhodani (Pictet, 1843) X    

Curtis, 1834     

Baetis spp. Leach, 1815 X X  X

Eaton, 1883 X    

Hefti, 

Tomka & Zurwerra, 1986
    

Ecdyonurus spp. Eaton, 1868     

Epeorus alpicola (Eaton, 1871)     

Rhithrogena alpestris Eaton, 1885 X    

Rhithrogena delphinensis Sowa & 

Degrange, 1987
X X X X

Rhithrogena hybrida Eaton, 1885 X X   

Rhithrogena loyolaea Navás, 1922   X  

(Eaton, 1871)   X  

Rhithrogena spp. Eaton, 1881 X X X X

Paramètres \ Stations 1 2 3 4 7 10 11 12 13 14 15 17

2 4 4 4 4 7 7 4 1 4 1 3 3 4 3 1 4

1 13 22 31 16 20 14 18 11 32 24

Température (°C.) 1,3 2,2 4 13,1 12,4 9,7 6,9 12,2 12,8 22

GC (%) 4,4 4,2 15,8 6,2

Turbidité (uTN) 124 3 1 2 31 30 7 73 50 1,2 3 21

Altitude (m) 1722 1732 1467 1430 1602 1506

Pente (%) 12 3 14 12 5 6 1 2 1 3 11

Largeur mouillée (m) 2 3,24 9,22 5,5 6 4,77 7,39 2,17
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R. delphinensis

&

&  & &  

&

de R. delphinensis

Rhithrogena delphinensis alpestris sensu 

R. delphinensis, R. alpestris, R. allobrogica 

R. vaillanti R. landai

&

&

&

Caractères diagnostiques
Rhithrogena delphinensis  

– Rhithrogena delphinensis

Tableau III Rhithrogena delphinensis 

Cours 

d’eau
Station Commune Altitude Longitude Latitude Date Nombre Leg.

Rieu 
13

11

11
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R. alpestris

R. nivata

Variabilité

Rhithrogena alpestris de R. delphinensis, 

&

R. alpestris

&

Fig. 5 Rhithrogena delphinensis

et al  – Nouvelle population de l'Ephémère  
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Fig. 6-8 Rhithrogena delphinensis 6 7

8

Fig. 9 Rhithrogena delphinensis
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412

R. alpestris

&

R. alpestris

R. delphinensis alpestris 

Fig. 10-11 Rhithrogena spp. – 10, R. delphinensis

11, R. alpestris
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R. alpestris

Fig. 12 Rhithrogena delphinensis

Fig. 13-14 Rhithrogena alpestris 13 14
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partir du 7e R. delphinensis

R. delphinensis

Rhithrogena delphinensis 

alpestris R. alpestris

R. delphinensis Rhithrogena R. nivata

R. delphinensis alpestris 

& & a, celle de &

& c et  et al. d

Fig. 15 Rhithrogena delphinensis
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Rhithrogena du groupe alpestris des Alpes occidentales

 1

  2

 –

  3

 2

  R. alpestris Eaton

 –

 R. delphinensis 
 3

c  R. allobrogica 
 – c  4

 4

  

 –

  .......................................... R. landai 
 – 1  autres formes du complexe 

1

 landai/vaillanti. 

Fig. 16 Rhithrogena alpestris
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Caractérisation moléculaire de Rhithrogena delphinensis

Rhithrogena delphinensis

R. delphinensis, R. alpestris, R. allobrogica R. landai/vaillanti

R. vaillanti et R. landai

Fig. 17 Rhithrogena alpestris
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R. delphinensis
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entre R. delphinensis R. alpestris, R. landai/vaillanti et R. allobrogica, 
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R. delphinensis
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Modelling macroinvertebrate hydraulic preferences in alpine 

streams 
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Juliette BECQUET1,2, Nicolas LAMOUROUX1, Maxence FORCELLINI1, Sophie CAUVY-

FRAUNIE1 

1 INRAE  UR RIVERLY  EcoFlowS, F-69100 Villeurbanne, France 
2 TEREO, 73800 Sainte-Hélène-du-Lac, France 

__________________________________________________________________________________________ 

 

Keywords: Benthic macroinvertebrates, Glacial rivers, Hydraulic variables, Hydraulic preference 

models, Mixed-effect models 

 

Abstract 

 

Alpine streams face rapid hydrological changes due to the effects of global warming, glacier 

melting, and increased water uses such as small hydropower. Defining environmental flows (e-flow) is 

thus crucial to mitigate the ecological impacts of flow alterations. Among e-flow assessment methods, 

hydraulic habitat models predict changes in habitat suitability for aquatic species under different flow 

scenarios. They couple hydraulic models of stream reaches with biological models relating the 

abundance of taxa to microhabitat hydraulics. Biological models lack in alpine, often fishless streams. 

In this study, we develop biological models for dominant macroinvertebrate taxa in alpine streams and 

compare their responses to hydraulics with those published in lowland streams. Using data collected in 

150 microhabitats of five alpine streams, we performed generalized linear mixed models relating 

macroinvertebrate abundance to microhabitat hydraulics (shear stress, flow velocity, Froude number 

and water depth). We developed biological models for 41 taxa, of which 18, 20, 21, and 11 had a 

significant microhabitat selection for shear stress, velocity, Froude number, and depth, respectively. 

Most of them had consistent responses across studied alpine streams, with shear stress and velocity as 

the main hydraulic drivers. For common taxa, our results were comparable with those observed in 

lowland streams. Nevertheless, we identified preferences for slightly lower shear stress in alpine streams 

compared to lowland streams. We also observed differences for taxa feeding on autochthonous organic 

matter, probably due to high fine sediment and oxygen concentrations in alpine streams. At least 23% 

of the most abundant species are rheophilic in alpine streams, thereby threatened by flow reduction, 

including the glacial stream specialists Diamesinae and Rhithrogena delphinensis which will be also 

affected by glacier retreat. Combined with hydraulic models, our biological models will enable assessing 

e-flows to reduce the impacts of flow alterations on alpine aquatic ecosystems. 
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1. Introduction 

 

Flow alteration has been identified as a major pressure on river ecosystems with many direct 

and indirect effects (Allan, Castillo, & Capps, 2021). In particular, alpine environments face rapid 

hydrological changes due to the combined effects of global warming and increased water abstractions 

linked to growing water demand. Increased air temperature and associated snow cover reduction affect 

both the quantity and the timing of snow meltwater flow, occurring earlier in spring (Confortola, 

Soncini, & Bocchiola, 2013; Matiu et al., 2021). After a first increase in glacial meltwater, glacier 

shrinkage will lead to significant glacier runoff reduction, especially in summer, until complete ice 

disappearance (Huss, Farinotti, Bauder, & Funk, 2008). In addition, there are more and more water 

intakes for irrigation, drinking water, artificial snow production in touristic areas (Calianno, Milano, & 

Reynard, 2018; Vanham, Fleischhacker, & Rauch, 2009), and a growing number of altitude small 

hydropower plants in the current political context of greenhouse gas reduction (Zarfl et al., 2015; Lange 

et al., 2018). All these changes modify the hydrological regime of alpine streams (Barnett, Adam, & 

Lettenmaier, 2005; Viviroli et al., 2011), and consequently their hydraulic conditions (Consoli, Lepori, 

Robinson, & Bruder, 2021), sediment regimes, morphologies (Baker, Bledsoe, Albano, & Poff, 2011; 

Bunn & Arthington, 2002), and physico-chemical conditions (Meier, Bonjour, Wüest, & Reichert, 

2003). In turn, modifications in local habitat conditions induce changes in aquatic biodiversity. For 

example, Jesús, Formigo, Santos, & Tavares (2004) observed reduced macroinvertebrate richness 

downstream a small hydropower plant due hydrological regime alteration, and Quadroni et al. (2016) 

highlighted an alteration of benthic communities after sediment flushing from a small alpine reservoir. 

In this context, tools are needed for predicting biological responses to habitat modifications and 

mitigating ecological impacts. 

 

Impacts of flow alteration can be mitigated by implementing environmental flows (e-flow), 

defined as the quantity, timing and quality of water flows required to sustain river ecosystems while 

satisfying societal needs (Arthington et al., 2018). A large number of e-flow assessment methodologies 

are recorded worldwide, which can be classified into hydrological, hydraulic rating, hydraulic habitat 

models and holistic approaches (Tharme, 2003). Hydraulic habitat models couple hydraulic models of 

stream reaches with biological models. Coupling both components allows predicting change in habitat 

suitability for aquatic taxa under different flow scenarios. Firstly, the hydraulic component predicts the 

frequency distributions of microhabitat hydraulic conditions at various discharge rates. Microhabitat 

refers here to a spatial scale small enough for reflecting the current hydraulic environment of aquatic 

organisms. The hydraulic component can be a hydrodynamic numerical model that provides spatially 

explicit description of within-reach hydraulic variability (Sinha, Sotiropoulos, & Odgaard, 1998). 

Hydrodynamic models are costly but particularly useful to assess the effects of morphological 
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restoration on habitats, to conduct behavioural studies, or to study the effects of hydropeaking on 

habitats (Lamouroux, Hauer, Stewardson, & LeRoy Poff, 2017). Statistical habitat models have also 

been proposed as alternative to numerical ones (Lamouroux & Capra, 2002; Wilding, Bledsoe, Poff, & 

Sanderson, 2014). This simplified approach, which provides estimate of statistical distributions of 

within-reach hydraulics but does not provide spatially explicit results, can be applied in complex stream 

morphologies where numerical approaches are challenging (Girard, Lamouroux, & Mons, 2014). 

Secondly, the biological component (hereafter called hydraulic preference models) describes the 

variation of taxon abundance with microhabitat hydraulic conditions (e.g. water depth, flow velocity, 

near-bed shear stress; Forcellini et al. 2022), based on repeated field observations at the microhabitat 

scale (Jowett, 2003; Shearer, Hayes, Jowett, & Olsen, 2015). Hydraulic preferences can vary according 

to the environmental context (Leftwich, Angermeier, & Dolloff, 1997; Rempel, Richardson, & Healey, 

2000). Nevertheless, hydraulic preference models of many aquatic taxa exhibit a high degree of 

transferability across streams and dates and are thereby particularly suited for e-flow assessment 

(Lamouroux, Mérigoux, Dolédec, & Snelder, 2013; Plichard et al. 2020; Forcellini et al. 2022). 

  

Transferable hydraulic preference models have been developed for dozens of fish (Dunbar, 

Alfredsen, & Harby, 2012; Plichard et al., 2020) and macroinvertebrate taxa in European lowland 

streams and rivers (Dolédec, Lamouroux, Fuchs, & Mérigoux, 2007; Forcellini et al., 2022; Mérigoux, 

Lamouroux, Olivier, & Dolédec, 2009). However, preference models still lack in the specific context of 

alpine environments. The complex morphologies of alpine streams, due to steep slope and 

heterogeneous substratum, generate particular hydraulic habitats (e.g. torrential flow with high relative 

roughness; Rickenmann & Recking, 2011). Vertical velocity profiles can differ from conventional ones 

in alpine streams, suggesting that bed shear stress could be more relevant than water column velocity 

for describing the microhabitat selection of benthic macroinvertebrates (Statzner & Müller, 1989). In 

addition, compared to lowland streams, alpine streams are generally colder, with less organic matter, 

higher concentrations of dissolved oxygen due to turbulent flows, and higher turbidity when glacier-fed 

(Füreder, Schutz, Wallinger, & Burger, 2001). Finally, alpine streams are often fishless and exhibit 

specific macroinvertebrate communities (Becquet et al., in press). Therefore, it is urgent to develop new 

biological models for alpine organisms to assess the impact of flow alteration on alpine aquatic 

communities.  

 

In this study, we used benthic macroinvertebrates, particularly suited to assess the impacts of 

flow alterations in alpine stream biodiversity, as they dominate the macrofauna of alpine streams and 

display a wide range of habitat requirements and biological traits (Wallace & Webster, 1996). We aimed 

to (1) develop hydraulic preference models for dominant macroinvertebrate taxa in alpine streams, (2) 

test whether responses to hydraulics varied among alpine streams, particularly between streams with or 

without glacial influence, (3) identify the hydraulic variables that best explain microhabitat selection by 
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alpine taxa, (4) compare hydraulic responses with those obtained in lowland streams, and (5) assess 

which taxa are the most sensitive to hydrological alterations. For this purpose, we analysed a database 

of 150 macroinvertebrate samples (30 microhabitats × five alpine stream reaches). Following the 

approach of Forcellini et al. (2022), microhabitats were characterized by four hydraulic variables: bed 

shear stress, water column velocity, water depth and Froude number. 

 

 

2. Materials and methods 

 

2.1. Study sites and their environmental characteristics 

 

Our study was conducted in five stream sites with contrasted glacial influence and located 

between 1,193 and 1,732 m a.s.l. in two catchments in the French Alps. These sites (see names and 

general characteristics in Table 1) were selected from Becquet et al. (in press), where detailed maps are 

available (we used the same acronyms here). Sites Z9, Z10, and Z11 were located in the Arvan 

catchment in the Grandes Rousses massif and sites X15 and X29 in the Arve catchment in the Mont-

Blanc massif. Their general environmental characteristics (Table 1) were derived from Becquet et al. (in 

press) as well as additional point physico-chemical measurements made during repeated field surveys 

for this study or others (Table 1). Sites Z10, Z11, and X15 were glacier-influenced, with respectively 

4.4%, 4.2%, and 27.6% of glacier cover in the catchment (GCC, calculated by dividing the glacier area 

in 2015; Paul et al., 2020). These glacier-influenced sites were characterised by low slopes (between 1 

and 6°) and high mean turbidity (e.g. 353 NTU for Z11, Table 1). They also exhibited high temporal 

variability in both turbidity (e.g. SD = 794 NTU for Z11) and temperature (e.g. SD = 4.0°C for Z11). 

The two remaining sites, Z9 and X29, were not glacier-influenced, had steeper slope (12° and 14° 

turbidity (e.g. SD = 2.0 NTU for X29) and temperature (e.g. SD = 1.1°C for X29). Dissolved oxygen 

concentrations of the five sites were always higher than 8.5 mg L-1, with a maximum value of 11.5 mg 

L-1 (Z11, 03/03/2020). Note that X29 was not considered as a glacier-influenced stream due to a very 

small glacier area (0.04 km² in 2015; Paul et al. (2020), a low GCC (1.3%), and the presence of a lake 

below the glacier buffering the environmental conditions associated with glacial influence (Hieber, 

Robinson, Uehlinger, & Ward, 2002). 
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Table 1: Environmental characteristics of the study sites. Z9, Z10, and Z11 were located in the Arvan catchment in the Grandes 
Rousses massif, and sites X15 and X29 in the Arve catchment in the Mont-Blanc massif. Physico-chemical variables were 
measured on several occasions since 2018 (n = 13 for Z10 and Z11, n = 5 for Z9, X15, and X29; see Becquet et al. (in press) 
for methods). Hydraulic variables were measured on the biological sampling dates. For physico-chemical (temporal 
repetitions) and hydraulic microhabitat variables (spatial repetitions on sampling dates), the first line corresponds to the 
average and standard deviation of point values and the second line corresponds to the minimum and maximum values. 

 

 

 

 

2.2 Biological data 

 

Biological and hydraulic data collection was performed in late August and early September 

2019. At each site, we sampled 30 microhabitats with a Surber net (0.05 m2, mesh size 250 µm). 

Microhabitats were selected regularly along a gradient of hydraulic conditions. Samples were preserved 

in the field in 96% ethanol. In the laboratory, samples were rinsed through 250 µm, 500 µm, and 2 mm 

sieves and sorted thoroughly by hand in a standardized manner, under a binocular magnifier (Leica MZ 

125). Macroinvertebrates were identified under a binocular microscope (Leica M 205C, magnification 

160X). Ephemeroptera, Plecoptera, Trichoptera, and Coleoptera orders were identified by genus or 

Site codes Z9 Z10 Z11 X15 X29 

General characteristics (Becquet et al., in press)  

Catchment Arvan Arvan Arvan Arve Arve 

GCC (%) 0.0 4.4 4.2 27.6 1.3 

Altitude (m a.s.l.) 1,732 1,467 1,430 1,193 1,203 

Slope (°) 12 5 6 1 14 

Physico-chemical characteristics 

Temperature (°C) 
7.0 ± 2.3 

[4.3  10.0]  

7.9 ± 3.5 

[1.2  12.4] 

8.1 ± 4.0 

[0.8  13.4] 

8.1 ± 1.5 

[6.2  10.1] 

6.7 ± 1.1 

[5.5  8.1] 

Turbidity (NTU) 
7.3 ± 5.0 

[2.0  15.5] 

177 ± 255 

[5.0  795] 

353 ± 794 

[5.8  2,842] 

21.8 ± 14.2 

[10.0  45.0] 

2.4 ± 2.0 

[1.0  5.9] 

Oxygen (mg L-1) 
9.5 ± 0.5 

[8.6  10.0] 

9.7 ± 0.8 

[8.5  11.3] 

9.7 ± 1.0 

[8.6  11.5] 

10.1 ± 0.6 

[9.3  10.6] 

10.4 ± 0.5 

[9.8  11.1] 

Hydraulic microhabitat variables 

Shear stress (HFST) 
7.3 ± 3.7 

[0  13] 

10.6 ± 5.5 

[0  20] 

8.8 ± 5.4 

[0  19] 

9.9 ± 5.6 

[1  20] 

10.7 ± 4.8 

[2  20] 

Flow velocity (m s-1) 
0.29 ± 0.23 

[-0.04  0.71] 

0.57 ± 0.52 

[-0.05  1.77] 

0.46 ± 0.37 

[-0.02  1.29] 

0.52 ± 0.48 

[-0.07  1.48] 

0.50 ± 0.42 

[0.00  1.80] 

Froude number (-) 
0.29 ± 0.21 

[0.00  0.71] 

0.44 ± 0.42 

[0.00  1.46] 

0.39 ± 0.33 

[0.01  1.27] 

0.38 ± 0.33 

[0.01  1.13] 

0.44 ± 0.36 

[0.00  1.28] 

Water depth (cm) 
11.4 ± 3.2 

[7  24] 

20.7 ± 9.7 

[9  42] 

17.4 ± 9.8 

[8  47] 

21.5 ± 7.4 

[11  37] 

14.6 ± 5.8 

[6  28] 
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species when possible, while the majority of Diptera were identified by family or subfamily. The list of 

references used for identification is available in Supporting Information (Appendix S1) (Annexe 3). To 

run models on a consistent dataset, we removed taxa determined at the order or higher taxonomic level 

(12 taxa removed, e.g. Cyclopoida, Nematoda, and Oligochaeta). In addition, when within a family some 

individuals were identified at the genus or species level and others at the family level (e.g. first instars 

or damaged individuals), the former were retained but two options were considered for the latter: 1) 

when the individuals identified at the family level represented less than 50% of the total abundance, they 

were removed from the dataset (eight taxa removed); 2) otherwise, an additional family-level taxon was 

created, grouping all individuals belonging to the family (two families concerned). For these, the suffix 

genus some individuals were identified at the species level and others at the genus level, the former were 

retained, and for the latter an additional genus-level taxon was created grouping all individuals 

Nemoura spp. tot). Thus, for the genus Nemoura, Nemoura mortoni (Ris, 1902) included all individuals 

identified at this species level, Nemoura spp. included all individuals identified only until the genus 

level, and Nemoura spp. tot included all individuals identified at both species and genus levels (i.e. 

Nemoura spp. plus Nemoura mortoni). In addition, to compare hydraulic preferences between different 

life stages of the genus Baetis, we created the taxon Baetis spp. juv including exclusively the first instars. 

Note also that taxa Capniidae/Leuctridae, Brachyptera/Rhabdiopteryx, and Baetis alpinus/melanonyx 

included individuals of the two mentioned families, genus, and species, respectively, as individuals were 

too small to identify them more precisely. After these groupings, for the numerical convergence of 

models, we considered only taxa with a total abundance higher than 30 individuals in the data set. Then, 

we considered only taxon × site combinations with at least five individuals of the taxon in each site, and 

at least two sites where this condition was respected. With these filtering, a total of 41 taxa were 

considered for the analyses. 

 

 

2.3 Hydraulic variables 

 

At each microhabitat (n = 150), we measured water depth (D, cm) and flow velocity at 40% of 

the water depth above the bed (V40, m s-1), with a flow meter (Marsh McBirney Flo-Mate 2000, HACH, 

Loveland, CO, United States). This velocity V40 theoretically corresponds to the average water column 

velocity when the velocity profile is logarithmic. Similarly to many previous studies (Consoli, Lepori, 

Robinson, & Bruder, 2021; Dolédec, Lamouroux, Fuchs, & Mérigoux, 2007; Lorenz & Wolter, 2019; 

Mérigoux, Lamouroux, Olivier, Dolédec, 2009), we measured near-bed shear stress (HFST, 

- ispheres), developed by 

Statzner & Müller (1989). These numbered hemispheres (HFST = 0 to 24) of similar shape but different 
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densities are sequentially put on a plate on the riverbed, and the heaviest hemisphere moved by the flow 

is used to estimate shear stress (from 0.77 to 712 N m-2). Finally, we calculated the Froude number (Fr, 

dimensionless) as: 

Fr =  

with  is the acceleration of gravity (9.81 m s-2). This variable discriminates tranquil vs. torrential flows 

and habitats such as pools, runs and riffles. To describe the hydraulic patterns in our alpine study 

streams, we examined the correlation among each hydraulic variable with Ranged Major Axis (RMA, 

Model II) linear regressions (Legendre & Legendre, 1998) using random permutations (N = 999, 

significance threshold p = 0.05), adapted to our data where estimates of variables have comparable 

variance of errors compared to their means. 

 

 

2.4 Microhabitat selection models 

 

2.4.1 Model description 

 

Following the approach of Plichard et al. (2020) for fish and Forcellini et al. (2022) for 

macroinvertebrates, we used generalized linear mixed models (GLMM) to model macroinvertebrate 

abundance responses to microhabitat hydraulics, involving B-spline transformations of the hydraulic 

variable (enabling non-linear responses) and assuming a negative binomial distribution of 

macroinvertebrate counts (accounting for abundance overdispersion). As variations in average 

abundance among sites can be due to many factors other than hydraulics (e.g. biogeography, 

temperature, water quality; Hart & Finelli, 1999), all our GLMM considered the site as a random factor 

and were used to assess the effects of hydraulics on abundance within sites (Dolédec, Lamouroux, Fuchs, 

& Mérigoux, 2007). 

 

We performed four nested models with increasing complexity (M1, M2, M2g, and M3) on the 

41 selected taxa. The basic M1 model assumed that abundance does not depend on hydraulics. The 

function), with a similar non- -

M2g was similar to M2 but the influence of hydraulics could differ between the two groups of sites with 

or without glacial influence (considered here as a binary presence/absence factor). Note that M2g has 

-

M3 considered that abundance depends on hydraulics and that the influence of hydraulics can vary at 

each site. In detail, models assumed:  
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where  is the abundance of a given taxon in microhabitat  of site ,  its expected mean value,  

is the negative binomial probability density function, and  its taxon-specific dispersion parameter. 

Relations between the expected abundance  and hydraulic variables varied across models as: 

M1 (no microhabitat selection):  

 

-  

-  

where  is the fixed component of the intercept,  is a site-level random intercept,  is a stream-

type-level random slope, and  is a site-level random slope. In M1, M2, and M2g,  follows a normal 

distribution. In M3,  follows a bivariate normal distribution among sites. Finally,  is a 

spline transformation of the hydraulic variable . 

 

In practice, we fitted M2, M2g, and M3 using the glmer.nb function of the lme4 package (Bates, 

Mächler, Bolker, & Walker, 2015) combined with spline functions (R Development Core Team 2018). 

To avoid overparametrisation, and because more flexible site-specific models were not very convincing 

in previous studies on fish (Plichard et al., 2020), we used splines with two degrees of freedom only 

(with a single knot positioned at the median  value). M1 was fitted using the glmadmb function 

(Fournier et al., 2012), due to numerical difficulties with the function glmer.nb when estimating site-

level random effects with low standard deviations. 

 

 

2.4.2 Model evaluation metrics 

 

The mixed-effects modelling approach enabled us to compare models without microhabitat 

selection (M1), models with a similar microhabitat selection among sites (M2), models with variable 

selection between stream-types (M2g), and models with variable selection between sites (M3). We used 

likelihood ratio tests (LRT, comparing M2, M2g, and M3 with M1) to assess if taxa abundance response 

to microhabitat hydraulics was statistically significant. Then, following Plichard et al. (2020), we used 

the non-parametric Spearman Rho rank correlation (Spearman, 1904) for describing fits. This statistical 

parameter indicates how hydraulic preference models explained the ranks of observed abundance, which 

is an intuitive statistic for strongly overdispersed data with very high abundance values in a few samples. 

We noted RhoM1, RhoM2, RhoM2g, and RhoM3 the rank correlations between fitted and observed 

abundance values (for the corresponding model), and defined five summary statistics to describe the 
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M2Gain = (RhoM2 - RhoM1) / (1 - RhoM1) 

M2gGain = (RhoM2g - RhoM1) / (1 - RhoM1) 

M3Gain = (RhoM3 - RhoM1) / (1 - RhoM1) 

M2Proportion = M2Gain / M3Gain 

M2gProportion = M2gGain / M3Gain 

where M2Gain, M2gGain, and M3Gain - -

M2Proportion and M2gProportion are bounded between 0 and 1 and indicate the gain of M2 and M2g relative 

to M3. We considered that taxa had significant microhabitat selection when M3 significantly improved 

M1 (p < 0.05 according to LRT) and explained a minimum of abundance variability (M3Gain 

following Forcellini et al. (2022)). Among taxa with significant microhabitat selection, we considered 

-

significantly better than M1 (p < 0.05 according to LRT) and explained most of the observed abundance 

ranks (M2Proportion Proportion 

macroinvertebrate abundances than M2 when M2g was relevant and the gain of M2g compared to M3 

was greater than M2 (M2gProportion > M2Proportion). 

 

 

2.4.3 Model outputs 

 

LRT for M2 and M2Proportion -link 

in M2 formulation, abundance was modelled as proportional to exp[ ], with thereby exp[ ] 

equivalent to a habitat suitability index or preference curve (Nestler, Milhous, Payne, & Smith, 2019). 

As previous studies on microhabitat modelling (e.g. Consoli, Lepori, Robinson, & Bruder, 2021; 

Dolédec, Lamouroux, Fuchs, & Mérigoux, 2007, we rescaled this index between 0 and 1, by dividing it 

by its maximum value over a fixed range of the hydraulic variable  (e.g. [0  20] for HFST; Appendix 

S2) (Annexe 3). For some taxa (6/17 relevant M2 for HFST, 5/19 for V40, 4/20 for Fr, and 2/6 for D), 

M2 fits had undesirable edge effects, corresponding to unsatisfactory spline extrapolations for extreme 

hydraulic values. In such cases, we proposed expert modifications of the numerical results and reported 

these changes. 

 

To obtain an average hydraulic preference of taxa with similar microhabitat selection among 

sites (relevant M2) and facilitate comparisons with other studies, we defined AVG_HFST as the average 

of HFST values weighted by their habitat suitability index. Thus, AVG_HFST summarized the hydraulic 

preference of the taxa and corresponded to the average HFST that would be used if all HFST values 

were equally available in a site. Similarly, we calculated AVG_V40, AVG_Fr, and AVG_D. 
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2.4.4 Comparisons of hydraulic responses 

 

To identify which hydraulic variables best explained microhabitat selection by alpine taxa, we 

compared the metrics M3Gain and M2Proportion between the four hydraulic variables, including all modelled 

taxa with significant LRT for M3 and M3Gain Gain and M2Proportion 

between the three hydraulic variables HFST, V40, and Fr, including only the taxa with significant 

microhabitat selection for these three hydraulic variables. To assess whether responses to HFST and 

V40 were less similar in alpine streams due to complex vertical velocity profiles, we compared 

AVG_HFST and AVG_V40 with RMA regression. 

 

To assess the consistency of macroinvertebrate response to hydraulics between lowland and 

alpine streams for common taxa, we compared our results with those of Forcellini et al. (2022). Thus, 

for taxa with significant microhabitat selection (significant LRT for M3 and M3Gain 

compared the AVG_HFST between lowland and alpine streams using RMA regression. This test was 

made using AVG_HFST only to reduce the number of analyses, and because we obtained higher M3Gain 

for HFST in both studies. 

 

 

3. Results 

 

3.1 Dataset characteristics  

 

In total, our dataset was composed by 31,130 macroinvertebrate individuals, belonging to 114 

taxa from 12 different orders. After selection and grouping, we considered 41 taxa among which 10 

were clustered taxa either at the family or the genus level (see Methods). Diptera were predominant in 

the final dataset (26% of the total abundance, of which 48% of Chironomidae). Ephemeroptera was the 

second more abundant order (18%), followed by Plecoptera (8%), Tricladida (3%), and Trichoptera 

(2%). Our dataset covered a large range of hydraulic conditions (Table 1), with HFST values ranging 

from 0 to 20, V40 from 0 to 1.8 m s-1, Fr from 0 to 1.5, and D from 6 to 47 cm. We observed significant 

correlations between HFST, V40, and Fr (RMA, R² between 0.72 and 0.92, p < 10-3, Appendix S3) 

(Annexe 3), but not with D (RMA, R² below 0.03). 
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Table 2: Summary of modelling results for the 41 taxon models that converged for each hydraulic variable (except one taxon for D) and comparison with lowland streams (Forcellini et al., 2022). 

M2g, M2gPro -  

  HFST V40 Fr D 

Stream 

type 
 Taxa M3 M2 M2g 

Low 

land 
M3 M2 M2g 

Low 

land 
M3 M2 M2g 

Low 

land 
M3 M2 M2g 

Low 

land 

Glacial 
Diamesinae   - -   - -    -   - - 

Rhithrogena delphinensis   - -   - -    -   - - 

N
o

 g
la

c
ia

l 

Ceratopogoninae   -    -         -  

Crenobia alpina   - -   - -    -   - - 

Drusinae   - -   - -    -   - - 

Ecdyonurus spp.   - -   - -    -   - - 

Epeorus alpicola   -    -        - - 

Isoperla spp.   - -   - -    -   - - 

Isoperla spp. tot   -    - -    -   - - 

Limnephilinae   -    -       - - -  

Nemoura mortoni   - -   - -    -   - - 

Nemoura spp.   - -   - -    -   - - 

Nemoura spp. tot   -    -        -  

Philopotamus spp.   - -   - -    -   - - 

Philopotamus spp. tot   -    - -    -   - - 

Protonemura nitida   -    - -    -   - - 

Rhyacophila tristis   -    - -    -   - - 

Tanytarsini   -    -        -  

B
o

th
 

Baetis alpinus        -    -    - 

Baetis alpinus/melanonyx    -    -    -    - 

Baetis spp. juv    -    -    -    - 

Baetis spp. tot                 
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Brachyptera/Rhabdiopteryx    -    -    -    - 

Capniidae/Leuctridae    -    -    -    - 

Clinocerinae                  

Corynoneura spp.    -    -    -    - 

Dicranota spp.                 

Ecdyonurus spp. tot                  

Leuctra spp.    -    -    -    - 

Leuctra spp. tot                 

Limnephilidae tot    -    -    -    - 

Liponeura spp.        -    -    - 

Orthocladinae               -  

Protonemura spp.    -    -    -    - 

Protonemura spp. tot            -     

Psychodidae               -  

Rhithrogena spp.    -    -    -    - 

Rhithrogena spp. tot                 

Rhyacophila spp.    -    -    -    - 

Rhyacophila spp. tot                 

Simuliidae                 
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3.2 Microhabitat selection models in alpine streams 

 

3.2.1 Macroinvertebrate responses to hydraulics (based on M2 and M3) 

 

Among the 41 modelled taxa, 18, 20, 21, and 11 taxa had significant microhabitat selection 

(significant LRT for M3 and M3Gain Gain 

ranged from 0.07 to 0.52, with an average of 0.25 (± 0.12), and 10/18 values of M2Proportion reached 1, 

for an average of 0.85 (± 0.23). For V40, M3Gain ranged from 0.07 to 0.59, with an average of 0.23 (± 

0.13), and 16/20 values of M2Proportion reached 1, for an average of 0.93 (± 0.23). Most taxa exhibiting a 

significant microhabitat selection also presented a comparable response to hydraulic across sites (Table 

2). Indeed, 17/18, 19/20, 20/21, and 6/11 taxa had a relevant M2 (significant LRT for M2 and M2Proportion 

undance of these taxa increased with HFST for 

11/17 taxa and decreased for 6/17. For V40, the abundance increased for 8/19 taxa, decreased for 5/19, 

and had a bell-shaped response for 6/19. Finally, the abundance of the six taxa with relevant M2 

decreased with D. Our results showed that macroinvertebrate responses to hydraulics varied greatly 

across taxa (results detailed in Appendices S2 and S4). For example, we found that HFST had no effect 

on Baetis spp. juv, a negative effect on Limnephilidae tot, and a positive effect on Diamesinae and Baetis 

alpinus (Pictet, 1843) (Figure 1). For few taxa, the response to hydraulic was significant but varied 

across sites (no significant LRT for M2 and/or M2Proportion < 0.5). For example, Orthocladiinae had a 

significant response to hydraulic but exhibited different responses across sites for HFST, Fr, and D 

(Table 2). The same was observed for Corynoneura spp. with V40 and D and for Clinocerinae, 

Dicranota spp., and Tanytarsini with D. 

 

 

3.2.2 Improved predictions by including stream type 

 

A total of 18 taxa were present in a single type of streams, of which two exclusively in glacier-

influenced streams (Diamesinae and Rhithrogena delphinensis (Sowa & Degrange, 1987)). For the 23 

other taxa, all M2g models numerically converged for HFST, V40, and Fr, except two for D (Table 2). 

For HFST, M2g improved the preference models of only 2/23 taxa: M2gGain was 50% higher than M2Gain 

for Ecdyonurus spp. tot and 7% higher for Limnephilidae tot (Figure 1). Similarly, for Fr, M2g improved 

the model of 2/23 taxa, Rhyacophila spp. tot and Liponeura spp., with M2gGain 20% and 8% higher than 

M2Gain, respectively. For these taxa, with relevant M2g (significant LRT for M2g and M2gProportion 

the shape of the preference model remained comparable between M2 and M2g. In addition, for V40, 

M2g was relevant for Corynoneura spp unlike M2, as well as for Orthocladiinae for Fr. For D, M2g did 

not improve any model. 
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Figure 1: Examples of conditional M2 (black line), M2g (dotted line, for Limnephilidae only), and M3 (dashed line) fits with 
shear stress (HFST) to the observed abundances, for four taxa sampled in different sites. Diamesinae, Baetis alpinus, and 
Limnephilidae have significant mi

 

 

 

 

 

ween hydraulic variables in alpine streams 

 

Results described above indicate that the number of significant microhabitat selection models 

(significant LRT for M3 and M3Gain 

lower for D (Table 2). In addition, when considering all taxa with significant microhabitat selection, 

M3Gain and M2Proportion were higher for HFST, V40 and Fr than for D (Figure 2). The highest median of 

M3Gain was for HFST (0.24), followed by V40 (0.22), Fr (0.20), and D (0.13). Taking into account only 

the 15 common taxa in HFST, V40 and Fr models, the highest median of M3Gain was also for HFST 

(0.26), followed by V40 and Fr (0.23; Figure 2, blue dots). Finally, for the 16 common taxa in HFST 

and V40 models, we observed a significant correlation between AVG_HFST and AVG_V40 (RMA, R² 

= 0.86, p < 10-3, Appendix S5) (Annexe 3). 
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Figure 2: Comparison of median and quantiles (25% and 75%) of M3Gain and M2Proportion values among taxa with 
significant microhabitat selection 
= 20), Fr (n = 21), and D (n = 11). Blue dots correspond to the 15 common taxa between HFST, V40, and Fr. 

 

 

 

 

As we obtained the highest M3Gain for HFST (Figure 2), we detailed the comparison between 

the results of Forcellini et al. (2022) and of our study for HFST only. Among the 41 models converging 

for HFST in this study, 22 taxa were common with Forcellini et al. (2022). Among them, 9/22 presented 

significant microhabitat selection (significant LRT for M3 and M3Gain 

while 1/22, Limnephilinae, in alpine streams only. Clinocerinae had no significant microhabitat 

selection (no significant LRT for M3 and/or M3Gain < 0.05) in both studies (Table 2). The remaining 

11/22 taxa had significant microhabitat selection in both studies, among which eight presented a relevant 

M2 (significant LRT for M2 and M2Proportion ree in only one study, Table 2). 

The AVG_HFST of the 11 common taxa were significantly correlated between lowland and alpine 

streams, although slightly but systematically lower in alpine streams (RMA, R² = 0.89, p < 10-3, Figure 

3a). The magnitude of the average preference model M2, reflected by M2Gain, were higher in lowland 

streams except for three taxa (Figure 3b). For the eight common taxa with significant microhabitat 

selection and relevant M2 in both studies, taxon responses to HFST had comparable shapes between 

both studies (Figure 4), except for Baetis alpinus whose hydraulic preference curve in alpine streams 

reached a maximum at HFST = 13 in alpine streams but HFST = 19 in lowland streams. 
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Figure 3: (a) Ranged Major Axis regression (p < 10-3; black line) of the average preferred hemisphere number AVG_HFST 
(corresponding to model M2) of eleven common taxa between lowland (Forcellini et al., 2022) and alpine streams (this study) 
presenting significant microhabitat selection (significant LRT for M
lines corresponds to the y = x lines. Empty dots correspond to taxa for which M3 was relevant but not M2 (M2Proportion < 
0.5) in one of the two studies. 

 

 

4. Discussion  

 

4.1. A significant selection of microhabitat hydraulics 

 

In this study, based on five stream sites in the Arve and Arvan catchments, 63% of the modelled 

taxa (26/41) exhibited significant microhabitat selection for at least one of the four hydraulic variables 

tested. As Forcellini et al. (2022), we obtained comparable explanatory powers for models with shear 

stress, flow velocity, and Froude number (Figure 2), although we expected stronger responses to benthic 

shear stress than average water column velocity for benthic species (Statzner & Müller, 1989). This 

result could be explained by the high correlation obtained between the three hydraulic variables 

(Appendix S3) (Annexe 3). Indeed, although we hypothesized that these hydraulic variables would be 

less correlated in torrential alpine streams due to their complex morphologies (Statzner, Gore, & Resh, 

1988), this was not observed here. A possible explanation is that vertical velocity profiles in our alpine 

study sites did not differ strongly from those observed in lowland streams, due to moderate slopes, grain 

sizes, and consequently low Fr values (generally below 1) indicating tranquil flows (Table 1). 

 

For 44% (18/41) of modelled taxa, we obtained a significant microhabitat selection to shear 

stress, among which most (17/18) presented a consistent response across sites, indicating a high degree 

of transferability of microhabitat selection to shear stress among alpine streams (Lamouroux, Mérigoux, 

Dolédec, & Snelder, 2013). For most taxa, the integration of the glacial influence did not improve the 
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prediction of the models. In addition, 8/17 taxa with consistent microhabitat selection to shear stress had 

a similar response between our alpine study sites and the lowland sites studied by Forcellini et al. (2022), 

indicating a good degree of transferability of microhabitat selection to hydraulics among all types of 

streams. 

 

Finally, only 27% (11/41) of modelled taxa presented a significant response to depth, among 

which six had a consistent response across sites. Depth models also had a lower explanatory power 

(Figure 2) than models for other variables. This might be because benthic macroinvertebrates make little 

use of the entire water column (Fenoglio, Bo, Gallina, & Cucco, 2004; Walton, 1980) and because water 

depths were too shallow to exert hydrostatic pressure affecting biological functions (e.g. rate of CO2 

elimination; Miron, 1973). Nevertheless, Rhyacophila tristis (Pictet, 1834) was exclusively affected by 

water depth in our study, as well as Clinocerinae in both our and Forcellini et al. (2022) studies. The 

predation efficiency of these two predator taxa (Tachet et al., 2010) may be affected by water depth, 

changing their behaviour. In the same vein, Meissner et al. (2009) observed an adaptation of 

Rhyacophila predation at different flow velocities. 

 

However, 37% (15/41) of modelled taxa showed no significant microhabitat selection for 

hydraulics. This result could be first partly explained by variations in hydraulic preferences during the 

life cycle, as demonstrated for fish species (Capra et al., 2017; Plichard et al., 2020), because most of 

our modelled taxa included multiple instars (except Baetis spp. juv). For example, we observed that the 

first instar of Baetis (Baetis spp. juv), probably mostly composed by Baetis alpinus species, did not have 

significant microhabitat selection for hydraulics, contrary to the taxon Baetis alpinus including only 

advanced instar larvae (Figure 1). Indeed, first instar larvae of benthic macroinvertebrates generally use 

the hyporheic zone for growing (Bruno et al., 2020), as their small size allows them to penetrate further 

down into the substrate (Jacobi & Cary, 1996). Furthermore, for taxa identified at either genus or family 

level (e.g. Ceratopogoninae), detection of hydraulic preferences could also be blurred by the low 

taxonomic resolution (Monk et al., 2012) as biological traits might differ among species within genus 

and family (Gayraud et al., 2003). On the contrary, for certain taxa, hydraulic preferences could be 

shared within the family. For example, at least seven species of Simuliidae exhibit a preference for high 

shear stresses (Dolédec, Lamouroux, Fuchs, & Mérigoux, 2007) mainly linked to their feeding habit 

(filter feeders; Consoli, Lepori, Robinson, & Bruder, 2021). Finally, the reduced number of taxa with 

significant microhabitat selection in our study might also be linked to our limited number of samples 

(150 vs. 2,158 in Forcellini et al., 2022), reducing statistical power (Vaudor, Lamouroux, Olivier, & 

Forcellini, 2015). 
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Figure 4: Hydraulic preference models (M2 fits rescaled between 0 and 1) for shear stress (HFST) and for eight common taxa 
with a relevant M2 in lowland (Forcellini et al., 2022; black line) and alpine streams (this study; blue line). 

 

 

4.2 Specificities of alpine streams 

 

Although we validated a good degree of transferability of hydraulic microhabitat selection 

among all types of streams for eight taxa (Figure 3), our results also highlighted specific 

macroinvertebrate responses in alpine streams. Unlike Forcellini et al. (2022), we observed that 

Limnephilinae selected low shear stress, flow velocity and Froude number, significantly and 

consistently across sites. This might be because this Trichoptera sub-family does not include the same 

species in lowland and alpine streams (Graf et al, 2022). Conversely, Forcellini et. al (2022) reported a 

significant shear stress selection of nine taxa, including four Plecoptera (Isoperla spp. tot, Nemoura spp. 

tot, Protonemura nitida (Pictet, 1835), and Leuctra spp. tot), two Trichoptera (Philopotamus spp. tot 

and Rhyacophila tristis), two Diptera (Ceratopogoninae and Psychodidae), and Rhithrogena spp. tot., 

while we did not. This could be related to the particular environmental conditions of alpine streams. 

First, macroinvertebrate microhabitat selection may be explained by other variables correlated with 

hydraulics. For example, Rhithrogena spp., requiring highly oxygenated conditions (Lorenz & Wolter, 

2019), might select turbulent microhabitats in warmer lowland streams for finding higher dissolved 

oxygen concentration (Rajwa-

not appear as a limiting factor in our streams (average of 9.8 mg L-1 ± 0.8 mg L-1; Davis, 1975) and 

generally in cold and fast flow streams (Hynes, 1970). Second, macroinvertebrate microhabitat selection 

might be affected by more important covariables. In particular, taxa feeding on autochthonous organic 

matter such as Isoperla spp. tot, Nemoura spp. tot, Protonemura nitida, and Leuctra spp. tot (Tachet et 
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al., 2010), may select less turbulent microhabitats with stable substrate in alpine streams, where biofilm 

can grow (Lorenz & Wolter, 2019) and the abrasion risk associated with the high concentration in fine 

sediments is reduced (Francoeur & Biggs, 2006).  

 

The glacial influence improved the abundance prediction of a few taxa according to hydraulics; 

Ecdyonurus spp. tot and Limnephilidae tot for shear stress, Corynoneura spp. for flow velocity, and 

Liponeura spp., Orthocladiinae, and Rhyacophila spp. tot for Froude number. For the taxa feeding on 

autochthonous organic matter (e.g. Ecdyonurus spp. tot and Orthocladiinae, Tachet et al., 2010), this 

effect may be due to the specific environmental conditions of glacier-fed streams (i.e. low temperatures, 

high turbidity; Milner & Petts, 1994), as primary production is reduced in cold (Hall et al., 2015) and 

turbid waters that diminishes light penetration through the water column (Bilotta & Brazier, 2008). In 

addition, turbidity may influence the behaviour of predator taxa (limiting visual predation), thereby their 

microhabitat selection (Cauvy-Fraunié & Dangles, 2019). 

 

Finally, the slightly lower average shear stress preference systematically observed in our alpine 

streams compared to lowland streams for common taxa (Figure 3a) may also be explained by the 

environmental characteristics of alpine streams, including the extreme conditions of glacier-fed streams 

(e.g. turbidity up to 2,842 NTU in our streams, high variability in discharge; Becquet et al., in press; 

Cauvy-Fraunié et al., 2015; Milner, Brittain, Castella, & Petts, 2001). In particular,  in alpine streams, 

risks associated with high concentrations of fine sediments (i.e. abrasion, drift, filter apparatus clogging; 

Cauvy-Fraunié & Dangles, 2019; Gibbins, Batalla, & Vericat, 2010) may explain that rheophilic species 

select slower microhabitats, where they still find high oxygen concentrations. 

 

 

4.3 Impacts of hydrological alterations and model applications 

 

Our models allowed detecting a significant selection of microhabitats with high shear stress in 

alpine streams, independently of the study sites, for 11 taxa, including four Ephemeroptera (Rhithrogena 

delphinensis, Epeorus alpicola (Eaton, 1871), Baetis alpinus, Baetis spp. tot), three Diptera 

(Diamesinae, Liponeura spp., and Simuliidae), two Plecoptera of Protonemura genus, and two 

Trichoptera of Rhyacophila genus. These results support the study by Consoli, Lepori, Robinson, & 

Bruder (2021) who showed higher abundances of Baetis alpinus, Protonemura spp., Rhyacophila spp., 

and Simuliidae at high shear stress, and Snook & Milner (2002) who showed that temporarily attached 

macroinvertebrates (such as Simuliidae) resisted in high shear stress conditions. Consequently, stream 

flow reduction due to both water abstraction and glacier retreat (Milner, Brown, & Hannah, 2009) will, 

by reducing velocities and water depths in microhabitats (Dewson, James, & Death, 2007), undoubtedly 

impact these rheophilic taxa, representing 25% of the total abundance of alpine macroinvertebrate 
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community observed in 66 alpine stream sites by Becquet et al. (in press). In particular, specialist taxa 

such as Diamesinae or Rhithrogena delphinensis, exclusively observed in glacier-influenced streams in 

our study (and once in a snowmelt stream (Degrange & Sowa, 1988; Launay et al., 2021), would be 

even more impacted by these changes and deserve special attention for biodiversity conservation 

purposes. On the contrary, flow reduction in alpine streams could favour six limnophilic taxa that 

preferred lower shear stress, such as Limnephilinae and Ecdyonurus spp. tot (Consoli, Lepori, Robinson, 

& Bruder, 2021; Dolédec, Lamouroux, Fuchs, & Mérigoux, 2007). 

 

When combined with available hydraulic models that predict changes in microhabitat hydraulics 

with discharge (e.g. Lamouroux et al., 1992, for shear stress or Girard, Lamouroux, & Mons, 2014, for 

velocity and depth), our biological models would be an effective tool to assess e-flows in alpine regions. 

Among the dominant taxa in alpine community (i.e. 39 taxa with total abundance higher than 100 

individuals in Becquet et al., in press), 21% exhibit no significant microhabitat selection for hydraulics 

and should therefore not be used for e-flow assessment in alpine streams. On the contrary, 31% present 

a significant microhabitat selection for at least one of the four hydraulic variables tested, and 23% 

present rheophilic response to at least one of the three velocity-related variables. Considering shear 

stress, 8% of the dominant taxa in alpine community exhibit significant shear stress microhabitat 

selection with consistent response among sites in both our alpine streams and lowland streams studied 

by Forcellini et al. (2022). For these taxa the lowland models can thus be used for e-flow assessment. 

Finally, 15% of the dominant taxa in alpine community present significant microhabitat selection with 

consistent response among alpine streams but were not modelled in lowland streams (Forcellini et al., 

2022). Thus, for these taxa, our models should be used for e-flow assessment in alpine catchments. Our 

new models will enable assessing e-flows in alpine streams, where the increase in water needs and 

hydropower projects requires adapted tools for environmental impact assessments. 
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Résumé 

 

hydrauliques sont couramment utilisés par les gestionnaires et permettent 

habitats hydrauliques pour les organismes aquatiques suivant différents scénarios hydrologiques. Des 

alpins, et 

d

es faibles abondances de macroinvertébrés 

observées dans le tronçon court-circuité après la mise en service de la centrale. Néanmoins, des effets 

probables des travaux avant la mise en service ainsi que de fortes variations temporelles liées à des 

facteurs 

compréhension complète des effets des aménagements ou restauration des débits nécessite des suivis de 

long terme et fortement anticipés. 
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1. Introduction 

 

Le  

(Mountain Research Initiative EDW Working Group, 2015), induisant de fortes modifications 

, liées à la diminution de la couverture neigeuse (Matiu et al., 

2021) et au retrait glaciaire (Milner et al., 2017 ; Huss & Hock, 2018). 

artificielle pour le tourisme hivernal (Vanham, Fleischhacker & Rauch, 2009) ou la construction de 

petites centrales hydroélectriques, qui connait un nouvel essor dans le contexte politique actuel de 

réduction des gaz à effets de serre (Zarfl et al., 2015). La gestion de la ressource en eau est cruciale en 

montagne dans ce contexte où 

la fonctionnalité des écosystèmes alpins, particulièrement rares et fragiles. Les rivières alpines 

présentent une grande diversité de conditions environnementales (Khamis et al., 2016), avec des 

caractéristiques hydrologiques, morphologiques et physico-chimiques extrêmement variables selon 

 ou nivale, pluie, source). Par rapport aux cours d'eau de plaine, les 

cours d'eau alpins sont généralement plus froids, contiennent moins de matière organique, présentent 

des concentrations plus élevées d'oxygène dissous en raison des écoulements turbulents, et sont plus 

turbides lorsqu'ils sont alimentés par la fonte des glaciers (Füreder et al., 2001). Ils abritent une 

macrofaune aquatique adaptée à ces conditions particulières dominée en abondance par les 

macroinvertébrés benthiques (Becquet et al., in press ; Hannah et al., 2007). Ces organismes constituent 

la clé de voûte du fonctionnement des rivières en étant la proie de nombreux prédateurs et en recyclant 

la matière organique (Wallace & Webster, 1996 ; Merritt, Cummins & Berg, 2017). La diversité de leurs 

traits fonctionnels et préférences écologiques 

des rivières (Khamis et al., 2014). Il est donc important de prendre en compte les macroinvertébrés pour 

la gestion des  alpins. 

 

Le maintien de débits écologiques ces 

débits correspondent à des régimes hydrologiques dont les caractéristiques (amplitude, fréquence et 

durée, variations et saisonnalité) permettent de répondre à la fois aux besoins au 

douce et aux besoins des hommes qui en dépendent (Arthington et al., 2018). Plus de 200 méthodes ont 

été développées à travers le monde pour estimer les débits écologiques (Tharme, 2003), pouvant être 

es méthodes hydrologiques (Richter et al., 1996), ou 

permettent 

hydrauliques pour les organismes aquatiques suivant différents scénarios hydrologiques, et ont 

(Lamouroux et 

al., 2018).  
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coupler une description hydraulique des 

tronçons de rivière avec des modèles (biologiques) de préférences hydrauliques des organismes 

aquatiques prédit la distribution des habitats hydrauliques à 

différents débits. Il peut être numérique (Ginot, 1998), nécessitant des données de topographie du lit en 

trois dimensions et une calibration hydraulique experte, et étant utile pour mener des études 

comportementales ou évaluer les effets de la restauration morphologique sur les habitats. Il peut aussi 

être statistique (Lamouroux et al., 2018) : cette approche simplifiée permet d'estimer les distributions 

statistiques des variables hydrauliques dans le tronçon, s'applique aux écoulements complexes (Girard, 

Lamouroux & Mons, 2014)

modèle de préférences hydrauliques organismes en fonction des 

habitats hydrauliques u microhabitat (i.e. une 

échelle suffisamment petite pour refléter l'environnement hydraulique de l'individu ; Jowett, 2003 ; 

Shearer et al., 2015). Plus précisément, il attribue à chaque taxon, groupe de taxons ou stade de vie, une 

pend des caractéristiques hydrauliques au sein de chaque maille du modèle 

hydraulique. Les préférences hydrauliques des organismes aquatiques varient en fonction du contexte 

environnemental (Leftwich, Angermeier & Dolloff, 1997 ; Rempel, Richardson & Healey, 2000), mais 

présentent néanmoins un bon degré de transférabilité spatiotemporelle (Lamouroux et al., 2013 ; 

Plichard et al. 2020 ; Forcellini et al. 2022). Des modèles de préférences hydrauliques ont été développés 

pour des dizaines de taxons de poissons (Dunbar, Alfredsen & Harby, 2012 ; Plichard et al., 2020) et de 

macroinvertébrés dans les cours d'eau de basse altitude (Dolédec et al., 2007 ; Mérigoux et al., 2009 ; 

Dunbar et al., 2012 ; Forcellini et al., 2022)

souvent apiscicoles, et présentant des conditions environnementales particulières. Pour pallier ce 

manque, Becquet et al. (under review) ont développé des modèles de préférences hydrauliques sur les 

. En particulier, 17 taxons répondaient significativement à la 

contrainte au fond et avaient des réponses cohérentes entre les différents types de rivières alpines (i.e. 

avec et sans influence glaciaire). Ces modèles de préférences hydrauliques développés sur les 

écologiques en rivière apiscicole.  

 

s des réductions des débits 

liés aux prélèvements (Dewson, James & Death, 2007 ; Kuriqi et al., 2021) et/ou de restauration des 

(Lamouroux et al., 2015a) sont rares, notamment en raison de 

long terme. Par exemple, Jesús et al. (2004) ont observé une réduction de la richesse en macroinvertébrés 

aval d'une petite centrale hydroélectrique en raison d'une modification du régime hydrologique, et 

Quadroni et al. (2016) ont mis en évidence une altération des communautés benthiques après les 

vidanges des sédiments d'une centrale alpine. Il est néanmoins difficile de tirer des leçons générales des 
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hydrauliques dans la plupart des études de cas (Gillespie et al., 2015).  

 

èles 

de débits. 

 

ent de 

hydroélectriques. 

 

 

2. Méthodes 

 

2.1.  : aménagement hydroélectrique et sites 

 

 

La petite centrale hydroélectrique de Saint-Jean-

le massif des Grandes Rousses, en Savoie, dont le bassin-

pour une mise en service en 

cette centrale de haute-chute présente un dénivelé de 131 m, avec une conduite forcée de 3.1 km. Le 

débit réservé dans le tronçon court-  : il est de 0.16 m3 

s-1 de mai à août, et de 0.27 m3 s-1 de septembre 

de 3 m3 s-1 3 s-1. Nous avons étudié deux sites localisés 800 m à 

 (AVAL_Z11, dans le tronçon court-

(Figure 1), dont les superficies de bassins-versants sont de 47.1 km² et 49.5 km², respectivement. Les 

sites étudiés sont caractérisés par des températures faibles (e.g. moyenne de 7.9°C ± 3.5°C pour 

AMONT_Z10), une forte turbidité (e.g. moyenne de 353 NTU ± 794 NTU pour AVAL_Z11), ainsi que 

des fortes concentrations en oxygène dissous (Tableau 1). 
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Figure 1 : Localisation de la centrale hydroélectrique de Saint-Jean-

-versant est issue de Becquet et al., in press. 

 

 

2.2. Échantillonnages des macroinvertébrés 

 

10 après) ont eu lieu au niveau des deux sites AMONT_Z10 et AVAL_Z11 entre le 25/05/2018 et le 

20/09/2021 à différentes saisons (Figure 2b). À chaque campagne et au niveau de chaque site, cinq 

prélèvements Surbers (0.05 m2, taille de maille 250 µm) ont été réalisés à intervalles réguliers le long 

laboratoire, les échantillons ont été rincés à travers des tamis de 2 mm, 500 µm et 250 µm, puis ils ont 

été triés manuellement sous une loupe binoculaire (Leica MZ 125). Les macroinvertébrés ont été 

identifiés sous une loupe binoculaire à fort grossissement (Leica M 205C, grossissement 160X). La 

majorité des individus appartenant aux ordres Ephemeroptera, Plecoptera, Trichoptera et Coleoptera ont 

été identifiés au genre 

ont été identifiés à la famille ou à la sous-famille. Quelques taxons, tels que Cyclopoida, Nematoda ou 
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é précisément identifiés. La liste des référ  

des macroinvertébrés est disponible en Appendice S1 (Annexe 4). 

 

Tableau 1 : Caractéristiques environnementales des sites étudiés. Les valeurs de pentes et de pourcentages de couverture 
glaciaire dans le bassin-versant (GCC) sont issues de Becquet et al., in press. La physico-
chaque campagne (n = 13) et au niveau de chaque site. Les appareils de mesure sont indiqués dans Becquet et al., in press. 

Sites GCC (%) Pente (°) 
Température 
(°C) 

Turbidity 
(NTU) 

Oxygène  
(mg L-1) 

Conductivité 
(µS/cm²) 

pH (-) 

AMONT_Z10 4.4 5 
7.9 ± 3.5 
[1.2  12.4] 

177 ± 255 
[5.0  795] 

9.7 ± 0.8 
[8.5  11.3] 

380 ± 151 
[43.2  559] 

8.1 ± 0.4 
[7.3  8.6] 

AVAL_Z11 4.2 6 
8.1 ± 4.0 
[0.8  13.4] 

353 ± 794 
[5.8  2,842] 

9.7 ± 1.0 
[8.6  11.5] 

411 ± 108 
[269  554] 

8.1 ± 0.4 
[7.3  8.7] 

 

 

2.3.   

 

Afin d es habitats hydrauliques disponibles 

pour les macroinvertébrés dans le tronçon court-circuité, nous avons utilisé le modèle 

statistique FSTress (https://ecoflows.inrae.fr/software)

disponibles, le logiciel FSTress modélise la distribution en fréquence, 

considéré, des contraintes au fond locales (i.e. des forces  fond du lit) en fonction 

du débit. Le couplage de cette information hydraulique avec des modèles de préférences biologiques des 

hydraulique (VH, note entre 0 et 1 ; Lamouroux et al., 1992 ; Mérigoux et al., 2015). La contrainte au 

fond est la variable hydraulique qui explique généralement le mieux la sélection des microhabitats 

hydrauliques par les macroinvertébrés (Statzner & Müller, 1989 ; Becquet et al., under review ; 

Forcellini et al., 2022)  

 

moyennes du tronçon à deux débits différents ; Lamouroux et 

al., 1992 ; voir les valeurs dans le Tableau 2), deux campagnes de mesures ont été réalisées : le 

03/10/2018 et le 27/05/2019. À chaque campagne et au niveau de chaque site, des largeurs mouillées 

régulièrement espacées le long des transects ont été mesurées sur un total de 113 à 233 points, suivant 

le protocole du logiciel Esti

(https://ecoflows.inrae.fr/estimhab). 
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ress. 

 03/10/2018 27/05/2019 

Sites Débit (m3 s-1) 
Largeur 
moyenne (m) 

Hauteur 
moyenne (m) 

Débit (m3 s-1) 
Largeur 
moyenne (m) 

Hauteur 
moyenne (m) 

AMONT_Z10 0.25 8.25 0.15 2.89 10.73 0.35 

AVAL_Z11 0.14 5.50 0.20 4.47 8.85 0.40 

 

 

2.4. Caractérisation 

 

 

2.4.1. Débits observés aux stations hydrologiques 

 

Afin de caractériser le régime 

niveau de deux stations hydrologiques (Figure 1). Pour la première (La Villette à Saint-Jean-

W1055020) -circuité actuel), nous avons utilisé 

une chronique disponible de débits journaliers mesurés avant aménagement, allant du 20/07/2000 au 

19/01/2016 (débits notés Q_villette_obs ci-après), qui contient des données manquantes et des 

incertitudes de mesures (https://hydro.eaufrance.fr), notamment en période de gel (typiquement de 

décembre à f W1055030

mesurés du 01/02/2020 au 22/05/2022 

(Q_endroit_obs), sans données manquantes. 

 

 

2.4.2. Simulations hydrologiques au niveau des stations hydrologiques 

 

Le modèle hydrologique semi-distribué J2000 (Krause, 2002 ; Nepal et al., 2014) a été mis en 

-  les débits journaliers au niveau des 

deux stations hydrologiques du 01/01/1995 

au 31/07/2020 (Q_villette_mod et Q_endroit_mod). 

es par la superposition de données 

-

de France) (e.g. température de l'air, précipitations 

potentielle journalière (calcul avec la formule de Penmann-Monteith) dans le modèle hydrologique 
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permet ensuite de quantifier le débit dans une HRU donnée et dans chaque tronçon de rivière. Le modèle 

J2000 prend en compte la dynamique des glaciers (module ALPGM, Bolibar et al., 2020) et les 

processus d'accumulation, de stockage et de fonte de la neige. La fonte de la neige repose sur une 

approche en degrés-jours et un paramètre associé (Hock, 2003). Dans les simulations utilisées dans cette 

étude, un paramètre de degré-jour pour la neige et la glace a été calibré en utilisant le débit observé à 

- -à-dire au niveau de la station de La Villette 

(Figure 1). Pour la calibration et l'évaluation du modèle, nous avons utilisé les scores d'efficacité de 

Kling-Gupta (KGE ; Gupta et al., 2009). Les meilleures performances en matière de débits journaliers 

ont été obtenues avec un facteur degrés-jours de 2.66 mm/°C/d pour la neige et 4 mm/°C/d pour la glace 

 

 

Afin de valider les simulations hydrologiques issues du modèle J2000, nous avons utilisé les 

ervation disponibles pour nous assurer que le modèle hydrologique 

reproduit correctement les courbes de débits classés observées sur l . Pour cette vérification, nous 

avons pris dates pour lesquelles des observations étaient disponibles. Plus 

de débits classés de Q_endroit_mod et Q_endroit_obs du 01/02/2020 au 31/07/2020 sans données 

manquantes. 

 

 

2  

 

La structure des communautés de macroinvertébrés observées dans un tronçon de rivière ne 

résulte pas uniquement , mais également de 

de ce tronçon et de la dynamique des populations. Ainsi, afin de caractériser 

disponible pour les macroinvertébrés, nous avons utilisé des débits classés sur une ou plusieurs années. 

En particulier, les quantiles de bas débits présents plusieurs semaines par an, tels que le Q95 (débit 

journalier dépassé 95% du temps) ou le Q80 (débit journalier dépassé 80% du temps), ont été utilisés 

ave

écologiques liés aux aménagements (Lamouroux et al., 1999 ; Lamouroux & Olivier, 2015b ; Mérigoux 

et al., 2015). Dans cette étude, nous avons utilisé le Q95, co Miguel et al. (2016) 

concernant les modifications d'habitat des poissons du bassin-versant de la Seine. 

 

Afin de s deux sites AMONT_Z10 et AVAL_Z11, 

avec et sans aménagement, nous avons utilisé les Q95 interannuels calculés sur la plus longue période 

possible. Pour cela, nous avons utilisé les simulations hydrologiques issues du modèle J2000 (du 
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01/01/1995 au 31/12/2019), les seules à couvrir une longue période et sans données manquantes. Pour 

la situation sans aménagement (Q95_naturel), nous avons considéré que : Q_endroit_mod = 

Q_AMONT_Z10 = Q_AVAL_Z11,  s hydrologiques significatifs entre les deux 

sites AMONT_Z10 et AVAL_Z11. Pour la situation avec aménagement (Q95_influencé), la courbe de 

débits classés au site AVAL_Z11 a été reconstituée au vu du cahier des charges de la centrale. 

 

Par ailleurs, afin de vérifier si 

macroinvertébrés était particulière, ce qui pourrait également expliquer des différences de structure des 

1/2017 au 31/10/2018 pour les 

échantillonnages réalisés avant la mise en service de la centrale hydroélectrique (Q95_avant), et du 

01/05/2019 au 30/04/2020 pour les échantillonnages réalisés après la mise en service (Q95_après)). Les 

dates de début et de fin de ces périodes ont été fixées pour couvrir une année entière, tout en prenant en 

31/07/2020), la date de la 

nages (Figure 2b). 

 

 

2.5.  : effet aménagement et différences entre 

sites 

 

Les VH du site AVAL_Z11 ont été calculées aux Q95_naturel (VH_naturel) et Q95_influencé 

AMONT_Z10 ont été calculées au Q95_naturel (VH_AMONT) et comparées avec celles du site 

AVAL_Z11 (VH_naturel) pour discuter des différences inter-sites. Ces calculs ont été réalisés pour les 

taxons 

lesquels un modèle de préférences hydrauliques a été développé par Becquet et al. (under review) en 

Forcellini et al. (2022) 

variations de VH dans le tronçon court- VH_aménagement) ont été 

exprimées en variations relatives pour chaque taxon, calculées par : 

  

Les taxons modélisés ont ensuite été distingués en trois en se basant sur les résultats 

du site AVAL_Z11 : les rhéophiles+ (

mise en débit réservé : < -15%), les rhéophiles (0% >  -15%) 

et les limnophiles  0%). De la même façon, les variations de VH entre les deux 

sites au Q95_naturel ( VH_site) ont été exprimées par : 
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2.6. Communautés observées sur les sites avant et après aménagement 

 

rès la mise en 

service de la centrale hydroélectrique, ainsi que les différences de structure des communautés entre sites, 

 abondances 

observées des taxons de macroinvertébrés (en colonnes) lors des 26 campagnes (13 dates × 2 sites, en 

lignes). Les abondances des taxons par site ont été préalablement transformées en log-abondance 

(log(1+abondance)), pour se rapprocher de  les 

campagnes ont été distinguées en quatre groupes : amont/avant, amont/après, aval/avant, et aval/après, 

montrant les scores des campagnes des quatre groupes au cours du temps ont été établis afin de détecter 

(effet Moran ; Moran, 1953). 

 

limnophiles ont été identifiés sur la carte factorielle. Par ailleurs, des graphes montrant la moyenne des 

log-abondances des taxons rhéophiles+, rhéophiles ou limnophiles au cours du temps et entre sites ont 

analyses ont été effectuées avec le logiciel R (version 3.6.1, R Core Team, 2019), et le 

package ade4 (Dray, Dufour & Chessel, 2007). 

 

 

3. Résultats 

 

3.1. Caractérisation hydrologique 

 

3.1.1. Validation des simulations hydrologiques issues du modèle J2000 et régime 

 

 

20/07/2000 au 19/01/2016, avec données 

manquantes), les débits simulés par J2000 et ceux observés au niveau de la station hydrologique de la 

Villette étaient comparables (Appendice S2, Annexe 4), par exemple en termes de débit moyen 

(Q_villette_mod = 2.00 m3 s-1 ; Q_villette_obs = 1.88 m3 s-1) ainsi que de quantile de bas débit 

(Q95_villette_mod = 0.49 m3 s-1 ; Q95_villette_obs = 0.41 m3 s-1). Il en est de même pour la station de 

rvation plus courte (Appendice S3, Annexe 4 ; débit moyen 
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Q_endroit_mod = 3.19 m3 s-1 ; débit moyen Q_endroit_obs = 2.79 m3 s-1 ; Q95_endroit_mod = 1.22 m3 

s-1 ; Q95_endroit_obs = 1.02 m3 s-1). 

 

-

présente, au niveau des sites étudiés, un régime hydrologique dominant de type pluvio-nival, avec une 

augmentation des débits au printemps (fonte des neiges) et 

) 

(Annexe 4

modélisé du 01/01/1995 au 3 s-1, avec une 

forte variabilité journalière (min = 0.24 m3 s-1, max = 21.81 m3 s-1), à laquelle 

infra-journalières liées à , avec des débits 

-midi. Par exemple, le 23/05/2020, la station 
3 s-1 à 7 h, à 9.95 m3 s-1 à 17 h.  

 

 

 

 

Le Q95 interannuel calculé par J2000 sur le plus  possible (du 

01/01/1995 au 31/12/2019) était de 0.40 m3 s-1, valeur supérieure aux débits réservés fixés par la centrale 

hydroélectrique (0.16 ou 0.27 m3 s-1

au niveau du site AVAL_Z11 (dans le tronçon court-circuité) est fortement modifiée, comme le montre 

la courbe des débits classés interannuelle basée sur les simulations du 01/01/1995 au 31/12/2019 (Figure 

3, ligne bleue). Le Q95_influencé est égal au débit réservé le plus bas, de 0.16 m3 s-1. 

 

avant la mise en 

service de la centrale hydroélectrique (du 01/11/2017 au 31/10/2018) était proche de la courbe des débits 

classés interannuelle (Q95_avant = 0.36 m3 s-1 ; Figure 3). En revanche, la courbe des débits classés 

pendant la période 

0.91 m3 s-1  après la mise en service de la 

centrale ont donc été réalisées pendant une année globalement plus humide que la moyenne. Néanmoins, 

les débits restent largement plus faibles dans le tronçon court-circuité que naturellement (Figure 3). 
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sites 

 

Au Q95_naturel, la vitesse moyenne du tronçon prédite au niveau du site AMONT_Z10 (0.27 

m s-1) était légèrement supérieure à celle prédite au niveau du site AVAL_Z11 (0.25 m s-1), et la hauteur 

moyenne prédite du site AMONT_Z10 (17 cm) était inférieure à celle du site AVAL_Z11 (25 cm). Au 

Q95_influencé, la vitesse moyenne du site AVAL_Z11 baisse à 0.14 m s-1, et sa hauteur moyenne baisse 

à 21 cm. 

 

réalisés sur 16 taxons de macroinvertébrés 

présents dans le tronçon court-circuité (Tableau 3). Parmi eux, 10 sont basés sur les modèles biologiques 

de préférences hydrauliques spécifiques des milieux alpins développés par Becquet et al. (under review), 

et six utilisent par défaut les modèles développés par Forcell

modèles de Forcellini et al. (2022) se justifie par une bonne transférabilité, en général, des modèles de 

Figure 3 : Comparaison des courbes de débits classés basées sur les simulations issues du modèle hydrologique J2000. 
En bleu : courbe des débits classés interannuelle (du 01/01/1995 au 31/12/2019) sans aménagement (Q_endroit_mod = 
Q_AMONT_Z10 = Q_AVAL_Z11). En marron : courbe des débits classés interannuelle (du 01/01/1995 au 31/12/2019) 
reconstituée avec aménagement (Q_AVAL_Z11). En gris clair : courbe de débits classés sur la période avant mise en 
service de la centrale hydroélectrique (du 01/11/2017 au 31/10/2018). En gris foncé : courbe de débits classés sur la 
période après mise en service de la centrale hydroélectrique (du 01/05/2019 au 30/04/2020). Barre verticale : Q95. 
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eview). Néanmoins, les modèles de 

Force

nécessairement développés avec les mêmes espèces que celles échantillonnées ici.  

 

Au niveau du site AVAL_Z11, les VH au Q95_naturel étaient comprises entre 0.02 (Nemoura 

spp.) et 0.79 (Orthocladiinae) (moyenne de 0.32 ± écart-type de 0.22). Les variations de VH liées à 

-33.80% et 39.08% (Tableau 3). Sept 

taxons appartenaient à la guilde rhéophiles+ -15%), dont trois Ephemeroptera 

(Baetis alpinus (Pictet, 1843), Rhithrogena delphinensis (Sowa & Degrange, 1987) et Rhithrogena spp.), 

trois Diptera (Diamesinae, Liponeura spp. et Simuliidae) et Nemoura spp. (Plecoptera) (Figure 4, 

Table -15%), dont 

deux Plecoptera (Leuctra spp. et Protonemura spp.), deux Diptera (Orthocladiinae et Psychodidae) et 

Rhyacophila spp. (Trichoptera). Enfin, les quatre taxons appartenant à la guilde limnophiles 

(  0%) étaient des Diptera (Corynoneura spp., Dicranota spp., Eriopterini et 

Tanytarsini). 

 

 

Tableau 3  : pertes de VH dans le 
tronçon court-  : modèle 
de préférences hydrauliques issus de Forcellini et al. (2022). 

 Taxons   

Rhéophiles+ 

Baetis alpinus -20,38 -10,90 

Diamesinae -17,96 -9,99 

Liponeura spp. -23,49 -14,11 

Nemoura spp. * -33,80 -21,71 

Rhithrogena delphinensis -32,12 -18,97 

Rhithrogena spp. * -27,00 -15,82 

Simuliidae -17,85 -10,41 

Rhéophiles 

Leuctra spp. * -12,81 -6,93 

Orthocladiinae * -8,63 -4,35 

Protonemura spp. -7,33 -4,80 

Psychodidae * -12,63 -5,52 

Rhyacophila spp. -13,23 -7,50 

Limnophiles 

Corynoneura spp. 20,34 10,25 

Dicranota spp. 20,66 10,36 

Eriopterini * 39,08 19,28 

Tanytarsini 30,66 15,15 
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Au niveau du site AMONT_Z10, les VH au Q95_naturel étaient comprises entre 0.02 (Nemoura 

Tableau 3) sont négatives pour les taxons rhéophiles, ce qui indique que ces taxons ont des VH plus 

 les espèces limnophiles. Néanmoins, en valeur 

entre sites restent inférieures à 22%. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

3.3. Communautés observées sur les sites avant et après aménagement 

 

Sur les 26 campagnes, 3,297 individus de macroinvertébrés ont été identifiés, appartenant à 97 

Chironomidae), suivi des ordres Plecoptera (12%), Ephemeroptera (11%) et Trichoptera (0.9%). 

 

hydraulique FSTress au niveau du site 

(rouge : rhéophiles+, bleu : rhéophiles, vert : limnophiles). 
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la variabilité des communautés observées. Les taxons 

ont tous des scores négatifs sur 

entre sites et entre avant et après la mise en service de la centrale hydroélectrique. Les abondances 

observées dans le site AVAL_Z11 (Figure 5a, ellipses marrons) sont plus faibles que dans le site 

les abondances sont plus faibles après la mise en service de la centrale Figure 5a, ellipses claires) 

temporelles des scores des sites AMONT_Z10 et AVAL_Z11 sur ce premier axe (Figure 2b) semblent 

synchrones, et peu liées aux saisons (e.g. les échantillonnages en mai peuvent avoir des scores très 

différents). Les moyennes de log-abondances par guilde (rhéophiles+, rhéophiles ou limnophiles) sur 

les sites AMONT_Z10 (Figure 2c) et AVAL_Z11 (Figure 2d) confirment une synchronie partagée par 

rhéophiles+ et rhéophiles. On note également que les taxons rhéophiles sont moins abondants que les 

autres, en particulier dans le site AMONT_Z10 (Figure 2c). 

 

en service de la centrale (Figure 5a), et reflète donc des différences de structure des communautés 

temporelles, entre campagnes. Les campagnes avec des scores positifs ont des abondances plus fortes 

de Simuliidae et Rhithrogena spp. et moins fortes de Diamesinae et Leuctra spp., et inversement pour 

les campagnes avec des scores négatifs. Les variations temporelles des scores des sites AMONT_Z10 

et AVAL_Z11 sur ce deuxième axe (Figure 2e) semblent également synchrones, mais, pour cet axe, sont 

influencées par les saisons (e.g. sco tifs pour les 

 

 

Les taxons appartenant à la guilde rhéophiles+ (en rouge sur les Figures 4 et 5b), rhéophiles (en 

bleu) ou limnophiles (en vert) ont été identifiés sur la carte factori  trois 

la guilde des limnophiles. En revanche, ce sont surtout les taxons rhéophiles+, puis les rhéophiles, qui 

influencen

deux à la guilde rhéophiles+. 
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(bleu foncé), amont/après (bleu clair), aval/avant (marron foncé) et aval/après (marron clair). (b) Carte 
factorielle des taxons de macroinvertébrés dont la valeur absolue des scores est supérieure ou égale à 0.1 

rhéophiles, vert : limnophiles). 

162



CHAPITRE 3 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 2 : (a) Hydrogramme des simulations issues du modèle hydrologique J2000 (ligne bleue pleine, 
Q_endroit_mod, du 01/05/2018 au 31/07/2020) et des débits observés au niveau de la station hydrologique 

obs, du 31/07/2020 au 01/01/2022). Lignes marron : 
hydrologie influencée correspondante reconstituée dans la station aval. Les barres verticales indiquent les 

amont/avant, bleu clair : amont/après, marron foncé : aval/avant, marron clair : aval/après). Les scores 
sur cet axe ont été inversés, afin que les scores positifs correspondent aux abondances fortes. (c) et (d) 
Moyennes des log-
limnophiles) au cours du temps au niveau des sites AMONT_Z10 (c) et AVAL_Z11 (d). (e) Scores des 
c  
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4. Discussion 

 

4.1. Synthèse 

 

distributions de contraintes au fond à différents débits sur le tronçon, avec les modèles biologiques alpins 

de Becquet et al. (under review), peut être faite avec des mesures de terrain peu coûteuses réalisées à 

 de prendre en compte les 

exigenc

 

 

se de la structure des communautés met en évidence, par 

court-circuité) quelle que soit la période (avant ou après la mise en service de la centrale 

hydro

(3) une baisse relative des abondances dans les deux sites étudiés, après la mise en service de 

 

 

s hydrau  indique que 

les taxons), mais supérieures aux différences observées entre sites. Ainsi, les variations hydrauliques 

peuvent expliquer les plus faibles abondances dans la station aval après la mise en service de la centrale, 

mais pas celles observées avant la mise en service. habitat rhéophiles pèsent de façon 

les changements de structure associés au second axe. 

 

 

4.2. Des différences entre sites inexpliquées : a-t-on un vrai « avant » ? 

 

 hydrauliques entre sites sont moins importantes que 

s 
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taxons rhéophiles sont plus abondants que les limnophiles (Figure 2c, 2d). Néanmoins, ces différences 

restent faibles. 

 

 la mise en service de la centrale sont 

probablement expliquées par un effet des travaux

échantillonnages biologiques. Bien que temporaires, les travaux de construction de la centrale ont pu 

engendrer des perturbations directes (engins de chantier) et indirectes (transport solide, variations de 

débits) perturbant les communautés benthiques de la station aval. Par exemple, les fortes concentrations 

en sédiments fins qui est généralement défavorable pour 

ecquet et al., in press ; Castella et al., 2001). 

 

 

4.3. Des différences entre sites probablement dues à la centrale 

 

Concernant les différences 

ie dues à la réduction des débits. En effet, la réduction concerne 

particulièrement les guildes rhéophiles (Figure 2b, 2c). Néanmoins les limnophiles ne semblent pas être 

favorisés. Ainsi, un effet temporaire des travaux encore visible après la mise en service de la centrale 

(Morandi et 

al., 2014 ; Lamouroux et al., 2015a) et un nombre de campagnes insuffisant avant et après restauration 

(manque général de suivis long-

identifier la part des effets transitoires liés aux travaux, par rapport à la part des effets liés à la réduction 

des débits. 

 

 pourraient également contribuer aux baisses de 

 du régime thermique 

(Olden & Naiman, 2010) . Bien que ponctuelles, ces 

opérations peuvent avoir des conséquences importantes sur la biodiversité aquatique (Quadroni et al., 

2016 ; Gabbud et al., 2019). La poursuite des suivis pourrait également permettre de mieux identifier 

ces effets. 
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4.4. Des variations temporelles synchrones entre campagnes : effets probables de 

 

 

Au-delà des différences de communautés observées entre sites et entre périodes (avant/après), 

de fortes variations temporelles dans la structure des communautés de macroinvertébrés sont observées 

entre les campagnes. Ces variations semblent synchrones entre les sites amont et aval, suggérant des 

effets environnementaux communs (Moran, 1953). Bien que le nombre réduit de campagnes ne permette 

caractéristiques hydrologiques et thermiques pendant ou précédent les campagnes soient responsables 

de ces variations. 

 

Les 

sont pas saisonnières. Ainsi, elles ont probablement une origine hydrologique dont les détails restent à 

abondances plus grandes de Diamesinae et Leuctra spp. en hiver, et plus faibles de Simuliidae et 

Rhithrogena spp.. Les deux premiers taxons étant inféodés aux eaux plus froides, cela suggère un effet 

des variations du régime thermique. 

 

ivis sur le long-terme, afin de bien identifier les effets des aménagements 

ou de restauration (Cauvy-Fraunié et al., 2020)

hydrologiques et thermiques 

dans les études de débits écologiques (Lamouroux et al., 2018). Néanmoins, dans le cas présent de 

 

 

 

4.5. Applications et perspectives 

 

Cette étude est la première à mettre 

aux rivières alpines, en se basant sur les macroinvertébrés et les contraintes au fond de leurs 

microhabitats. Les modèles hydrauliques utilis

de 1 m à 30 m de large. De même, les modèles biologiques utilisés ici sont transférables sur une large 

 avec 

https://habby.wiki.inrae.fr/), dont une prise en main est proposée lors des 
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faciliter ière apiscicole

hydrauliques pourront également être utilisés afin de prévoir les effets attendus du changement 

climatique (et des modifications hydrologiques associées) sur la quantité et qualité des habitats 

hydrauliques 
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1.  : des écosystèmes particuliers 

 

1.1. Communautés alpines de macroinvertébrés et principaux facteurs de 

contrôle 

 

Précédemment, les nombreuses études analysant la distribution des communautés alpines de 

macroinvertébrés en fonction des conditions environnementales se sont basées sur des descripteurs 

géographiques (e.g. influence glaciaire, altitude ; Jacobsen et al., 2014 ; Scotti et al., 2019), qui intègrent 

contrairement aux 

effets indirects des descripteurs géographiques plus larges, la compréhension des effets directs des 

variables descriptive  sur les macroinvertébrés est essentielle pour prédire leurs 

réponses aux altérations hydrologiques (Statzner, Gore & Resh, 1988 ; Huang & Frimpong, 2016). 

pourquoi ma thèse vise à comprendre plus finement les processus qui structurent la distribution spatiale 

des communautés benthiques 

microhabitat. 

 

Figure 1 : Torrent de l'Arvan (par drône), Saint-Jean-  
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Néanmoins, la première étude de ma thèse (Chapitre 1 partie 1), réalisée à la fois à grande échelle 

(trois bassins-versants) et forte résolution spatiale (66 sites) a permis de corroborer les résultats des 

études précédentes, en identifiant des patterns communs de distribution des communautés de 

macroinvertébrés entre les trois bassins- des couvertures glaciaires 

différentes (entre 3.3% et 30.4% de couverture glaciaire). Ainsi, nous avons mis en évidence le même 

pattern longitudinal le long des rivières glaciaires, que ce soit sous des petits (e.g. glaciers du Génépy 

(1.4 km² en 2015 ; Paul et al., 2020) ou de la Masse (0.2 km²), Vanoise) ou des grands glaciers (e.g. Mer 

r & Petts, 1994). 

Conformément au modèle de Milner et al. (2001) (cf. Introduction partie 1.3.2.1.), la sous-famille des 

Diamesinae (Diptera) a été identifiée comme dominante en sortie de glaciers où les rivières présentent 

des températures très faibles, des débits estivaux élevés ainsi que des fortes vitesses d'écoulement (Lods-

Crozet et al., 2001 ; Füreder & Niedrist, 2020) Dictyogenus spp. 

(Plecoptera), Rhithrogena spp. et Baetis alpinus (Pictet, 1843) apparaissent, également associés à ces 

conditions environnementales typiques des eaux de fonte glaciaire. Encore plus en aval, les conditions 

environnementales deviennent favorables à la présence de communautés plus diversifiées (augmentation 

- turbidité, 

diminution des variations mensuelles de débits. Cela induit une abondance plus élevée des taxons 

Clinocerinae, Corynoneura spp., Simuliidae, Ceratopogoninae et Tanypodinae (Diptera). Par ailleurs, 

dans les trois bassins-versants que nous avons étudiés, la sous-famille des Orthocladiinae (Diptera) était 

-nival ou source). Les 

genres Baetis, Rhithrogena (Ephemeroptera) et Protonemura (Plecoptera), ont également été observés 

(Khamis et al., 2016)

espèces spécialistes, inféodées, dans notre étude, aux eaux de fonte, comme Rhithrogena delphinensis 

(Sowa & Degrange, 1987) et Rhithrogena alpestris (Eaton, 1885).  

 

 Cette étude est la première à analyser simultanément des variables hydrologiques, hydrauliques 

et physico-chimiques pour expliquer la structure des communautés de macroinvertébrés en se basant sur 

trois bassins-versants alpins sous influence glaciaire et 66 rivières présentant un gradient de conditions 

environnementales si prononcé. Cela nous a permis de tester la contribution relative de chacune des 11 

bassin- es de chaque type (hydrologiques, hydrauliques 

et physico-chimiques) jouent un rôle important dans la composition des communautés. En particulier, 

nous avons montré 

taxons mo (Castella et al., 2001) et indique un 

effet négatif de la matière en suspension (MES) sur la faune benthique, qui, en réduisant la pénétration 
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de la lumière dans la colonne d'eau, limite la production primaire (Bilotta & Brazier, 2008) et impacte 

donc négativement les macroinvertébrés qui se nourrissant de biofilms comme Baetis alpinus (Schmidt-

Kloiber & Hering, 2015). De plus, les fortes concentrations de MES affectent également les organismes 

filtreurs tels que les Simuliidae en obstruant leurs organes filtrant (Cauvy-Fraunié & Dangles, 2019). 

Par ailleurs, nous avons 

deux autres facteurs environnementaux les plus structurant (impactant négativement ou positivement 

et des habitats 

bassin-versant (Fornaroli et al.

également un rôle important dans la structure des communautés benthiques alpines, influençant 

es). 

 

 

sont parmi les variables les plus structurantes du peuplement benthique dans les bassins-versants de 

montagne. Néanmoins, nous pourrions aussi tester 

-

versant. En particulier, la matière organique autochtone constituant une ressource essentielle pour les 

-dessus de la limite des arbres (Fenoglio et al., 

2014) (McKernan, 

Cooper & Schweiger, 2018), il serait intére effet de la concentration en matière 

organique sur ces mêmes taxons afin de le comparer à celui des autres variables étudiées. Cela 

permettrait notamment de tester si les taxons négativement impactés par la turbidité le sont en raison 

une diminution de la production primaire (donc de quantité de nourriture disponible), ou plutôt en 

ou digestif). 

 

 

1.2. Importance de  

 

Comme illustré dans la deuxième étude de ma thèse (Launay et al., 2021 ; Chapitre 1 partie 2), 

 taxonomie potentiellement compliquée liée à des critères morphologiques 

dividu entre lame et 

lamelle pour son observation au microscope (grossissement 200X). Un autre exemple que Rhithrogena, 

la différenciation entre les espèces Baetis alpinus et Baetis melanonyx (Pictet, 1843), toutes deux 

s, nécessite une observation de la tête de chaque individu au 
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palpes maxillaires (Figure 

2 ; Eiseler, 2005). De plus, les clés de détermination sont en évolution permanente, ce qui nécessite de 

veiller à ce que les critères que nous utilisons soient à jour par rapport à ceux décrits dans la littérature. 

 

 

 
Figure 2 : (A) Individu entier de Baetis alpinus dans son milieu naturel (B. Launay), (B) Maxillaires et palpes maxillaires de 
Ba
(Eiseler, 2005 ; grossissements non précisés) 

 

L ues qui 

analysent le peuplement benthique. 

malheureusement rarement réaliste/réalisée, ce qui complexifie la comparaison de résultats entre 

plusieurs études présentant des différences de résolution taxonomique. Les préférences 
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 détection de préférences 

Orthocladiinae. Dans la première étude (Chapitre 1 partie 1), cette sous-famille a également été observée 

ions des patterns différents en 

Rhithrogena spp. a été observé dans 

Rhithrogena delphinensis 

 partie 1.3.2.2.), qui ne nécessitent 

-Jean-

Rhithrogena delphinensis 

(1) rare puisque uniquement recensée dans le massif des Arves, le massif des Grandes Rousses et en 

bordure nord des Écrins (Chapitre 1 partie 2), et (2) très rhéophile et donc négativement impactée par 

macroinvertébrés, qui con

 

 

 

1.3. Préférences hydrauliques des macroinvertébrés alpins 

 

 thèse (Chapitre 1 partie 1), les variables 

hydrauliques jouent un rôle important dans la structure des communautés alpines de macroinvertébrés à 

ssin-

permis de montrer que 63% des 41 taxons modélisés présentent effectivement une réponse significative 

à au moins une des quatre variables hydrauliques testées (vitesse 

alpines (i.e. avec une abondance totale supérieure à 100 individus dans la première étude, Chapitre 1 

partie 1). Grâce aux prélèvements de macroinvertébrés et mesures hydrauliques (Figure 3) réalisés dans 

150 microhabitats parmi 5 rivières alpines présentant des conditions environnementales variées, cette 

étude est la première à avoir adapté les courbes de préférences hydrauliques des macroinvertébrés aux 

courbes de préférences hydrauliques pour les taxons clés rencontrés uniquement dans les rivières 

alpines. 
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Comme observé par Forcellini et al. (2022) 

p  des 41 taxons modélisés 

sélectionnent la contrainte au fond de leur microhabitat de façon à la fois significative et cohérente entre 

indiquant un bon degré de transférabilité de ces préférences 

hydrauliques (Lamouroux et al., 2013). Ce résultat est confirmé par la faible amélioration des modèles 

similarité des réponses à la contrainte au fond observées entre les rivières alpines et de plaine (Forcellini 

et al., 2022) pour les taxons communs. Ainsi, le chapitre 2 de ma thèse confirme aussi le bon degré de 

transférabilité de la sélection du microhabitat hydraulique par les macroinvertébrés entre tous les types 

de cours d'eau, pour les taxons communs. 

 

Néanmoins, les résultats de cette étude montrent aussi quelques différences dans la réponse des 

 communs, nous avons obtenu des préférences moyennes pour la contrainte au fond 

légèrement (mais régulièrement) plus faibles 

probablement par les caractéristiques environnementales particulières des rivières alpines, notamment 

des rivières glaciaires associées à des fortes concentrations en MES. Ces dernières pouvant abraser les 

individus, les faire dériver, ou colmater leurs organes de filtration (Milner et al., 2001 ; Gibbins, Batalla 

& Vericat, 2010 ; Cauvy-Fraunié et al., 2015), les taxons rhéophiles pourraient ainsi sélectionner des 

significatives à la contrainte au fond, contrairement à ce qui a été observé en plaine. Mis à part des 

différences liées à la résolution taxonomique comme évoqué précédemment (cf. 1.2.), cela peut 

Rhithrogena spp., pourraient, en plaine, sélectionner 

des microhabitats tur

tionner des habitats turbulents. La 

une affectation de la sélection du microhabitat hydraulique par des covariables plus importantes, telles 

e concentration en MES. Cette dernière peut en effet empêcher le développement de biofilms 

par abrasion (Francoeur & Biggs, 2006), privant ainsi de nourriture les macroinvertébrés qui se 

nourrissent de matière organique autochtone tels que Isoperla spp., Nemoura spp., Protonemura nitida 

(Pictet, 1835) ou Leuctra spp. (Tachet et al., 2010). 

 

Ainsi, les chapitres 1 et 2 de ma thèse ont permis de caractériser les liens entre les conditions 

environnementales et la structure des communautés de macroinvertébrés dans les bassins-versants 

alpins, ainsi que de mieux comprendre les processus par lesquels les taxons sélectionnent un habitat (ou 
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-versants (notamment en termes 

ats physiques) nous permet à présent de prévoir comment les altérations 

hydrologiques engendrées par le changement climatique (cf. Introduction partie 2.1.) et les prélèvements 

de bassins-versants alpins. 

 

                
     XX 

                

 

 

 

B A 

C D

Figure 3 : (A) et (B) Mesure de la contrainte au fond en utilisant des « Fliesswasserstammtisch-hemispheres » 
(hémisphères HFST), développées par Statzner & Müller (1989). Ces hémisphères, numérotées de 0 à 24, 
présentant des formes identiques mais des densités différentes, sont tour à tour positionnées sur une plaque en 

sphère la plus dense déplacée 
par le courant est utilisé pour estimer la contrainte au fond (de 0.77 à 712 N.m-2). (C) Prélèvements de 
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2. Impacts des altérations hydrologiques 

 

Une des perspectives majeures de ma thèse est de contribuer aux estimations des impacts 

écologiques du changement climatique. Dans les Alpes européennes, on prévoit une réduction de la 

couverture neigeuse entre 10 et 40% à l'horizon 2050, et entre 30 et 80% à la fin du siècle, selon les 

scénarios climatiques (IPCC, 2022). De même, il est prévu que 76 à 97% du volume actuel des glaciers 

alpins disparaisse au cours de ce siècle (Beniston et al., 2018). Le retrait glaciaire engendré par le 

le bassin-

 à effet de serre RCP8.5  ; IPCC, 2022) entre 2004 

(Laurent et 

al., 2020). Dans le bassin-  glaciaire est plus faible, la superficie du 

glacier de Saint-

les glaciologues observent déjà une diminution de la fonte moyenne estivale pour 

surface du glacier de Saint-Sorlin au cours de la période 1996-2012 (Cauvy-Fraunié et al., 2022). 

 

 

décennies, nous avons réalisé des simulations hydrologiques préliminaires au niveau de trois sites du 

bassin- an (Z3 forte influence glaciaire, Z10 faible influence glaciaire (et amont de la 

-Jean- -nival ; voir 

localisation des sites dans le chapitre 1 partie 1) pour la période 1995 - 2100. Ces simulations ont été 

réalisées à partir du modèle hydrologique semi-distribué J2000 (Krause, 2002 ; Nepal et al., 2014) et en 

dans le chapitre 3 a été appliquée, avec les mêmes partenaires scientifiques, en utilisant les projections 

climatiques de température et de précipitation issues du modèle GCM-RCM CLMcom-CCLM4-8-

17_CNRM-CERFACS-CNRM-CM5 (i.e. le modèle le plus proche de la moyenne d

modèles GCM-RCM) et le scénario climatique RCP8.5 ; disponible dans le jeu de données 

ADAMONT ; Cauvy-Fraunié et al., 2022 ; Verfaillie et al., 2017).  

 

À partir des chroniques de débits couvrant la période 1995 - 2100, nous avons considéré deux 

périodes : actuelle (2005 - 2025) et future (2080 - 2100).  Pour ces deux périodes, les moyennes (sur 20 

 moyen » pour 

Suivant la démarche de définition de débits écologiques 

préconisée au niveau national (Lamouroux et al., 2018)
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des altérations hydrologiques prévues sur chacun des sites. Dans un second temps, en ce qui concerne 

les habitats hydrauliques disponibles pour les macroinvertébrés à bas débits (cf. Chapitre 3) pour chaque 

période × site

fréquence) des contraintes au fond locales en fonction du débit. 

ne valeur 

Lamouroux et al., 1992 ; Mérigoux et al., 2015). Similairement à la méthode 

utilisée dans le chapitre 3, les VH actuelles et futures ont été calculées aux Q95 (débit journalier dépassé 

95% du temps) actuels et futurs. 

dèle de préférences 

hydrauliques (issu de Becquet et al., under review ou Forcellini et al., 2022). 

 

fortement modifiés entre la période actuelle (2005 - 2025) et future (2080 - 2100), quels que soit le type 

contribution en eau de fonte glaciaire à partir de 2074, ce qui signifie que la période future (2080 - 2100) 

c

glaciaire, comme Z3 dans le bassin-

va engendrer des modifications significatives du régime hydrologique. En effet, le module du site Z3 

varie de 0.68 à 0.53 m3 s-1 entre les deux périodes, et nous observons une diminution drastique du débit 

 de la 

actuelle et future, la valeur du Q95 est similaire (0.03 m3 s-1

Cela induit des changements importants dans la saisonnalité des débits 

(modélisées pour 6 taxons). 

 

Au niveau du site Z10 à faible influence glaciaire (Figure 4B), nous observons des modifications 

hydrologiques entre les périodes actuelle et future similaires à celle observées pour le site Z3 à forte 

influence glaciaire, à savoir une diminution du débit estival (bien que moins marquée) et une 

augmentation du débit hivernal (bien que plus forte). De même, le débit 

ous observons aussi une réduction marquée des débits printaniers de fonte nivale 

(entre mai et juillet). Entre 2015 et 2090, le module a varié de 1.67 à 1.51 m3 s-1 et le Q95 a diminué de 

54%. Cette réduction du Q95 (de 0,18 à 0.09 m3 s-1) entraine pour ces débits une réduction de 0.06 m s-

1 de vitesse moyenne dans le tronçon et de 3 cm de hauteur moyenne. 

hydrauliques, au Q95, nous modélisons une diminution de valeurs 
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moyenne (3 taxons modélisés : Orthocladiinae, Diamesinae et Rhithrogena spp.). À titre de 

hapitre 3) montrait que la mise en débit réservé entraînait 

une diminution de 22.8% en moyenne pour ces mêmes taxons. Ainsi, il est probable que le changement 

s 

généralisés sur le bassin-versant. Par ailleurs, les modifications hydrologiques liées au changement 

Au niveau de la centrale hydroélectrique de Saint-Jean-

la centrale (Chapitre 3), la production en énergie sera fortement affectée de mai à novembre (Cauvy-

Fraunié et al., 2022). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 4 : Débits journaliers moyens de trois sites du bassin-
hydrologique J2000 (A. Lemoine) pour deux périodes de 20 ans : période actuelle (2005-2025 en bleu) 
et période future (2080-2100 en marron). (A) site Z3 actuellement à forte influence glaciaire, (B) site 
Z10 à faible influence glaciaire, (C) site Z16 pluvio-nival.  

A

 
B

C 

B 
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Pour le site pluvio-nival Z16 (Figure 4C), le module diminue également, de 0.28 m3 s-1 en 2015 

à 0.27 m3 s-1, lié majoritairement à une forte diminution des débits de fonte nivale au printemps 

va  moyenne (7 taxons modélisés : Orthocladiinae, Simuliidae, 

Liponeura spp., Baetis alpinus, Protonemura spp., Diamesinae et Baetis spp.). 

 

ydrologiques 

une augmentation des débits hivernaux. Enfin, pour les cours 

 nombreux 

effets sur les communautés aquatiques. 

 

Premièrement, la diminution du débit (global et à certaines périodes) se traduit par des 

répercutant sur les communautés alpines de macroinvertébrés. 

Les modèles de préférences hydrauliques développés dans le chapitre 2 permettent de préciser les effets 

 

les plus affectés seront les 23% des 39 taxons de macroinvertébr

Rhithrogena delphinensis, Epeorus alpicola (Eaton, 1871), Baetis alpinus, Diamesinae, Liponeura spp., 

Simuliidae, Protonemura spp. et Rhyacophila 

modification de la contribution en eau de fonte (due au retrait glaciaire et à la modification de la 

couverture de neige ; Matiu et al., 2021) tivement ces taxons via une diminution 

2007). Les mêmes taxons sont également affectés par la réduction des débits liée aux prélèvements 

es taxons limnophiles tels que les Limnephilinae, Corynoneura spp., Dicranota spp. 

ou Tanytarsini (Chapitre 2 ; Dolédec et al., 2007 ; Consoli et al., 2021) pourraient être favorisés. 

N ques entre 2015 et 2090 soit 

modélisée pour les sites Z16 (pluvio-nival) et Z10 (faible influence glaciaire), les changements 

impactant pour les macroinvertébrés. 

 

Globalement, les inversements de régimes hydrologiques et les modifications thermiques auront 

es. Si ces impacts restent à évaluer et discuter au vue du cycle de 
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vie des espèces, la première étude de ma thèse (Chapitre 1 partie 1) peut nous aider à les cerner. En effet, 

Protonemura nitida) est 

positivement corrélée aux forts débits estivaux ; ces taxons seront donc négativement impactés par la 

de l'abondance des taxons Nemoura spp., Rhyacophila spp. et hydracarina, que nous avons trouvés 

associés à des VCN30 élevés (débit minimum moyen sur 30 jours consécutifs). La diminution des bas 

(Paillex et al., 

2020), entraînant des changements dans la composition des communautés de macroinvertébrés et une 

diminution de la richesse taxonomique (Piano et al., 2019). Par ailleurs, les modifications hydrologiques 

induites par le changement climatique vont également générer une augmentation des températures de 

 et non glaciaires 

des Alpes autrichiennes, Niedrist & Füreder (2021) ont 

Baetis alpinus, Ceratopogoninae, 

Clinocerinae, Diamesinae et Crenobia alpina (Chapitre 1 partie 1), sont susceptibles d'être négativement 

impactés par le retrait glaciaire (Milner, Brown & Hannah, 2009). Aux plus hautes altitudes, certaines 

rivières pluvio-nivales et sources, présentant des températures froides, pourront constituer à court terme 

un refuge thermique pour ces espèces cryophiles, et en particulier les espèces inféodées aux rivières 

glaciaires, lorsque la glace aura complètement disparue (Muhlfeld et al., 2020). Enfin, les modifications 

hydrologiques induites par le changement climatique induiront probablement une modification de la 

 et des 

concentrations de sédiments fins (Milner et al., 2017 ; Cauvy-Fraunié & Dangles, 2019). 

 

Plus généralement, 

localement -

diversité ; Brown, Hannah & Milner, 2007), et composées de taxons plus généralistes (Jacobsen et al., 

2012). Ainsi, les taxons inféodés aux rivières glaciaires devront 

(Cauvy-Fraunié et al., 2014). Les taxons à la fois 

rhéophiles et Rhithrogena delphinensis) seront 

donc doublement impactés et méritent une attention particulière pour répondre aux enjeux de 

conservation de la biodiversité (IPBES, 2019). À -versant, -

temporelle des habitats  une diminution de la variabilité de la composition des 

communautés benthiques -diversité ; Cauvy-Fraunié et al., 2014). 
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Figure 5 : Glacier de Saint-Sorlin, Savoie, 07/2018 (S. Cauvy-Fraunié) 

 

modifications hydrologiques, physico-chimiques, hydrauliques et biologiques engendrées par le 

changement climatique (Meier et al., 2003). En effet, la diminution artificielle des débits dans un tronçon 

enne d'écoulement (Chapitre 3 ; Lamouroux, 

Souchon & Herouin, 1995), qui défavorise ainsi les taxons rhéophiles, dont certains sont probablement 

déjà défavorisés par le retrait glaciaire. De même, le changement de régime thermique engendré par la 

diminution artificielle de débit (Olden & Naiman, 2010) est susceptible de défavoriser les taxons 

cryophiles, eux aussi déjà défavorisés par les effets du changement climatique (retrait glaciaire et 

modification de la couverture neigeuse). Enfin, la présence de plusieurs aménagements dans le même 

bassin-

habitats aquatiques à plus large échelle (Monaghan et al., 2005)

les processus de d

du bassin-

plusieurs aménagements dans le même bassin-versant sur la métacommunauté (cf. Introduction partie 

1.3.1.). 
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impacts 

 

Comme évoqué en 

(ou de débits minimums biologiques dans le cas de 

 

modèles hydrauliques disponibles permettent de traduire des changements hydrologiques en 

modifications des conditions hydrauliques des microhabitats (e.g. Lamouroux et al. (1992) pour la 

contrainte au fond, ou Girard, Lamouroux & Mons (2014) pour la vitesse et la hauteur 

0 m de large. 

modèles de préférences hydrauliques développés dans le deuxième chapitre de ma thèse présentent un 

les taxons en commun). Ainsi, le couplage des modèles hydrauliques avec les courbes de préférences 

hydrauliques des macroinvertébrés constitue un outils simple et efficace pour estimer les débits 

 

 

oins 31% des taxons dominants de macroinvertébrés dans 

les rivières alpines présentent une sélection significative du microhabitat pour au moins une des quatre 

la contrainte au fond, de manière cohérente entre les rivières alpines, et avec les rivières de plus basse 

altitude étudiées par Forcellini et al. (2022). Pour ces taxons, les courbes de préférences hydrauliques 

 débits 

es taxons 

dominants des communautés alpines de macroinvertébrés répondent significativement à la contrainte au 

fond, de manière cohérente entre les rivières al modélisés dans les cours d'eau 

de plaine (Forcellini et al., 2022). Ainsi, pour ces taxons spécifiquement alpins, les courbes de 

préférences hydrauliques développées dans le chapitre 2 doivent être utilisé

, en se basant sur les macroinvertébrés et les 

contraintes au fond de leurs microhabitats, est illustrée par le chapitre 3 de ma thèse. Ils seront bientôt 

https://habby.wiki.inrae.fr/), dont une prise en main est 

Office Français de la Biodiversité et INRAE sur 

le thème des débits écologiques. 
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-Jean-

macroinvertébrés a été réalisé depuis 2019 à 

-Savoie), 

e fonte du glacier de Taconnaz et qui présente un substrat très mobile 

notamment en raison des avalanches particulièrement considérables et fréquentes dans cette vallée. La 

deuxième est située sur le torrent de Crévoux (Hautes- eau de fonte glaciaire 

et dont les communautés benthiques diffèrent légèrement de celles observées dans les bassins-versants 

étudiés en Haute-Savoie et Savoie (Dumarski, 2021

centrales hydroélectriques et de tester leur pertinence dans des contextes très différents de celui de 

 

 

s dans les rivières 

effets du changement climatique dans les scénarios de gestion des petites centrales hydroélectriques 

(Bombelli et al., 2019 ; Lemoine, 2021)

cryophiles et/ou 

alpins permettra une meilleure gestion de la ressource en eau en montagne afin de trouver les meilleurs 

compromis entre les différents usages et la protection des écosystèmes aquatiques. 
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Figure 6 : Prise d'eau de la centrale hydroélectrique de Saint-Jean- (par drône), Savoie, 07/12/2019 (F. Chevreux) 
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Modelling macroinvertebrate microhabitat

selection for e-flow assessment 
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Hydraulic predictors: shear stress (HFST), flow 
velocity (V40), depth (D), Froude (Fr = V40

Among e-flow assessment methods, hydraulic habitat models predict changes in habitat suitability
for aquatic species under different flow scenarios, combining hydraulic models (predicting
microhabitat hydraulic conditions at various discharges) with biological models of microhabitat
selection (predicting species abundances at various microhabitat hydraulic conditions).
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Annexe 2 

 

Supplementary Information for Macroinvertebrate distribution associated 

with environmental variables in alpine streams  

 

 

Appendix S1. List of references used for macroinvertebrate identification. 

 

Ephemeroptera: 

Bauernfeind, E., & Humpesch, U. H. (2001). Die Eintagsfliegen Zentraleuropas (Insecta: 

Ephemeroptera): Bestimmung und Ökologie. Wien, Verlag des Naturhistorischen Museums 

Wien. 

Bauernfeind, E., & Soldán, T. (2012). The Mayflies of Europe (Ephemeroptera). Vester Skerninge, 

Apollo Books. 

Degrange, C., & Sowa, R. (1988). Note complémentaire sur deux espèces de Rhithrogena du groupe 

alpestris (Ephemeroptera, Heptageniidae) des Alpes françaises. Polskie Pismo Entomologiczne, 

58, 711 714. 

Eiseler, B. (2005). Bildbestimmungsshlüssel für die Eintagsfliegenlarven der deutschen Mittelgebirge 

und des Tieflandes. Lauterbornia, 53, 1 112. 

Soldán, T., & Landa, V. (1999). A key to the Central European species of the genus Rhithrogena 

(Ephemeroptera: Heptageniidae). Klapalekiana, 38, 25 37. 

Sowa, R. (1984). Contribution à la connaissance des espèces Européennes de Rhithrogena Eaton 

(Ephemeroptera, Heptageniidae) avec le rapport particulier aux espèces des Alpes et des 

Carpates. International conference on Ephemeroptera, 4, 37 52. 

Sowa, R., & Degrange, C. (1987). Taxinomie et répartition des Rhithrogena Eaton du groupe alpestris 

(Ephemeroptera: Heptageniidae) des Alpes et des Carpates. Polskie Pismo Entomologiczne, 

57(3), 475 493. 

Studemann, D., Landolt, P., Sartori, M., Hefti, D., & Tomka, I. (1992). Ephemeroptera, Insecta 

Helvetica, Fauna 9. Lausanne, Schweizerische Entomologische Gesellschaft. 

Tomka, I., & Rasch, P. (1993). Beitrag zur Kenntnis der europäischen Rhithrogena-Arten 

(Ephemeroptera, Heptageniidae): R. intermedia Metzler, Tomka & Zurwerra, 1987 eine Art der 

alpestris-Gruppe sowie ergänzende Beschreibungen zu fünf weiteren Rhithrogena-Arten. 

Mitteilungen der Schweizerischen Entomologischen Gesellschaft, 66, 255 281. 
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Plecoptera: 

Aubert, J. (1946). Les Plécoptères de la Suisse Romande. Bulletin de la Société Entomologique Suisse, 

20(1), 7 128. 

Aubert, J. (1949). Plécoptères helvétiques - Notes morphologiques et systématiques. Bulletin de la 

Société Entomologique Suisse, 22(2), 217 236. 

Aubert, J. (1959). Plecoptera, Insecta Helvetica, Fauna 1. Genève, Société entomologique Suisse. 

Consiglio, C. (1980). Plecotteri (Plecoptera). Guide per il riconoscimento delle specie animali delle 

acque interne italiane. Consiglio Nazionale delle Ricerche AQ/1/77, 9, 1. 

Lillehammer, A. (1986). Nymphs of the Fennoscandian Nemoura Latreille (Plecoptera: Nemouridae), 

with a key to species. Insect Systematics & Evolution, 17(4), 511 519. 

https://doi.org/10.1163/187631286X00080 

Lillehammer, A. (1988). Stoneflies (Plecoptera) of Fennoscandia and Denmark. Fauna entomologica 

scandinavica, 21. 

Lubini, V., Knispel, S., & Vincon, G. (2012). Die Steinfliegen der Schweiz: Bestimmung und 

Verbreitung / Les plécoptères de Suisse: identification et distribution. Fauna Helvetica 27. 

Neuchâtel, CSCF & SEG. 

Reding, J. P. G. (2020). Les Plécoptères du Massi

Mountains). Neuchâtel, independently published, 4 502. 

Reding, J. P. G., Launay, B., Le Doaré, J., Ruffoni, A., & Vinçon, G. (2019). Two new species of 

Dictyogenus klapálek, 1904 (Plecoptera: Perlodidae) from the Jura mountains of France and 

Switzerland, and from the French Vercors and Chartreuse massifs. Illiesia, 15(2), 27 64. 

Zwick, P. (2004). Key to the West Palaearctic genera of stoneflies (Plecoptera) in the larval stage. 

Limnologica, 34, 315 348. https://doi.org/10.1016/S0075-9511(04)80004-5 

 

Trichoptera: 

Coppa, G., Graf, W., & Tachet, H. (2012). A revised description of the larvae of three species of the 

Rhyacophila tristis group: Rhyacophila aquitanica, Rhyacophila pubescens and Rhyacophila 

tristis (Trichoptera: Rhyacophilidae). Annales de Limnologie - International Journal of 

Limnology, 48(2), 215 223. https://doi.org/10.1051/limn/2012014 

Eiseler, B. (2010). Taxonomie für die Praxis: Bestimmungshilfen-Makrozoobenthos. LANUV-

Arbeitsblatt, 14(1), 1 184. 

Neu, P. J., & Tobias, W. (2004). Die Bestimmung der in Deutschland vorkommenden Hydropsychidae 

(Insecta: Trichoptera). Lauterbornia, 51, 1 68. 

Urbanic, G., & Waringer, J. (2002). The larva of Beraea dira McLachlan, 1875 (Trichoptera, Beraeidae). 

Aquatic Insects, 24(3), 213 217. https://doi.org/10.1076/aqin.24.3.213.8116 
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Waringer, J., & Graf, W. (2011). Atlas of Central European Trichoptera Larvae. Dinkelscherben, Erik 

Mauch Verlag. 

Waringer, J., & Graf, W. (2013). Key and bibliography of the genera of European Trichoptera larvae. 

Zootaxa, 3640(2), 101 151. https://doi.org/10.11646/zootaxa.3640.2.1 

Waringer, J., Vitecek, S., & Graf, W. (2016). Larval morphology and identification of Rhyacophila 

meyeri McLachlan 1879 (Trichoptera: Rhyacophilidae). Zootaxa, 4093(4), 559 565. 

https://doi.org/10.11646/zootaxa.4093.4.7 

Weinzierl, A., Malicky, H., & Waringer, J. (2021). The larva of Rhyacophila albardana McLachlan 

1879, including a discriminatory matrix to the Rhyacophila larvae with comb-shaped gills of 

Austria, Germany and Switzerland (Rhyacophilidae, Trichoptera). Zootaxa, 4908(1), 133 140. 

https://doi.org/10.11646/zootaxa.4908.1.9 

Wiberg-Larsen, P. (1979). Revised key to larvae of Beraeidae in NW Europe (Trichoptera). Insect 

Systematics & Evolution, 10(2), 112 118. 

 

Diptera: 

Mauch, E. (2017). Aquatische Diptera-Larven in Mittel-, Nordwest- und Nordeuropa. Übersicht über 

die Formen und ihre Identifikation. Lauterbornia, 83. 

Nilsson, A. N. (éd.). (1996). Aquatic Insects of North Europe: Ephemeroptera, Plecoptera, Heteroptera, 

Neuroptera, Megaloptera, Coleoptera, Trichoptera, Lepidoptera. Stenstrup, Apollo Books. 

 

Others: 

Tachet, H., Richoux, P., Bournaud, M., Dessaix, P., & Pattée, E. (2009). Initiation aux invertébrés des 

eaux douces (familles, quelques genres et espèces). Association Française de Limnologie. 

Tachet, H., Richoux, P., Bournaud, M., Usseglio-

systématique, biologie, écologie. Paris : CNRS éditions. 

 

Websites: 

Freshwater ecology: http://www.freshwaterecology.info 

GBIF: https://www.gbif.org 

Opie benthos: http://www.opie-benthos.fr 

Perla: http://www.perla.developpement-durable.gouv.fr 
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Figure S1. Fits of multivariate GLMM.NB models relating taxa abundance to significant proximate 

habitat variables, for 19 taxa. Univariate responses to individual environmental variables are shown, 

with the other environmental variables fixed at their average value. Colour of points correspond to the 

three different catchments (blue: Arve, brown: Vanoise, green: Arvan). The proximate habitat variables 

are ordered by increasing p-values. 
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ANNEXES 

Annexe 3 

 

Supporting Information for 

preferences in alpine streams  

 

 

Appendix S1: List of references used for macroinvertebrate identification. (Voir Annexe 2) 

 

Appendix S2: Metrics of relevant M2 models and normalised abundances across hydraulic variables. 

Blue taxa: relevant M2. Grey normalised abundances: corrected edge effects. 
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ANNEXES 

1. Metrics of models for HFST 

Taxon 
Total 

abundance 

Occurrence 

(Surbers) 

Total 

number of 

Surbers 

Sampled 

sites 
Rho_M1 Rho_M2 Rho_M2g Rho_M3 M2_Gain 

M2g_ 

Gain 
M3_Gain 

M2_ 

Proportion 

M2g_ 

Proportion 

LRT 

M1_M2 

LRT 

M1_M2g 

LRT 

M1_M3 

Baetis alpinus 352 72 150 5 0.56 0.62 0.62 0.67 0.14 0.14 0.25 0.55 0.55 0.00 0.00 0.00 

Baetis alpinus/melanonyx 3988 88 120 4 0.88 0.88 0.88 0.88 0.00 0.00 0.00 NA NA 0.00 0.02 0.00 

Baetis spp. juv 436 50 90 3 0.76 0.77 0.77 0.78 0.04 0.04 0.08 0.50 0.50 0.26 0.57 0.40 

Baetis spp. tot 4875 111 150 5 0.86 0.88 0.87 0.89 0.14 0.07 0.21 0.67 0.33 0.00 0.00 0.00 

Brachyptera/Rhabdiopteryx 4869 54 120 4 0.73 0.74 0.74 0.74 0.04 0.04 0.04 1.00 1.00 0.43 0.89 0.38 

Capniidae/Leuctridae 69 20 60 2 0.40 0.35 0.40 0.40 -0.08 0.00 0.00 NA NA 0.68 0.96 0.91 

Ceratopogoninae 51 22 60 2 0.16 0.24 NA 0.24 0.10 NA 0.10 1.00 NA 0.80 NA 0.97 

Clinocerinae 279 59 90 3 0.72 0.72 0.72 0.72 0.00 0.00 0.00 NA NA 0.16 0.57 0.44 

Corynoneura spp. 546 85 150 5 0.75 0.77 0.77 0.77 0.08 0.08 0.08 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Crenobia alpina 1180 59 60 2 0.78 0.67 NA 0.74 -0.50 NA -0.18 2.75 NA 0.95 NA 0.70 

Diamesinae 942 64 90 3 0.68 0.75 NA 0.75 0.22 NA 0.22 1.00 NA 0.00 NA 0.00 

Dicranota spp. 404 95 150 5 0.54 0.64 0.64 0.66 0.22 0.22 0.26 0.83 0.83 0.00 0.00 0.00 

Drusinae 39 9 60 2 0.14 0.17 NA 0.17 0.03 NA 0.03 1.00 NA 0.01 NA 0.04 

Ecdyonurus spp. 116 31 60 2 0.40 0.44 NA 0.44 0.07 NA 0.07 1.00 NA 0.07 NA 0.23 

Ecdyonurus spp. tot 308 44 90 3 0.73 0.74 0.75 0.75 0.04 0.07 0.07 0.50 1.00 0.00 0.00 0.00 

Epeorus alpicola 643 53 60 2 0.12 0.58 NA 0.58 0.52 NA 0.52 1.00 NA 0.00 NA 0.02 

Isoperla spp. 641 55 60 2 0.84 0.76 NA 0.81 -0.50 NA -0.19 2.67 NA 0.46 NA 0.77 

Isoperla spp. tot 643 55 60 2 0.84 0.76 NA 0.81 -0.50 NA -0.19 2.67 NA 0.47 NA 0.78 

Leuctra spp. 650 86 150 5 0.80 0.79 0.79 0.79 -0.05 -0.05 -0.05 1.00 1.00 0.33 0.14 0.38 

Leuctra spp. tot 655 86 150 5 0.80 0.79 0.79 0.79 -0.05 -0.05 -0.05 1.00 1.00 0.35 0.14 0.39 

Limnephilidae tot 830 62 90 3 0.60 0.73 0.74 0.74 0.33 0.35 0.35 0.93 1.00 0.00 0.00 0.00 

Limnephilinae 80 12 60 2 0.11 0.39 NA 0.39 0.31 NA 0.31 1.00 NA 0.00 NA 0.00 

Liponeura spp. 90 32 90 3 0.36 0.63 0.63 0.63 0.42 0.42 0.42 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Nemoura mortoni 86 25 60 2 0.44 0.40 NA 0.46 -0.07 NA 0.04 -2.00 NA 0.96 NA 0.78 

Nemoura spp. 244 42 60 2 0.67 0.68 NA 0.68 0.03 NA 0.03 1.00 NA 0.18 NA 0.35 

Nemoura spp. tot 330 47 60 2 0.71 0.71 NA 0.71 0.00 NA 0.00 NA NA 0.21 NA 0.26 
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Orthocladiinae 2687 133 150 5 0.64 0.65 0.66 0.69 0.03 0.06 0.14 0.20 0.40 0.00 0.00 0.00 

Philopotamus spp. 198 29 60 2 0.42 0.51 NA 0.54 0.16 NA 0.21 0.75 NA 0.02 NA 0.07 

Philopotamus spp. tot 199 29 60 2 0.43 0.52 NA 0.54 0.16 NA 0.19 0.82 NA 0.02 NA 0.07 

Protonemura nitida 321 32 60 2 0.79 0.74 NA 0.76 -0.24 NA -0.14 1.67 NA 0.76 NA 0.21 

Protonemura spp. 842 70 120 4 0.69 0.76 0.76 0.77 0.23 0.23 0.26 0.88 0.88 0.00 0.00 0.00 

Protonemura spp. tot 1217 86 150 5 0.75 0.78 0.77 0.78 0.12 0.08 0.12 1.00 0.67 0.00 0.00 0.00 

Psychodidae 3467 54 90 3 0.84 0.82 0.82 0.81 -0.13 -0.13 -0.19 0.67 0.67 0.00 0.00 0.00 

Rhithrogena delphinensis 36 18 60 2 0.33 0.56 NA 0.56 0.34 NA 0.34 1.00 NA 0.00 NA 0.00 

Rhithrogena spp. 1258 66 90 3 0.77 0.76 0.79 0.78 -0.04 0.09 0.04 -1.00 2.00 0.18 0.11 0.06 

Rhithrogena spp. tot 1299 69 90 3 0.78 0.75 0.80 0.79 -0.14 0.09 0.05 -3.00 2.00 0.54 0.14 0.11 

Rhyacophila spp. 364 72 120 4 0.69 0.75 0.75 0.75 0.19 0.19 0.19 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Rhyacophila spp. tot 423 77 120 4 0.75 0.79 0.79 0.79 0.16 0.16 0.16 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Rhyacophila tristis 37 26 60 2 0.18 0.40 NA 0.40 0.27 NA 0.27 1.00 NA 0.02 NA 0.11 

Simuliidae 841 84 150 5 0.44 0.59 0.59 0.59 0.27 0.27 0.27 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Tanytarsini 480 47 60 2 0.37 0.48 NA 0.52 0.17 NA 0.24 0.73 NA 0.00 NA 0.00 
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2. Normalised abundances for HFST 

Taxon 
AVG_ 

HFST 
HFST_0 HFST_1 HFST_2 HFST_3 HFST_4 HFST_5 HFST_6 HFST_7 HFST_8 HFST_9 

HFST_ 

10 

HFST_ 

11 

HFST_ 

12 

HFST_ 

13 

HFST_ 

14 

HFST_ 

15 

HFST_ 

16 

HFST_ 

17 

HFST_ 

18 

HFST_ 

19 

Baetis alpinus 11.90 0.10 0.13 0.18 0.23 0.30 0.38 0.47 0.57 0.68 0.78 0.87 0.94 0.99 1.00 0.99 0.96 0.91 0.85 0.79 0.73 

Baetis alpinus/melanonyx 11.50 0.27 0.31 0.35 0.39 0.44 0.50 0.55 0.61 0.67 0.73 0.78 0.83 0.87 0.91 0.94 0.96 0.97 0.99 0.99 1.00 

Baetis spp. juv 11.34 0.35 0.37 0.38 0.40 0.41 0.43 0.45 0.48 0.50 0.53 0.56 0.59 0.63 0.67 0.71 0.76 0.81 0.87 0.93 1.00 

Baetis spp. tot 11.26 0.25 0.29 0.35 0.41 0.47 0.55 0.62 0.70 0.78 0.85 0.91 0.96 0.99 1.00 1.00 0.98 0.96 0.93 0.89 0.85 

Brachyptera/Rhabdiopteryx 10.84 0.45 0.48 0.51 0.54 0.57 0.60 0.64 0.67 0.71 0.74 0.77 0.80 0.83 0.86 0.88 0.91 0.93 0.96 0.98 1.00 

Capniidae/Leuctridae 7.67 0.89 0.92 0.95 0.97 0.99 1.00 1.00 0.98 0.95 0.90 0.84 0.77 0.69 0.61 0.54 0.47 0.40 0.34 0.29 0.25 

Ceratopogoninae 8.02 1.00 1.00 0.99 0.98 0.97 0.96 0.94 0.92 0.89 0.85 0.81 0.77 0.72 0.67 0.62 0.57 0.52 0.47 0.43 0.39 

Clinocerinae 11.14 0.38 0.40 0.43 0.45 0.47 0.50 0.53 0.56 0.59 0.62 0.65 0.68 0.72 0.75 0.79 0.83 0.87 0.91 0.95 1.00 

Corynoneura spp. 6.19 1.00 0.82 0.67 0.56 0.46 0.39 0.33 0.29 0.25 0.22 0.21 0.19 0.19 0.18 0.18 0.18 0.18 0.18 0.18 0.18 

Crenobia alpina 9.26 1.00 0.99 0.99 0.98 0.97 0.97 0.96 0.95 0.95 0.94 0.93 0.92 0.92 0.91 0.90 0.90 0.89 0.88 0.88 0.87 

Diamesinae 12.87 0.10 0.12 0.14 0.17 0.20 0.24 0.28 0.32 0.37 0.42 0.48 0.53 0.59 0.65 0.71 0.77 0.82 0.88 0.94 1.00 

Dicranota spp. 6.25 1.00 0.81 0.66 0.54 0.44 0.37 0.31 0.27 0.24 0.21 0.20 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 

Drusinae 2.37 1.00 0.59 0.35 0.21 0.13 0.08 0.05 0.04 0.03 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 

Ecdyonurus spp. 6.38 1.00 0.90 0.80 0.72 0.65 0.58 0.52 0.47 0.43 0.39 0.35 0.32 0.29 0.26 0.24 0.22 0.20 0.19 0.17 0.16 

Ecdyonurus spp. tot 5.51 1.00 0.85 0.73 0.62 0.53 0.45 0.39 0.34 0.29 0.26 0.23 0.20 0.18 0.16 0.15 0.13 0.12 0.11 0.10 0.09 

Epeorus alpicola 13.94 0.07 0.08 0.08 0.09 0.10 0.11 0.13 0.14 0.16 0.18 0.21 0.24 0.28 0.33 0.40 0.47 0.57 0.68 0.83 1.00 

Isoperla spp. 9.69 0.62 0.67 0.72 0.77 0.82 0.86 0.91 0.94 0.97 0.99 1.00 0.99 0.98 0.95 0.92 0.88 0.83 0.79 0.74 0.70 

Isoperla spp. tot 9.67 0.63 0.67 0.72 0.77 0.82 0.87 0.91 0.95 0.97 0.99 1.00 0.99 0.98 0.95 0.91 0.88 0.83 0.79 0.74 0.70 

Leuctra spp. 10.51 0.57 0.58 0.58 0.59 0.60 0.62 0.63 0.64 0.66 0.68 0.70 0.72 0.74 0.77 0.80 0.84 0.87 0.91 0.96 1.00 

Leuctra spp. tot 10.50 0.57 0.58 0.59 0.59 0.60 0.61 0.62 0.63 0.65 0.66 0.68 0.70 0.73 0.76 0.79 0.83 0.86 0.91 0.95 1.00 

Limnephilidae tot 4.07 1.00 0.76 0.57 0.44 0.34 0.26 0.21 0.16 0.13 0.11 0.09 0.08 0.07 0.06 0.06 0.05 0.05 0.05 0.05 0.04 

Limnephilinae 1.86 1.00 0.56 0.32 0.18 0.11 0.06 0.04 0.03 0.02 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 

Liponeura spp. 15.27 0.02 0.02 0.03 0.03 0.04 0.04 0.05 0.07 0.08 0.10 0.12 0.15 0.19 0.23 0.30 0.38 0.48 0.61 0.78 1.00 

Nemoura mortoni 9.08 1.00 0.97 0.93 0.90 0.88 0.85 0.83 0.81 0.80 0.79 0.78 0.78 0.78 0.78 0.78 0.78 0.78 0.78 0.78 0.78 

Nemoura spp. 7.73 1.00 0.91 0.83 0.76 0.70 0.64 0.59 0.55 0.51 0.49 0.46 0.44 0.43 0.42 0.41 0.40 0.40 0.39 0.39 0.39 

Nemoura spp. tot 7.93 1.00 0.92 0.84 0.77 0.71 0.66 0.61 0.57 0.54 0.51 0.49 0.47 0.46 0.45 0.44 0.44 0.43 0.43 0.43 0.43 
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Orthocladiinae 7.78 1.00 0.87 0.76 0.66 0.58 0.52 0.47 0.43 0.40 0.39 0.38 0.38 0.38 0.38 0.38 0.38 0.38 0.38 0.38 0.38 

Philopotamus spp. 16.75 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.02 0.02 0.02 0.03 0.04 0.06 0.09 0.14 0.22 0.36 0.60 1.00 

Philopotamus spp. tot 16.76 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.02 0.02 0.02 0.03 0.04 0.06 0.09 0.14 0.22 0.36 0.59 1.00 

Protonemura nitida 10.62 0.52 0.54 0.57 0.60 0.63 0.66 0.69 0.72 0.75 0.78 0.81 0.83 0.86 0.88 0.90 0.92 0.94 0.96 0.98 1.00 

Protonemura spp. 13.87 0.10 0.10 0.10 0.10 0.10 0.10 0.11 0.11 0.11 0.12 0.14 0.16 0.19 0.23 0.28 0.35 0.45 0.58 0.76 1.00 

Protonemura spp. tot 12.84 0.18 0.18 0.18 0.18 0.18 0.18 0.19 0.19 0.21 0.22 0.24 0.27 0.30 0.35 0.41 0.48 0.57 0.68 0.83 1.00 

Psychodidae 3.15 1.00 0.61 0.37 0.24 0.15 0.10 0.07 0.05 0.04 0.04 0.03 0.03 0.03 0.03 0.03 0.03 0.03 0.03 0.03 0.03 

Rhithrogena delphinensis 14.62 0.00 0.01 0.01 0.02 0.03 0.05 0.08 0.12 0.18 0.25 0.34 0.44 0.54 0.64 0.74 0.82 0.88 0.93 0.97 1.00 

Rhithrogena spp. 8.77 0.62 0.67 0.73 0.79 0.85 0.91 0.95 0.99 1.00 0.99 0.97 0.92 0.86 0.78 0.71 0.63 0.56 0.49 0.42 0.37 

Rhithrogena spp. tot 9.75 0.57 0.62 0.68 0.73 0.79 0.84 0.89 0.94 0.97 0.99 1.00 0.99 0.97 0.95 0.91 0.87 0.82 0.77 0.72 0.67 

Rhyacophila spp. 12.85 0.13 0.15 0.16 0.18 0.19 0.21 0.24 0.26 0.29 0.32 0.35 0.39 0.44 0.49 0.55 0.62 0.70 0.79 0.89 1.00 

Rhyacophila spp. tot 12.40 0.17 0.19 0.21 0.23 0.25 0.28 0.30 0.33 0.36 0.40 0.44 0.48 0.53 0.58 0.63 0.69 0.76 0.83 0.91 1.00 

Rhyacophila tristis 6.54 0.72 0.78 0.85 0.91 0.96 0.99 1.00 0.98 0.92 0.83 0.72 0.59 0.47 0.35 0.26 0.19 0.13 0.09 0.06 0.04 

Simuliidae 14.18 0.05 0.06 0.07 0.08 0.09 0.10 0.11 0.13 0.15 0.17 0.20 0.23 0.27 0.32 0.39 0.46 0.56 0.68 0.82 1.00 

Tanytarsini 4.31 1.00 0.68 0.46 0.32 0.22 0.16 0.12 0.10 0.08 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 
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3. Metrics of models for V40 

Taxon 
Total 

abundance 

Occurrence 

(Surbers) 

Total 

number of 

Surbers 

Sampled 

sites 
Rho_M1 Rho_M2 Rho_M2g Rho_M3 M2_Gain 

M2g_ 

Gain 
M3_Gain 

M2_ 

Proportion 

M2g_ 

Proportion 

LRT 

M1_M2 

LRT 

M1_M2g 

LRT 

M1_M3 

Baetis alpinus 352 72 150 5 0.56 0.63 0.63 0.64 0.16 0.16 0.18 0.88 0.88 0.01 0.07 0.01 

Baetis alpinus/melanonyx 3988 88 120 4 0.88 0.89 0.89 0.89 0.08 0.08 0.08 1.00 1.00 0.00 0.03 0.02 

Baetis spp. 436 50 90 3 0.76 0.78 0.78 0.78 0.08 0.08 0.08 1.00 1.00 0.05 0.22 0.16 

Baetis spp. tot 4875 111 150 5 0.86 0.87 0.87 0.87 0.07 0.07 0.07 1.00 1.00 0.01 0.06 0.05 

Brachyptera/Rhabdiopteryx 4869 54 120 4 0.73 0.75 0.75 0.75 0.07 0.07 0.07 1.00 1.00 0.01 0.10 0.05 

Capniidae/Leuctridae 69 20 60 2 0.40 0.44 0.42 0.42 0.07 0.03 0.03 2.00 1.00 0.09 0.35 0.23 

Ceratopogoninae 51 22 60 2 0.16 0.25 NA 0.25 0.11 NA 0.11 1.00 NA 0.20 NA 0.45 

Clinocerinae 279 59 90 3 0.72 0.70 0.70 0.72 -0.07 -0.07 0.00 NA NA 0.40 0.80 0.62 

Corynoneura spp. 546 85 150 5 0.75 0.75 0.77 0.77 0.00 0.08 0.08 0.00 1.00 0.00 0.01 0.00 

Crenobia alpina 1180 59 60 2 0.78 0.68 NA 0.75 -0.45 NA -0.14 3.33 NA 0.77 NA 0.55 

Diamesinae 942 64 90 3 0.68 0.72 NA 0.72 0.13 NA 0.13 1.00 NA 0.00 NA 0.01 

Dicranota spp. 404 95 150 5 0.54 0.59 0.59 0.61 0.11 0.11 0.15 0.71 0.71 0.00 0.04 0.00 

Drusinae 39 9 60 2 0.14 0.32 NA 0.32 0.21 NA 0.21 1.00 NA 0.00 NA 0.03 

Ecdyonurus spp. 116 31 60 2 0.40 0.37 NA 0.37 -0.05 NA -0.05 1.00 NA 0.22 NA 0.55 

Ecdyonurus spp. tot 308 44 90 3 0.73 0.75 0.75 0.75 0.07 0.07 0.07 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Epeorus alpicola 643 53 60 2 0.12 0.64 NA 0.64 0.59 NA 0.59 1.00 NA 0.00 NA 0.00 

Isoperla spp. 641 55 60 2 0.84 0.72 NA 0.74 -0.75 NA -0.63 1.20 NA 0.99 NA 0.98 

Isoperla spp. tot 643 55 60 2 0.84 0.72 NA 0.74 -0.75 NA -0.63 1.20 NA 1.00 NA 0.98 

Leuctra spp. 650 86 150 5 0.80 0.80 0.80 0.80 0.00 0.00 0.00 NA NA 0.29 0.27 0.64 

Leuctra spp. tot 655 86 150 5 0.80 0.80 0.80 0.80 0.00 0.00 0.00 NA NA 0.31 0.28 0.67 

Limnephilidae tot 830 62 90 3 0.60 0.73 0.73 0.72 0.33 0.33 0.30 1.08 1.08 0.00 0.00 0.00 

Limnephilinae 80 12 60 2 0.11 0.33 NA 0.33 0.25 NA 0.25 1.00 NA 0.00 NA 0.02 

Liponeura spp. 90 32 90 3 0.36 0.60 0.60 0.60 0.38 0.38 0.38 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Nemoura mortoni 86 25 60 2 0.44 0.41 NA 0.41 -0.05 NA -0.05 1.00 NA 0.67 NA 0.94 

Nemoura spp. 244 42 60 2 0.67 0.65 NA 0.65 -0.06 NA -0.06 1.00 NA 0.18 NA 0.48 

Nemoura spp. tot 330 47 60 2 0.71 0.67 NA 0.67 -0.14 NA -0.14 1.00 NA 0.39 NA 0.74 
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Orthocladiinae 2687 133 150 5 0.64 0.65 0.65 0.66 0.03 0.03 0.06 0.50 0.50 0.06 0.09 0.11 

Philopotamus spp. 198 29 60 2 0.42 0.61 NA 0.61 0.33 NA 0.33 1.00 NA 0.00 NA 0.02 

Philopotamus spp. tot 199 29 60 2 0.43 0.61 NA 0.61 0.32 NA 0.32 1.00 NA 0.00 NA 0.02 

Protonemura nitida 321 32 60 2 0.79 0.77 NA 0.77 -0.10 NA -0.10 1.00 NA 0.50 NA 0.84 

Protonemura spp. 842 70 120 4 0.69 0.76 0.76 0.76 0.23 0.23 0.23 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Protonemura spp. tot 1217 86 150 5 0.75 0.79 0.79 0.79 0.16 0.16 0.16 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Psychodidae 3467 54 90 3 0.84 0.80 0.80 0.81 -0.25 -0.25 -0.19 1.33 1.33 0.00 0.00 0.00 

Rhithrogena delphinensis 36 18 60 2 0.33 0.53 NA 0.54 0.30 NA 0.31 0.95 NA 0.00 NA 0.01 

Rhithrogena spp. 1258 66 90 3 0.77 0.75 0.74 0.74 -0.09 -0.13 -0.13 0.67 1.00 0.26 0.62 0.59 

Rhithrogena spp. tot 1299 69 90 3 0.78 0.76 0.76 0.77 -0.09 -0.09 -0.05 2.00 2.00 0.58 0.90 0.77 

Rhyacophila spp. 364 72 120 4 0.69 0.76 0.76 0.76 0.23 0.23 0.23 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Rhyacophila spp. tot 423 77 120 4 0.75 0.80 0.79 0.80 0.20 0.16 0.20 1.00 0.80 0.00 0.00 0.00 

Rhyacophila tristis 37 26 60 2 0.18 0.26 NA 0.26 0.10 NA 0.10 1.00 NA 0.18 NA 0.48 

Simuliidae 841 84 150 5 0.44 0.61 0.61 0.61 0.30 0.30 0.30 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Tanytarsini 480 47 60 2 0.37 0.32 NA 0.34 -0.08 NA -0.05 1.67 NA 0.06 NA 0.03 
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ANNEXES 

4. Normalised abundances for V40 

Taxon 
AVG_ 

V40 
V40_0 

V40_ 

0.1 

V40_ 

0.2 

V40_ 

0.3 

V40_ 

0.4 

V40_ 

0.5 

V40_ 

0.6 

V40_ 

0.7 

V40_ 

0.8 

V40_ 

0.9 
V40_1 

V40_ 

1.1 

V40_ 

1.2 

V40_ 

1.3 

V40_ 

1.4 

V40_ 

1.5 

V40_ 

1.6 

V40_ 

1.7 

V40_ 

1.8 

V40_ 

1.9 
V40_2 

Baetis alpinus 0.87 0.29 0.38 0.49 0.62 0.75 0.87 0.95 1.00 1.00 0.96 0.90 0.81 0.71 0.61 0.51 0.42 0.34 0.28 0.23 0.18 0.15 

Baetis alpinus/melanonyx 1.02 0.37 0.45 0.54 0.63 0.73 0.82 0.89 0.95 0.99 1.00 1.00 0.97 0.94 0.89 0.84 0.78 0.72 0.67 0.61 0.56 0.52 

Baetis spp. 1.09 0.35 0.42 0.50 0.59 0.67 0.76 0.83 0.89 0.94 0.97 0.99 1.00 0.99 0.98 0.96 0.93 0.89 0.86 0.83 0.79 0.76 

Baetis spp. tot 0.96 0.45 0.52 0.61 0.71 0.80 0.88 0.94 0.98 1.00 1.00 0.97 0.93 0.88 0.82 0.76 0.70 0.63 0.57 0.52 0.47 0.42 

Brachyptera/Rhabdiopteryx 0.88 0.25 0.33 0.44 0.57 0.71 0.84 0.93 0.99 1.00 0.97 0.90 0.81 0.71 0.61 0.51 0.42 0.34 0.27 0.22 0.17 0.14 

Capniidae/Leuctridae 0.39 0.40 0.58 0.79 0.96 1.00 0.87 0.63 0.39 0.21 0.10 0.04 0.02 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Ceratopogoninae 0.44 0.51 0.66 0.82 0.96 1.00 0.93 0.78 0.59 0.41 0.26 0.16 0.09 0.05 0.02 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Clinocerinae 1.06 0.61 0.66 0.71 0.77 0.82 0.86 0.90 0.93 0.96 0.98 0.99 1.00 1.00 1.00 0.99 0.98 0.97 0.96 0.95 0.93 0.92 

Corynoneura spp. 0.83 1.00 0.82 0.68 0.57 0.49 0.43 0.39 0.37 0.36 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 0.35 

Crenobia alpina 1.11 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.58 0.59 0.61 0.63 0.66 0.69 0.72 0.76 0.80 0.85 0.89 0.95 1.00 

Diamesinae 1.24 0.20 0.24 0.27 0.31 0.36 0.41 0.46 0.51 0.55 0.60 0.64 0.68 0.72 0.76 0.80 0.83 0.86 0.90 0.93 0.96 1.00 

Dicranota spp. 0.83 1.00 0.83 0.69 0.58 0.50 0.44 0.41 0.38 0.37 0.36 0.36 0.36 0.36 0.36 0.36 0.36 0.36 0.36 0.36 0.36 0.36 

Drusinae 0.12 1.00 0.44 0.20 0.09 0.05 0.03 0.02 0.01 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Ecdyonurus spp. 0.83 1.00 0.84 0.71 0.61 0.53 0.48 0.44 0.41 0.39 0.38 0.37 0.37 0.37 0.37 0.37 0.37 0.37 0.37 0.37 0.37 0.37 

Ecdyonurus spp. tot 0.69 1.00 0.72 0.53 0.40 0.31 0.26 0.22 0.20 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 

Epeorus alpicola 1.05 0.10 0.16 0.24 0.35 0.48 0.62 0.75 0.87 0.95 0.99 1.00 0.97 0.91 0.84 0.75 0.66 0.57 0.49 0.42 0.36 0.31 

Isoperla spp. 1.00 0.96 0.97 0.98 0.98 0.99 0.99 0.99 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 0.99 0.99 0.99 0.99 0.99 

Isoperla spp. tot 1.00 0.97 0.98 0.98 0.99 0.99 0.99 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 0.99 0.99 0.99 0.99 0.99 

Leuctra spp. 0.93 0.68 0.74 0.80 0.86 0.92 0.96 0.99 1.00 1.00 0.98 0.95 0.91 0.87 0.82 0.77 0.72 0.67 0.62 0.57 0.53 0.49 

Leuctra spp. tot 0.93 0.69 0.75 0.81 0.87 0.92 0.96 0.99 1.00 1.00 0.98 0.95 0.92 0.88 0.83 0.78 0.73 0.68 0.63 0.59 0.54 0.50 

Limnephilidae tot 0.52 1.00 0.62 0.39 0.26 0.18 0.14 0.11 0.09 0.09 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 

Limnephilinae 0.17 1.00 0.35 0.13 0.06 0.03 0.02 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 

Liponeura spp. 1.29 0.05 0.08 0.12 0.18 0.26 0.34 0.44 0.55 0.65 0.75 0.83 0.90 0.95 0.98 1.00 1.00 0.99 0.98 0.96 0.94 0.92 

Nemoura mortoni 1.37 0.17 0.17 0.17 0.17 0.17 0.17 0.17 0.17 0.18 0.19 0.21 0.24 0.27 0.31 0.36 0.42 0.50 0.59 0.70 0.84 1.00 

Nemoura spp. 0.68 1.00 0.96 0.93 0.89 0.84 0.79 0.73 0.67 0.62 0.56 0.50 0.45 0.40 0.36 0.32 0.28 0.25 0.22 0.19 0.17 0.15 

Nemoura spp. tot 0.85 1.00 0.93 0.87 0.82 0.77 0.73 0.69 0.66 0.63 0.61 0.59 0.57 0.55 0.54 0.52 0.51 0.49 0.48 0.47 0.46 0.45 
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Orthocladiinae 1.32 0.21 0.21 0.21 0.21 0.21 0.21 0.21 0.21 0.22 0.23 0.25 0.27 0.30 0.34 0.39 0.45 0.53 0.62 0.73 0.85 1.00 

Philopotamus spp. 1.49 0.02 0.03 0.04 0.05 0.07 0.10 0.13 0.16 0.20 0.24 0.29 0.34 0.40 0.45 0.52 0.58 0.65 0.73 0.81 0.90 1.00 

Philopotamus spp. tot 1.48 0.02 0.03 0.04 0.05 0.07 0.10 0.13 0.16 0.20 0.24 0.29 0.34 0.40 0.46 0.52 0.58 0.65 0.73 0.81 0.90 1.00 

Protonemura nitida 1.24 0.25 0.27 0.30 0.33 0.35 0.38 0.41 0.44 0.47 0.51 0.54 0.58 0.62 0.66 0.70 0.74 0.79 0.84 0.89 0.94 1.00 

Protonemura spp. 1.36 0.08 0.10 0.13 0.15 0.18 0.22 0.25 0.29 0.33 0.38 0.42 0.47 0.52 0.57 0.62 0.67 0.73 0.79 0.85 0.92 1.00 

Protonemura spp. tot 1.30 0.14 0.16 0.19 0.22 0.26 0.30 0.34 0.38 0.42 0.47 0.51 0.55 0.60 0.65 0.69 0.74 0.79 0.84 0.89 0.94 1.00 

Psychodidae 1.86 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.01 0.01 0.02 0.03 0.05 0.09 0.16 0.29 0.54 1.00 

Rhithrogena delphinensis 1.34 0.05 0.08 0.11 0.15 0.20 0.26 0.33 0.40 0.48 0.55 0.62 0.69 0.75 0.80 0.84 0.87 0.90 0.93 0.95 0.97 1.00 

Rhithrogena spp. 0.90 1.00 0.87 0.76 0.68 0.61 0.57 0.54 0.52 0.52 0.52 0.52 0.52 0.52 0.52 0.52 0.52 0.52 0.52 0.52 0.52 0.52 

Rhithrogena spp. tot 1.21 0.34 0.34 0.34 0.34 0.34 0.34 0.34 0.35 0.36 0.37 0.39 0.42 0.45 0.49 0.54 0.59 0.65 0.73 0.81 0.90 1.00 

Rhyacophila spp. 1.09 0.25 0.32 0.40 0.50 0.60 0.71 0.80 0.88 0.94 0.98 1.00 1.00 0.98 0.95 0.91 0.86 0.81 0.76 0.70 0.66 0.61 

Rhyacophila spp. tot 1.06 0.30 0.37 0.45 0.55 0.65 0.75 0.84 0.91 0.96 0.99 1.00 0.99 0.97 0.93 0.88 0.83 0.78 0.72 0.67 0.62 0.58 

Rhyacophila tristis 0.69 1.00 0.87 0.76 0.67 0.60 0.53 0.48 0.43 0.40 0.36 0.34 0.31 0.29 0.27 0.25 0.24 0.23 0.21 0.20 0.19 0.18 

Simuliidae 1.34 0.07 0.09 0.12 0.16 0.21 0.26 0.32 0.38 0.44 0.50 0.56 0.62 0.67 0.72 0.77 0.81 0.85 0.89 0.92 0.96 1.00 

Tanytarsini 1.72 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.03 0.04 0.05 0.07 0.10 0.14 0.20 0.30 0.45 0.67 1.00 
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5. Metrics of models for Froude number 

Taxon 
Total 

abundance 

Occurrence 

(Surbers) 

Total 

number of 

Surbers 

Sampled 

sites 
Rho_M1 Rho_M2 Rho_M2g Rho_M3 M2_Gain 

M2g_ 

Gain 
M3_Gain 

M2_ 

Proportion 

M2g_ 

Proportion 

LRT 

M1_M2 

LRT 

M1_M2g 

LRT 

M1_M3 

Baetis alpinus 352 72 150 5 0.56 0.62 0.62 0.63 0.14 0.14 0.16 0.86 0.86 0.00 0.03 0.01 

Baetis alpinus/melanonyx 3988 88 120 4 0.88 0.89 0.89 0.89 0.08 0.08 0.08 1.00 1.00 0.00 0.01 0.01 

Baetis spp. 436 50 90 3 0.76 0.78 0.79 0.78 0.08 0.13 0.08 1.00 1.50 0.02 0.14 0.09 

Baetis spp. tot 4875 111 150 5 0.86 0.87 0.87 0.88 0.07 0.07 0.14 0.50 0.50 0.00 0.03 0.02 

Brachyptera/Rhabdiopteryx 4869 54 120 4 0.73 0.74 0.74 0.75 0.04 0.04 0.07 0.50 0.50 0.01 0.09 0.04 

Capniidae/Leuctridae 69 20 60 2 0.40 0.42 0.40 0.40 0.03 0.00 0.00 NA NA 0.21 0.55 0.41 

Ceratopogoninae 51 22 60 2 0.16 0.22 NA 0.23 0.07 NA 0.08 0.86 NA 0.44 NA 0.74 

Clinocerinae 279 59 90 3 0.72 0.71 0.73 0.71 -0.04 0.04 -0.04 1.00 -1.00 0.10 0.36 0.21 

Corynoneura spp. 546 85 150 5 0.75 0.74 0.76 0.76 -0.04 0.04 0.04 -1.00 1.00 0.00 0.02 0.01 

Crenobia alpina 1180 59 60 2 0.78 0.69 NA 0.77 -0.41 NA -0.05 9.00 NA 0.37 NA 0.29 

Diamesinae 942 64 90 3 0.68 0.74 NA 0.74 0.19 NA 0.19 1.00 NA 0.00 NA 0.00 

Dicranota spp. 404 95 150 5 0.54 0.60 0.60 0.63 0.13 0.13 0.20 0.67 0.67 0.00 0.02 0.00 

Drusinae 39 9 60 2 0.14 0.31 NA 0.31 0.20 NA 0.20 1.00 NA 0.01 NA 0.03 

Ecdyonurus spp. 116 31 60 2 0.40 0.37 NA 0.37 -0.05 NA -0.05 1.00 NA 0.12 NA 0.37 

Ecdyonurus spp. tot 308 44 90 3 0.73 0.75 0.75 0.76 0.07 0.07 0.11 0.67 0.67 0.00 0.00 0.00 

Epeorus alpicola 643 53 60 2 0.12 0.65 NA 0.64 0.60 NA 0.59 1.02 NA 0.00 NA 0.00 

Isoperla spp. 641 55 60 2 0.84 0.75 NA 0.74 -0.56 NA -0.63 0.90 NA 0.22 NA 0.52 

Isoperla spp. tot 643 55 60 2 0.84 0.75 NA 0.74 -0.56 NA -0.63 0.90 NA 0.23 NA 0.53 

Leuctra spp. 650 86 150 5 0.80 0.79 0.79 0.79 -0.05 -0.05 -0.05 1.00 1.00 0.19 0.20 0.51 

Leuctra spp. tot 655 86 150 5 0.80 0.79 0.79 0.79 -0.05 -0.05 -0.05 1.00 1.00 0.20 0.20 0.53 

Limnephilidae tot 830 62 90 3 0.60 0.72 0.72 0.72 0.30 0.30 0.30 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Limnephilinae 80 12 60 2 0.11 0.37 NA 0.37 0.29 NA 0.29 1.00 NA 0.00 NA 0.01 

Liponeura spp. 90 32 90 3 0.36 0.59 0.61 0.60 0.36 0.39 0.38 0.96 1.04 0.00 0.00 0.00 

Nemoura mortoni 86 25 60 2 0.44 0.44 NA 0.44 0.00 NA 0.00 NA NA 0.28 NA 0.63 

Nemoura spp. 244 42 60 2 0.67 0.64 NA 0.64 -0.09 NA -0.09 1.00 NA 0.54 NA 0.87 

Nemoura spp. tot 330 47 60 2 0.71 0.68 NA 0.68 -0.10 NA -0.10 1.00 NA 0.39 NA 0.76 
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Orthocladiinae 2687 133 150 5 0.64 0.64 0.65 0.66 0.00 0.03 0.06 0.00 0.50 0.01 0.03 0.02 

Philopotamus spp. 198 29 60 2 0.42 0.62 NA 0.62 0.34 NA 0.34 1.00 NA 0.00 NA 0.01 

Philopotamus spp. tot 199 29 60 2 0.43 0.62 NA 0.62 0.33 NA 0.33 1.00 NA 0.00 NA 0.00 

Protonemura nitida 321 32 60 2 0.79 0.77 NA 0.77 -0.10 NA -0.10 1.00 NA 0.42 NA 0.74 

Protonemura spp. 842 70 120 4 0.69 0.76 0.76 0.76 0.23 0.23 0.23 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Protonemura spp. tot 1217 86 150 5 0.75 0.79 0.79 0.79 0.16 0.16 0.16 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Psychodidae 3467 54 90 3 0.84 0.81 0.81 0.81 -0.19 -0.19 -0.19 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Rhithrogena delphinensis 36 18 60 2 0.33 0.55 NA 0.55 0.33 NA 0.33 1.00 NA 0.00 NA 0.00 

Rhithrogena spp. 1258 66 90 3 0.77 0.74 0.74 0.74 -0.13 -0.13 -0.13 1.00 1.00 0.36 0.73 0.71 

Rhithrogena spp. tot 1299 69 90 3 0.78 0.75 0.76 0.78 -0.14 -0.09 0.00 NA NA 0.71 0.93 0.83 

Rhyacophila spp. 364 72 120 4 0.69 0.76 0.76 0.76 0.23 0.23 0.23 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Rhyacophila spp. tot 423 77 120 4 0.75 0.79 0.80 0.80 0.16 0.20 0.20 0.80 1.00 0.00 0.00 0.00 

Rhyacophila tristis 37 26 60 2 0.18 0.32 NA 0.33 0.17 NA 0.18 0.93 NA 0.21 NA 0.53 

Simuliidae 841 84 150 5 0.44 0.63 0.63 0.63 0.34 0.34 0.34 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Tanytarsini 480 47 60 2 0.37 0.35 NA 0.40 -0.03 NA 0.05 -0.67 NA 0.00 NA 0.00 
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6. Normalised abundances for Froude number 

Taxon 
AVG_ 

Fr 
Fr_0 Fr_0.05 Fr_0.1 Fr_0.15 Fr_0.2 

Fr_ 

0.25 
Fr_0.3 Fr_0.35 Fr_0.4 Fr_0.45 Fr_0.5 Fr_0.55 Fr_0.6 Fr_0.65 Fr_0.7 Fr_0.75 Fr_0.8 Fr_0.85 Fr_0.9 Fr_0.95 Fr_1 

Baetis alpinus 0.59 0.25 0.29 0.35 0.41 0.48 0.55 0.63 0.71 0.78 0.85 0.90 0.95 0.98 1.00 1.00 0.99 0.97 0.94 0.90 0.86 0.81 

Baetis alpinus/melanonyx 0.59 0.34 0.38 0.42 0.46 0.51 0.56 0.61 0.66 0.70 0.75 0.79 0.83 0.86 0.90 0.92 0.95 0.96 0.98 0.99 1.00 1.00 

Baetis spp. 0.59 0.32 0.35 0.39 0.43 0.47 0.52 0.57 0.62 0.66 0.71 0.75 0.79 0.83 0.86 0.89 0.92 0.94 0.96 0.98 0.99 1.00 

Baetis spp. tot 0.57 0.40 0.44 0.49 0.54 0.59 0.65 0.70 0.76 0.80 0.85 0.89 0.92 0.95 0.97 0.99 1.00 1.00 1.00 0.99 0.98 0.96 

Brachyptera/Rhabdiopteryx 0.61 0.22 0.27 0.31 0.37 0.43 0.49 0.56 0.63 0.70 0.76 0.82 0.88 0.92 0.95 0.98 0.99 1.00 1.00 0.98 0.97 0.94 

Capniidae/Leuctridae 0.39 0.45 0.53 0.63 0.73 0.83 0.91 0.98 1.00 0.98 0.93 0.84 0.73 0.62 0.51 0.40 0.31 0.23 0.17 0.12 0.08 0.06 

Ceratopogoninae 0.45 0.62 0.68 0.74 0.81 0.87 0.92 0.97 0.99 1.00 0.99 0.95 0.90 0.84 0.78 0.70 0.63 0.55 0.48 0.42 0.36 0.30 

Clinocerinae 0.57 0.47 0.48 0.49 0.50 0.51 0.52 0.53 0.55 0.57 0.59 0.61 0.63 0.66 0.69 0.73 0.76 0.80 0.85 0.89 0.94 1.00 

Corynoneura spp. 0.41 1.00 0.90 0.81 0.73 0.66 0.60 0.55 0.51 0.48 0.46 0.44 0.42 0.41 0.40 0.40 0.40 0.40 0.40 0.40 0.40 0.40 

Crenobia alpina 0.53 0.72 0.72 0.72 0.72 0.72 0.72 0.72 0.72 0.72 0.72 0.72 0.73 0.74 0.76 0.78 0.81 0.84 0.87 0.91 0.95 1.00 

Diamesinae 0.62 0.23 0.26 0.29 0.33 0.38 0.42 0.47 0.52 0.57 0.62 0.67 0.72 0.76 0.81 0.85 0.88 0.91 0.94 0.96 0.98 1.00 

Dicranota spp. 0.40 1.00 0.87 0.76 0.66 0.58 0.52 0.47 0.42 0.39 0.37 0.36 0.35 0.34 0.34 0.34 0.34 0.34 0.34 0.34 0.34 0.34 

Drusinae 0.12 1.00 0.65 0.42 0.28 0.19 0.13 0.09 0.06 0.05 0.03 0.03 0.02 0.02 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 

Ecdyonurus spp. 0.39 1.00 0.86 0.75 0.65 0.57 0.51 0.46 0.42 0.38 0.36 0.35 0.34 0.33 0.33 0.33 0.33 0.33 0.33 0.33 0.33 0.33 

Ecdyonurus spp. tot 0.33 1.00 0.81 0.66 0.55 0.45 0.38 0.32 0.28 0.25 0.23 0.21 0.20 0.19 0.18 0.18 0.18 0.18 0.18 0.18 0.18 0.18 

Epeorus alpicola 0.64 0.09 0.12 0.16 0.21 0.27 0.34 0.43 0.52 0.61 0.70 0.79 0.86 0.92 0.96 0.99 1.00 0.99 0.97 0.94 0.89 0.84 

Isoperla spp. 0.53 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.71 0.73 0.74 0.77 0.79 0.83 0.86 0.90 0.95 1.00 

Isoperla spp. tot 0.53 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.70 0.71 0.73 0.75 0.77 0.80 0.83 0.86 0.90 0.95 1.00 

Leuctra spp. 0.55 0.60 0.62 0.63 0.65 0.66 0.68 0.69 0.71 0.73 0.75 0.77 0.79 0.81 0.83 0.85 0.87 0.90 0.92 0.95 0.97 1.00 

Leuctra spp. tot 0.55 0.61 0.62 0.63 0.65 0.66 0.68 0.69 0.71 0.73 0.74 0.76 0.78 0.80 0.82 0.85 0.87 0.89 0.92 0.94 0.97 1.00 

Limnephilidae tot 0.26 1.00 0.75 0.57 0.43 0.33 0.26 0.21 0.17 0.14 0.13 0.11 0.10 0.10 0.09 0.09 0.09 0.09 0.09 0.09 0.09 0.09 

Limnephilinae 0.11 1.00 0.56 0.31 0.18 0.11 0.07 0.04 0.03 0.02 0.02 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 

Liponeura spp. 0.69 0.07 0.09 0.11 0.13 0.17 0.20 0.24 0.29 0.34 0.39 0.45 0.51 0.57 0.63 0.69 0.75 0.81 0.86 0.91 0.96 1.00 

Nemoura mortoni 0.44 1.00 0.89 0.80 0.71 0.65 0.59 0.55 0.52 0.49 0.48 0.48 0.48 0.48 0.48 0.48 0.48 0.48 0.48 0.48 0.48 0.48 

Nemoura spp. 0.46 1.00 0.95 0.91 0.87 0.83 0.80 0.77 0.74 0.72 0.70 0.69 0.67 0.66 0.65 0.65 0.64 0.64 0.64 0.64 0.64 0.64 

Nemoura spp. tot 0.46 1.00 0.93 0.87 0.82 0.77 0.73 0.70 0.67 0.65 0.63 0.62 0.61 0.61 0.61 0.61 0.61 0.61 0.61 0.61 0.61 0.61 
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Orthocladiinae 0.45 1.00 0.92 0.84 0.78 0.72 0.68 0.64 0.61 0.59 0.58 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 

Philopotamus spp. 0.74 0.05 0.05 0.06 0.07 0.09 0.10 0.12 0.14 0.17 0.19 0.22 0.26 0.31 0.35 0.41 0.48 0.56 0.64 0.75 0.86 1.00 

Philopotamus spp. tot 0.74 0.05 0.05 0.06 0.07 0.09 0.10 0.12 0.14 0.17 0.19 0.23 0.26 0.31 0.36 0.41 0.48 0.56 0.64 0.75 0.86 1.00 

Protonemura nitida 0.53 0.51 0.56 0.61 0.67 0.73 0.79 0.84 0.89 0.93 0.96 0.99 1.00 1.00 0.99 0.98 0.96 0.93 0.90 0.86 0.82 0.78 

Protonemura spp. 0.66 0.17 0.18 0.20 0.21 0.23 0.24 0.26 0.29 0.31 0.34 0.37 0.40 0.44 0.49 0.54 0.59 0.66 0.73 0.81 0.90 1.00 

Protonemura spp. tot 0.64 0.22 0.23 0.25 0.27 0.28 0.30 0.32 0.35 0.37 0.40 0.43 0.47 0.51 0.55 0.60 0.65 0.70 0.77 0.84 0.91 1.00 

Psychodidae 0.24 1.00 0.69 0.48 0.33 0.24 0.18 0.14 0.11 0.09 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 

Rhithrogena delphinensis 0.70 0.05 0.06 0.08 0.11 0.14 0.18 0.23 0.28 0.34 0.41 0.48 0.55 0.62 0.69 0.76 0.82 0.87 0.92 0.95 0.98 1.00 

Rhithrogena spp. 0.45 1.00 0.93 0.87 0.81 0.76 0.72 0.68 0.65 0.63 0.61 0.59 0.58 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 0.57 

Rhithrogena spp. tot 0.48 1.00 0.97 0.94 0.91 0.89 0.87 0.85 0.84 0.83 0.82 0.82 0.82 0.82 0.82 0.82 0.82 0.82 0.82 0.82 0.82 0.82 

Rhyacophila spp. 0.63 0.21 0.24 0.27 0.31 0.35 0.39 0.44 0.49 0.54 0.59 0.64 0.68 0.73 0.77 0.82 0.86 0.89 0.92 0.95 0.98 1.00 

Rhyacophila spp. tot 0.61 0.25 0.28 0.31 0.35 0.39 0.44 0.48 0.53 0.58 0.62 0.67 0.71 0.76 0.80 0.84 0.87 0.90 0.93 0.96 0.98 1.00 

Rhyacophila tristis 0.42 1.00 0.90 0.80 0.72 0.65 0.60 0.55 0.51 0.48 0.46 0.44 0.43 0.42 0.42 0.42 0.42 0.42 0.42 0.42 0.42 0.42 

Simuliidae 0.66 0.09 0.11 0.14 0.18 0.23 0.28 0.34 0.41 0.49 0.56 0.63 0.71 0.77 0.83 0.89 0.93 0.96 0.99 1.00 1.00 0.99 

Tanytarsini 0.34 1.00 0.78 0.61 0.49 0.39 0.32 0.27 0.24 0.21 0.20 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 0.19 
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7. Metrics of models for D 

Taxon 
Total 

abundance 

Occurrence 

(Surbers) 

Total 

number of 

Surbers 

Sampled 

sites 
Rho_M1 Rho_M2 Rho_M2g Rho_M3 M2_Gain 

M2g_ 

Gain 
M3_Gain 

M2_ 

Proportion 

M2g_ 

Proportion 

LRT 

M1_M2 

LRT 

M1_M2g 

LRT 

M1_M3 

Baetis alpinus 352 72 150 5 0.56 0.60 0.60 0.60 0.09 0.09 0.09 1.00 1.00 0.00 0.02 0.01 

Baetis alpinus/melanonyx 3988 88 120 4 0.88 0.87 0.87 0.87 -0.08 -0.08 -0.08 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Baetis spp. 436 50 90 3 0.76 0.74 0.74 0.75 -0.08 -0.08 -0.04 2.00 2.00 0.05 0.29 0.10 

Baetis spp. tot 4875 111 150 5 0.86 0.87 0.87 0.87 0.07 0.07 0.07 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Brachyptera/Rhabdiopteryx 4869 54 120 4 0.73 0.74 0.74 0.74 0.04 0.04 0.04 1.00 1.00 0.05 0.31 0.11 

Capniidae/Leuctridae 69 20 60 2 0.40 0.43 0.43 0.43 0.05 0.05 0.05 1.00 1.00 0.34 0.75 0.61 

Ceratopogoninae 51 22 60 2 0.16 0.20 NA 0.26 0.05 NA 0.12 0.40 NA 0.57 NA 0.69 

Clinocerinae 279 59 90 3 0.72 0.74 0.74 0.74 0.07 0.07 0.07 1.00 1.00 0.05 0.32 0.01 

Corynoneura spp. 546 85 150 5 0.75 0.76 0.76 0.77 0.04 0.04 0.08 0.50 0.50 0.05 0.05 0.00 

Crenobia alpina 1180 59 60 2 0.78 0.77 NA 0.77 -0.05 NA -0.05 1.00 NA 0.00 NA 0.01 

Diamesinae 942 64 90 3 0.68 0.69 NA 0.69 0.03 NA 0.03 1.00 NA 0.03 NA 0.12 

Dicranota spp. 404 95 150 5 0.54 0.54 0.54 0.58 0.00 0.00 0.09 0.00 0.00 0.62 0.97 0.01 

Drusinae 39 9 60 2 0.14 0.08 NA 0.08 -0.07 NA -0.07 1.00 NA 0.15 NA 0.43 

Ecdyonurus spp. 116 31 60 2 0.40 0.47 NA 0.45 0.12 NA 0.08 1.40 NA 0.10 NA 0.30 

Ecdyonurus spp. tot 308 44 90 3 0.73 0.72 0.72 0.72 -0.04 -0.04 -0.04 1.00 1.00 0.02 0.17 0.07 

Epeorus alpicola 643 53 60 2 0.12 0.32 NA 0.33 0.23 NA 0.24 0.95 NA 0.07 NA 0.20 

Isoperla spp. 641 55 60 2 0.84 0.83 NA 0.83 -0.06 NA -0.06 1.00 NA 0.00 NA 0.00 

Isoperla spp. tot 643 55 60 2 0.84 0.83 NA 0.83 -0.06 NA -0.06 1.00 NA 0.00 NA 0.00 

Leuctra spp. 650 86 150 5 0.80 0.80 0.80 0.80 0.00 0.00 0.00 NA NA 0.00 0.01 0.01 

Leuctra spp. tot 655 86 150 5 0.80 0.80 0.80 0.80 0.00 0.00 0.00 NA NA 0.00 0.01 0.01 

Limnephilidae tot 830 62 90 3 0.60 0.57 0.57 0.61 -0.08 -0.08 0.03 -3.00 -3.00 0.08 0.22 0.14 

Liponeura spp. 90 32 90 3 0.36 0.36 0.42 0.43 0.00 0.09 0.11 0.00 0.86 0.55 0.20 0.26 

Nemoura mortoni 86 25 60 2 0.44 0.44 NA 0.53 0.00 NA 0.16 0.00 NA 0.05 NA 0.09 

Nemoura spp. 244 42 60 2 0.67 0.68 NA 0.68 0.03 NA 0.03 1.00 NA 0.04 NA 0.15 

Nemoura spp. tot 330 47 60 2 0.71 0.69 NA 0.69 -0.07 NA -0.07 1.00 NA 0.01 NA 0.03 

Orthocladiinae 2687 133 150 5 0.64 0.65 NA 0.72 0.03 NA 0.22 0.13 NA 0.22 NA 0.00 
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Philopotamus spp. 198 29 60 2 0.42 0.50 NA 0.50 0.14 NA 0.14 1.00 NA 0.10 NA 0.28 

Philopotamus spp. tot 199 29 60 2 0.43 0.50 NA 0.50 0.12 NA 0.12 1.00 NA 0.10 NA 0.28 

Protonemura nitida 321 32 60 2 0.79 0.75 NA 0.74 -0.19 NA -0.24 0.80 NA 0.41 NA 0.16 

Protonemura spp. 842 70 120 4 0.69 0.70 0.70 0.69 0.03 0.03 0.00 NA NA 0.01 0.04 0.05 

Protonemura spp. tot 1217 86 150 5 0.75 0.75 0.76 0.76 0.00 0.04 0.04 0.00 1.00 0.04 0.01 0.04 

Psychodidae 3467 54 90 3 0.84 0.79 NA 0.84 -0.31 NA 0.00 NA NA 1.00 NA 0.00 

Rhithrogena delphinensis 36 18 60 2 0.33 0.46 NA 0.41 0.19 NA 0.12 1.63 NA 0.08 NA 0.25 

Rhithrogena spp. 1258 66 90 3 0.77 0.77 0.77 0.78 0.00 0.00 0.04 0.00 0.00 0.02 0.04 0.00 

Rhithrogena spp. tot 1299 69 90 3 0.78 0.80 0.80 0.81 0.09 0.09 0.14 0.67 0.67 0.01 0.02 0.00 

Rhyacophila spp. 364 72 120 4 0.69 0.74 0.73 0.73 0.16 0.13 0.13 1.25 1.00 0.00 0.00 0.00 

Rhyacophila spp. tot 423 77 120 4 0.75 0.79 0.79 0.79 0.16 0.16 0.16 1.00 1.00 0.00 0.00 0.00 

Rhyacophila tristis 37 26 60 2 0.18 0.28 NA 0.36 0.12 NA 0.22 0.56 NA 0.00 NA 0.01 

Simuliidae 841 84 150 5 0.44 0.42 0.41 0.42 -0.04 -0.05 -0.04 1.00 1.50 0.66 0.55 0.93 

Tanytarsini 480 47 60 2 0.37 0.01 NA 0.59 -0.57 NA 0.35 -1.64 NA 0.42 NA 0.00 
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ANNEXES 

8. Normalised abundances for D 

Taxon AVG_D D_0 D_0.05 D_0.1 D_0.15 D_0.2 D_0.25 D_0.3 D_0.35 D_0.4 D_0.45 D_0.5 D_0.55 D_0.6 D_0.65 D_0.7 D_0.75 D_0.8 

Baetis alpinus 0.12 1.00 0.89 0.79 0.65 0.48 0.31 0.19 0.10 0.06 0.03 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Baetis alpinus/melanonyx 0.12 1.00 0.88 0.77 0.63 0.46 0.30 0.18 0.10 0.05 0.03 0.02 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Baetis spp. 0.12 1.00 0.81 0.65 0.50 0.35 0.24 0.16 0.10 0.06 0.04 0.02 0.02 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 

Baetis spp. tot 0.12 1.00 0.87 0.76 0.62 0.45 0.30 0.18 0.10 0.06 0.03 0.02 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Brachyptera/Rhabdiopteryx 0.21 1.00 0.50 0.26 0.15 0.10 0.09 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 

Capniidae/Leuctridae 0.11 1.00 0.71 0.51 0.36 0.24 0.17 0.11 0.07 0.05 0.03 0.02 0.01 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 

Ceratopogoninae 0.16 0.17 0.38 0.79 1.00 0.72 0.37 0.17 0.08 0.03 0.02 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Clinocerinae 0.17 1.00 0.68 0.47 0.33 0.25 0.20 0.17 0.14 0.12 0.10 0.09 0.07 0.06 0.05 0.05 0.04 0.03 

Corynoneura spp. 0.17 0.55 0.70 0.89 1.00 0.92 0.71 0.47 0.28 0.15 0.08 0.04 0.02 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 

Crenobia alpina 0.11 1.00 0.77 0.59 0.43 0.29 0.19 0.12 0.08 0.05 0.03 0.02 0.01 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 

Diamesinae 0.18 1.00 0.91 0.82 0.73 0.63 0.51 0.39 0.29 0.21 0.15 0.11 0.08 0.06 0.04 0.03 0.02 0.02 

Dicranota spp. 0.28 0.64 0.75 0.88 0.98 1.00 0.95 0.84 0.72 0.59 0.47 0.38 0.30 0.24 0.19 0.15 0.12 0.10 

Drusinae 0.16 0.00 0.00 0.13 1.00 0.39 0.02 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Ecdyonurus spp. 0.12 0.27 0.54 1.00 1.00 0.51 0.17 0.05 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Ecdyonurus spp. tot 0.10 1.00 0.98 0.94 0.77 0.50 0.26 0.12 0.05 0.02 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Epeorus alpicola 0.11 1.00 0.51 0.26 0.15 0.11 0.08 0.07 0.05 0.04 0.04 0.03 0.02 0.02 0.01 0.01 0.01 0.01 

Isoperla spp. 0.10 1.00 0.74 0.54 0.38 0.25 0.16 0.10 0.06 0.04 0.03 0.02 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 

Isoperla spp. tot 0.10 1.00 0.73 0.53 0.37 0.24 0.16 0.10 0.06 0.04 0.03 0.02 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 

Leuctra spp. 0.13 1.00 0.87 0.76 0.63 0.47 0.32 0.21 0.13 0.07 0.04 0.02 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 

Leuctra spp. tot 0.13 1.00 0.88 0.77 0.63 0.47 0.32 0.21 0.13 0.07 0.04 0.02 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 

Limnephilidae tot 0.16 0.12 0.29 0.65 1.00 0.82 0.41 0.14 0.04 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Liponeura spp. 0.61 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.09 0.10 0.13 0.17 0.22 0.28 0.36 0.47 0.60 0.78 1.00 

Nemoura mortoni 0.06 1.00 0.56 0.31 0.17 0.09 0.05 0.02 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Nemoura spp. 0.17 1.00 0.52 0.28 0.17 0.13 0.11 0.10 0.09 0.08 0.08 0.07 0.06 0.06 0.05 0.04 0.04 0.04 

Nemoura spp. tot 0.11 1.00 0.54 0.29 0.18 0.13 0.10 0.08 0.06 0.05 0.04 0.03 0.03 0.02 0.02 0.01 0.01 0.01 

Orthocladiinae 0.24 0.81 0.89 0.96 1.00 0.96 0.86 0.72 0.58 0.45 0.34 0.26 0.20 0.15 0.11 0.09 0.07 0.05 

Philopotamus spp. 0.08 1.00 0.32 0.11 0.05 0.03 0.03 0.03 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 
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Philopotamus spp. tot 0.08 1.00 0.32 0.11 0.05 0.03 0.03 0.03 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 

Protonemura nitida 0.10 1.00 1.00 0.97 0.72 0.40 0.18 0.08 0.03 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Protonemura spp. 0.61 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.08 0.09 0.12 0.16 0.20 0.27 0.35 0.45 0.59 0.77 1.00 

Protonemura spp. tot 0.26 1.00 0.62 0.38 0.26 0.19 0.16 0.15 0.15 0.15 0.15 0.15 0.15 0.15 0.15 0.15 0.15 0.15 

Psychodidae 0.77 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.01 0.02 0.05 0.14 0.38 1.00 

Rhithrogena delphinensis 0.15 0.54 0.69 0.87 1.00 0.86 0.55 0.28 0.12 0.05 0.02 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Rhithrogena spp. 0.16 0.69 0.81 0.94 1.00 0.89 0.66 0.43 0.25 0.14 0.07 0.04 0.02 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 

Rhithrogena spp. tot 0.16 0.69 0.81 0.95 1.00 0.86 0.62 0.39 0.21 0.11 0.05 0.03 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 

Rhyacophila spp. 0.17 1.00 0.51 0.26 0.14 0.10 0.07 0.06 0.06 0.06 0.06 0.06 0.06 0.06 0.06 0.06 0.06 0.06 

Rhyacophila spp. tot 0.19 1.00 0.51 0.26 0.15 0.10 0.08 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 

Rhyacophila tristis 0.10 0.13 0.40 1.00 0.58 0.07 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 

Simuliidae 0.26 0.74 0.83 0.93 1.00 0.99 0.91 0.79 0.66 0.53 0.42 0.33 0.26 0.20 0.16 0.12 0.10 0.08 

Tanytarsini 0.74 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.01 0.01 0.02 0.04 0.07 0.14 0.27 0.52 1.00 
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ANNEXES 

Appendix S3: Correlations among the four hydraulic variables among samples. Indicated R² means that 

the correlation is significant (Ranged Major Axis regression, p < 10-3). V40: flow velocity, D: water 

depth, Fr: Froude number, HFST: shear stress. 

 

 

Appendix S4: Relevant M2 fits for the four hydraulic variables. 
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ANNEXES 

Appendix S5: Ranged Major Axis regression between AVG_HFST and AVG_V40 for the 16 common 

taxa (with M2 relevant) between the two variables (R² = 0.86, p < 10-3). 
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ANNEXES 

Annexe 4 

 

Informations supplémentaires pour  

  

 

 

Appendix S1: macroinvertébrés. (Voir Annexe 2) 

 

Appendice S2 : Comparaison entre les débits observés (ligne en pointillés) et simulés par le modèle 

hydrologique J2000 (ligne pleine) au niveau de la station hydrologique de La Villette. (a) Courbe de 

au 19/01/2016 avec données 

manquantes), barre verticale  
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ANNEXES 

Appendice S3 : Comparaison entre les débits observés (ligne en pointillés) et simulés par le modèle 

 01/02/2020 au 31/07/2020), barre verticale : 

Q95. (b) Hydrogramme correspondant. 
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