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Avant-propos

Ce travail de these a été réalisé au sein du Laboratoire Evolution et Diversité Biologique (EDB)
et plus particulierement au sein de I’équipe AquaEco, qui se situe sur le site de I’Université de
Toulouse Il — Paul Sabatier. Il a été financé par une demie bourse provenant de I'Office
Francais de la Biodiversité (OFB) et une demie bourse provenant de la Région Occitanie, et
s’inscrivait dans le cadre du projet de recherche SPECTRA. Ce manuscrit de thése est composé
d’une introduction générale (Chapitre 1), de trois chapitres rédigés en anglais sous forme
d’articles (Chapitres 2 a 4) et d’'une discussion générale (Chapitre 5). Un article a été publié
dans la revue Fisheries Management and Ecology (Chapitre 3), un est en révision dans la revue
Knowlegde and Management of Aquatic Ecosystems (Chapitre 4) et le dernier est en cours de
préparation en vue de sa future soumission (Chapitre 2). Des annexes relatives aux chapitres
2, 3 et 4 ont été également ajoutées en fin de manuscrit (Chapitre 6) afin d’apporter un

éclairage ou d'illustrer certains propos.
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Résumé

Le repeuplement est une pratique de gestion communément utilisée par les gestionnaires des
milieux d’eau douce. Cette pratique consiste a relacher des poissons, souvent issus de
pisciculture, dans un écosystéme donné afin d’augmenter les stocks de poissons. Bien que les
effets de cette pratique puissent se répercuter a travers tous les niveaux de I'organisation
biologique, son impact sur les communautés et I'écosysteme reste mal connu a cause d’un
manque de suivi. Ainsi, I'objectif général de ce travail de thése était de quantifier les effets du
repeuplement sur la structure des communautés et le fonctionnement des écosystémes. Dans
un premier chapitre, nous avons estimé les risques écologiques des programmes de
repeuplement sur les communautés des grands lacs de France métropolitaine. Nos résultats
ont montré que le repeuplement impactait significativement la structure fonctionnelle et en
taille des communautés réceptrices, et ce méme en l'absence de changement de leur
composition taxonomique. Cependant, les effets étaient modulés par les caractéristiques
initiales des communautés (i.e., densité de poissons et diversité d’especes), soulignant la
contexte-dépendance des effets du repeuplement. Dans un second chapitre, nous nous
sommes attachés a comprendre les causes et les conséquences des pratiques récentes de
repeuplement au sein d’un réseau de lacs de graviéeres situé dans la plaine alluviale de la
Garonne. Nos résultats ont montré que l'intensification du repeuplement était associée a une
augmentation de la richesse taxonomique et fonctionnelle, ainsi que des changements
densité-dépendants de la structure en taille des communautés. Ces modifications de la
structure des communautés étaient en partie expliquées par le fait que les poissons repeuplés
présentaient des caractéristiques phénotypiques qui répondaient essentiellement a des
demandes halieutiques (i.e., grande taille et espéces prédatrices). Dans un troisieme chapitre,
reposant sur une approche expérimentale, nous avons évalué si I'amélioration de I’habitat
permettait de limiter I'impact du repeuplement sur les communautés de proies et le
fonctionnement de I'écosystéme. Nos résultats ont montré que le repeuplement a eu un
impact limité sur les communautés de proies et que cet impact était compensé avec le
déploiement d’un habitat ligneux placé dans une cage en acier. Cependant, le déploiement de
cet habitat a aussi engendré, en contrepartie, un impact sur le fonctionnement de

I’écosysteme, démontrant ainsi toute la difficulté de compenser les impacts du repeuplement,



méme a I'aide d’une pratique de gestion intégrative. Par conséquent, le repeuplement joue
un réle majeur dans la dynamique écologique des communautés, notamment par le
déversement souvent massif et régulier d’individus dont le phénotype répond a des exigences
halieutiques. Cependant, un meilleur suivi des pratiques et des études complémentaires
seront déterminants pour comprendre toute I'ampleur des effets de cette pratique sur les
dynamiques éco-évolutives, le fonctionnement des écosystémes et les services qui en sont
issus. L"étude de mesures complémentaires et intégratives sera également cruciale pour

assurer la pérennité de la pratique de la péche.

Mots-clés : écosystemes lacustres, péche récréative, écologie des communautés, diversité

fonctionnelle, spectre de taille, gestion intégrative



Abstract

Stocking is a management practice commonly used by freshwater managers. This practice
consists of releasing fish, often from aquaculture, into a given ecosystem to enhance fish
stocks. Although the effects of this practice can spread through all levels of biological
organization, its impact on community and ecosystem remains poorly understood due to a
lack of monitoring. Thus, the main objective of this work was to quantify the effects of stocking
on community structure and ecosystem functioning. In the first chapter, we estimated the
ecological risks of stocking programs on the community structure of large French lakes. Our
results showed that stocking had a significant impact on the functional and body size structure
of recipient communities, even in absence of change in their taxonomic composition.
However, these effects were influenced by the initial characteristics of the communities (i.e.,
fish density and species diversity), underlining the context-dependence of the effects of
stocking. In a second chapter, we identified the causes and quantified consequences of recent
stocking practices within a network of gravel pit lakes located in the central part of the
Garonne floodplain. Our results showed that an increase of stocking was associated with an
increase in taxonomic and functional richness, as well as density-dependent changes in
community body size structure. These changes were partly explained by the fact that
phenotypic characteristics of stocked individuals met anglers’ demands (i.e., large and
predatory species). In a third chapter, based on an experimental approach, we assessed
whether habitat enhancement could limit the impact of stocking on prey communities and
ecosystem functioning. Our results showed that stocking had a limited impact on prey
communities, and this impact was mitigated by the deployment of woody habitat surrounded
by a steel cage. However, the deployment of this habitat had an effect on ecosystem
functioning, showing that it is difficult to mitigate the effects of stocking, even with an
ecosystem-based management practice. Stocking plays a major role in community dynamics,
through the massive and regular release of individuals whose phenotype meets halieutic
requirements. However, improved monitoring of practices and further studies will be essential
to understand the full extent of the effects of stocking on eco-evolutionary dynamics,

ecosystem functioning and the services derived from them. The study of complementary and

xi



ecosystem-based management measures will also be crucial to ensure the sustainability of

freshwater fisheries.

Keywords: lake ecosystems, recreational fisheries, community ecology, functional diversity,

size spectrum, ecosystem-based management
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Ecosystéemes d’eau douce et changements globaux

1.1 Ecosystémes d’eau douce et changements globaux

Comprendre comment la diversité biologique affecte le fonctionnement des écosystéemes
(Cardinale et al., 2012; Loreau et al., 2001; Tilman et al., 2014), et par conséquent, comment
elle affecte les services issus de ces écosystémes (Balvanera et al., 2006) sont des questions
fondamentales en écologie. Ces questions apparaissent d’autant plus importantes a I’heure
de I'’Anthropocéne, que I'on définit comme I'expansion des populations humaines et la
croissance exponentielle de leurs activités en tant que force évolutive majeure (Crutzen, 2006,
2002 ; Lewis et Maslin, 2015). Le terme Anthropocéne a été popularisé afin de mettre en
exergue l'impact des activités anthropiques sur la biodiversité qui décline a un rythme
alarmant (Butchart et al., 2010). En effet, la vitesse d’érosion de la biodiversité n’a d’ailleurs
jamais été observé précédemment et cette crise majeure est par conséquent qualifiée de «
6°me extinction de masse » (Barnosky et al., 2011; Ceballos et al., 2017, 2015). Il est désormais
assez largement admis et reconnu que les activités humaines impactent de facon significative
la biosphére par une perte rapide et importante de la diversité biologique qui implique une
modification du fonctionnement des écosystemes (Hooper et al., 2012; Larsen et al., 2005) et
de leur résilience (de Mazancourt et al., 2013; Tilman et al., 2006). Cette perte de diversité
affecte, en retour, la capacité des écosystemes a fournir des services et des biens pérennes
(Cardinale et al., 2006 ; Haines-Young et Potschin, 2010) qui profitent a’lHomme et a son bien-
étre (Diaz et al., 2006). Les services écosystémiques représentent les biens matériels et
immatériels que 'Homme peut obtenir des ressources naturelles (Diaz et al.,, 2015). Ces
services peuvent étre d’ordre économique (Costanza et al., 2014; de Groot et al., 2012)
comme d’ordre culturel (Diaz et al., 2018). Cette crise de la biodiversité est d’autant plus
unique, car 'Homme est a la fois responsable de cette perte de biodiversité, menacé par elle,
mais peut également adopter des mesures pour inverser ce phénomeéne. Ainsi, comprendre
quels sont les facteurs anthropiques qui causent cette perte de biodiversité et les
conséquences de cette perte sur les écosystemes sont des enjeux majeurs tant sur le plan

écologique que sur le plan sociétal et le plan économique.

Il existe cing menaces principales clairement identifiées comme étant responsables du
déclin de la biodiversité : le changement climatique, la pollution, les invasions biologiques, la
surexploitation des ressources et la destruction des habitats (Bellard et al.,, 2022;

Jaureguiberry et al., 2022). Les changements globaux alterent la biodiversité au sein de tous



Ecosystéemes d’eau douce et changements globaux

les écosystémes (Bellard et al., 2022; Jaureguiberry et al., 2022) ; néanmoins, les écosystémes
d’eau douce sont tout particulierement impactés (Albert et al., 2021; Dudgeon, 2019; Su et
al.,, 2021). En effet, les populations des espéces présentent dans les eaux continentales
connaissent un déclin plus important que celles retrouvées dans les écosystemes terrestres et
marins (Dudgeon, 2019; Harrison et al., 2018). Cette observation peut amplement s’expliquer
par le fait que les activités anthropiques ont particulierement impacté les écosystemes d’eau
douce, notamment par la dégradation des habitats et la fragmentation de leur connectivité
naturelle avec la construction de barrages (Brauer et Beheregaray, 2020), la modification de
I"utilisation des sols (Dudgeon, 2019), la pollution des eaux (Amoatey et Baawain, 2019) ou
encore par l'introduction d’espéeces non-natives (Strayer, 2010). Le changement climatique
(Scheffers et al., 2016; Woodward et al., 2010) et la surexploitation (Allan et al., 2005) sont
également des menaces omniprésentes dans les écosystémes d’eau douce. Bien souvent, ces
menaces ne sont pas indépendantes les unes des autres (Dudgeon, 2019), et leurs interactions
peuvent parfois amplifier leurs effets (e.g., Strayer, 2010; Wang et al., 2019). Leurs effets
cumulés sont d’ailleurs identifiés comme étant une menace émergente tres préoccupante du
fait de son imprévisibilité (Reid et al., 2019). Par exemple, I'effet simultané du changement
climatique, de la fragmentation des habitats et des invasions biologiques peut impacter les
communautés de poissons et induire une importante réorganisation (Kuczynski et al., 2018).
Ainsi comprendre comment la biodiversité répond a diverses pressions anthropiques est un

enjeu majeur.

Bien que les eaux douces de surface ne représentent qu'une infime partie de la surface
planétaire (i.e. < 1 % selon Strayer et Dudgeon, 2010), elles concentrent une part importante
de la biodiversité globale (Balian et al., 2008; Dudgeon et al., 2006), et les services
écosystémiques qui en découlent ont une contribution importante a I'économie mondiale
(Costanza et al., 2014; de Groot et al., 2012). Leur valeur sanitaire, culturelle, scientifique et
éducative est également inestimable (Albert et al., 2021). Par exemple, les eaux continentales
participent a I'épuration de l'eau, a la protection contre les inondations, au cycle des
nutriments, fournissent de I'eau pour les besoins domestiques, industriels et agricoles et
fournissent également de la nourriture, notamment des protéines animales sous forme de
poissons (Rinke et al., 2019). Ainsi, les eaux continentales se posent en véritable attracteur et

concentrent également prés de 80% de la population humaine (Green et al., 2015). Cette
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appropriation des eaux continentales pour les besoins humains croissants et leur dégradation
menacent I'incroyable biodiversité qu’abrite ces écosystémes fragiles (Lundberg et al., 2000)
et compromettent l'intégrité écologique de ces écosystemes et les services qu’ils fournissent
(Dodds et al., 2013; Rinke et al., 2019; Vérosmarty et al., 2010). Au cours des derniéres
décennies, la détérioration des écosystemes aquatiques et les conséquences écologiques
associées sont devenues un des défis mondiaux majeurs faisant I'objet d'un nombre croissant
de travaux de recherche (Aznar-Sanchez et al., 2019; Harrison et al., 2018, 2010). Ainsi, une
gestion plus efficace des ressources et des écosystemes d'eau douce doit figurer parmi les plus

grandes priorités de I'humanité (Albert et al., 2021; Green et al., 2015).

1.2 Le role écologique, économique et sociologique des poissons

Les poissons d’eau douce font partie des groupes de vertébrés les plus diversifiés (Balian et
al., 2008) et représentent un quart des vertébrés de la planéte, soit environ 50 % des espéces
de poissons (~18000 espéces) actuellement décrites (Helfman et al., 2009). Bien que les
poissons fassent partie des organismes les plus charismatiques et les plus étudiés vivant en
eau douce, leur diversité unique fait que le nombre exact d'especes de poissons existantes est
encore a déterminer (Lévéque et al., 2008) et plus de 5000 especes ont été découvertes au
cours des 30 dernieres années (Nelson et al., 2016). Ainsi les écosystéemes d’eau douce qui les
abritent, concentrent une part étonnement importante de la biodiversité a I'échelle globale
(Balian et al., 2008; Dudgeon et al., 2006) et ce au sein d’une surface réduite a I'échelle
planétaire. Les poissons représentent d’ailleurs la composante dominante de la faune
vertébrée en eau douce (Near et al.,, 2012), et ont colonisé la quasi-totalité des eaux
continentales (Dudgeon et al., 2006). lls jouent un role fondamental au sein des écosystémes
ou ils sont présents, et représentent le socle de nombreux services écosystémiques. Pour
commencer, ils fournissent des services dits fondamentaux car ils permettent le maintien du
fonctionnement des écosystémes et leur résilience (Holmlund et Hammer, 1999). Ensuite, ils
fournissent également des services dérivés des services fondamentaux, qui eux répondent a
des demandes humaines (Holmlund et Hammer, 1999). Par exemple, ils fournissent une large
part des protéines provenant des milieux aquatiques (Boyd et al., 2022) a I’échelle mondiale,
et soutiennent des activités économiques telles que les pécheries commerciales, récréatives

et artisanales ou encore I'aquaculture. Au-dela de leur dimension économique et sociale, les
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communautés de poissons, de par leur diversité et leur abondance, jouent un réle structurant
majeur au sein des réseaux trophiques, dans la régulation des cycles de nutriments et dans le
maintien physique des habitats (Holmlund et Hammer, 1999). Un exemple emblématique est
celui des salmonidés qui provoquent de la bioturbation dans les cours d’eau pendant leur
reproduction (construction des nids). Par cette bioturbation, ils créent et maintiennent ainsi
leur propre habitat (Montgomery et al., 1996). Actuellement, le concept de services
écosystémiques, qui encourage une vision utilitariste de la biosphére, est remis en question,
notamment dans le cas des eaux continentales, étant donné qu'il existe un biais naturel en
faveur des services liés a la péche (Obregdn et al., 2018; Olden et al., 2020). En effet, une large
gamme de services dits culturels sont difficilement quantifiables et possédent une dimension
spirituelle et éducative inestimable. Par exemple, certaines parties des poissons peuvent étre
utilisés par la médecine pour leurs propriétés curatives (e.g., la peau, les écailles et les os) ou
bien encore comme instruments et bijoux (Olden et al., 2020). Par conséquent, la notion
d’apport de la nature a I'Homme (« Nature’s Contribution to People ») a fait son apparition
(Diaz et al., 2018). Cette approche tend a mettre en avant le role omniprésent de la culture
dans la définition de tous les liens qui unissent 'Homme a la nature (Diaz et al., 2018). De plus,
cette approche permet aussi de mettre en avant le role des diverses sources de connaissances
locales et indigenes comme vecteurs d’amélioration des évaluations des services
écosystémiques et offre une dimension plus spirituelle a ces derniers (Diaz et al., 2018). Dans
ce cadre, les poissons ne sont plus uniqguement des produits de consommations ou des

sources de revenus, mais sont également une source de curiosité et d’apprentissage.

De par leur distribution et leur diversité, les poissons ont un fort pouvoir de
structuration économique, sociale et écologique (Lynch et al., 2016). Tout d’abord, a I'échelle
individuelle, ils participent a la sécurité alimentaire de nombreuses populations dans les pays
en voie de développement (Welcomme et al., 2010), ainsi qu’a leur sécurité économique et
leur autonomisation par le biais notamment des péches et de I'aquaculture (FAO, 2014). A
I’échelle de la société, les poissons jouent également un réle dans de nombreuses cultures ou
ils sont considérés comme sacrés (Weeratunge et al., 2014) et supportent de nombreuses
activités de loisir dont la plus populaire demeure la péche récréative (Cooke et Cowx, 2004).
Au niveau environnemental, leur biodiversité tant au niveau des especes que des populations,

permet de limiter les conséquences des perturbations grace a une résilience plus importante
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des écosystemes lorsque leur diversité est préservée (Lynch et al., 2016). Or, chaque continent
possede une faune de poissons d'eau douce quasiment unique issue du résultat d’anciennes
barriéres physiques (e.g., glaciers) qui ont perturbé la dispersion des poissons par le passé,
ainsi que leurs différentes adaptations a la température (Berra, 2001). Cette diversité trouve
aussi son origine dans I'hétérogénéité des habitats qu'offrent les eaux douces et dans
I'isolement géographique des différentes masses d'eau. Les exemples de radiations sont donc
nombreux chez les poissons d’eau douce et leur spéciation peut étre particulierement rapide
(Magurran, 2009). En effet, une des spéciations les plus connues est celle des cichlidés dans
les grands lacs africains (Seehausen, 2006). Le fort niveau d’endémisme chez les poissons
d’eau douce (Tedesco et al., 2017) illustre et alarme sur le besoin urgent de conserver leur
biodiversité tant a I’échelle de I'espéce qu’individuelle (Lynch et al., 2016) et dont la perte

pourrait étre préjudiciable pour la biodiversité a I’échelle globale, y compris pour ’'Homme.

Les poissons sont I'une des ressources renouvelables les plus précieuses, mais leurs
populations sont des plus menacées. A titre d’exemple, les poissons d’eau douce comptent
parmi les vertébrés les plus menacés d'Europe (Freyhof et Brooks, 2011) et prés d’un tiers
d’entre eux sont menacés d’extinction a I’échelle mondiale (Hughes, 2021). Les écosystemes
d’eau douce étant considérés comme les plus menacés de la planete (Dudgeon et al., 2006),
les communautés de poissons d’eau douce y subissent de plein fouet les multiples menaces
issues des changements globaux. Bien que I’érosion de la biodiversité affecte tous les taxons,
les poissons sont particulierement susceptibles car bon nombre d’entre eux sont des espéces
rares avec par conséquent des populations aux effectifs restreints (Magurran, 2009) plus
sensibles aux changements environnementaux. Cette incroyable biodiversité de poissons se
retrouve également dans leurs stratégies écologiques qui sont diverses et trés variées
(Winemiller et Rose, 2011). De plus, les poissons sont des organismes ectothermes, ce qui
signifie qu’ils dépendent de leur environnement pour réguler leur chaleur interne, ils sont
donc particulierement sensibles aux changements de température (Comte et al., 2013;
Gunderson et Stillman, 2015; Heino et al., 2009). Ainsi, de par leur physiologie, leur diversité
de milieu de vie et d’écologie, et parce qu’ils occupent un role central dans les écosystemes
d’eau douce, les poissons sont de précieux indicateurs des effets des changements globaux et
de I'état écologique des écosystémes d’eau douce (e.g., Argillier et al., 2013). Par conséquent,

comprendre |'effet des perturbations sur les communautés de poissons et leurs futures
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distributions est essentiel pour optimiser la conservation de ces espéces et pérenniser les

services qu’ils fournissent.

13 Les communautés de poissons face aux changements globaux

Les changements globaux redessinent profondément les patrons de biodiversité des poissons.
Tout d’abord, le changement climatique modifie directement et indirectement la structure
des communautés et le fonctionnement des écosystémes des eaux douces du monde entier
(Jeppesen et al.,, 2010; Woodward et al., 2010). Ces modifications de structure de
communautés sont liées a des changements dans la distribution des espéces (Parmesan et
Yohe, 2003) par migration des espéeces d’eau froide (e.g., Comte et Grenouillet, 2013), et des
changements dans les traits d'histoire de vie des poissons, en particulier liés a leur taille
corporelle (Daufresne et al., 2009; Gardner et al.,, 2011). De plus, dans les milieux
dulcaquicoles, la connectivité entre les habitats est également primordiale pour les
communautés de poissons, car elle permet la migration des espéces que ce soit pour échapper
au réchauffement des eaux ou bien pour effectuer leur cycle de vie ou leur reproduction. Or,
la construction massive de barrages provoque une rupture physique de cette connectivité et
coupe les voies naturelles de migrations et de mouvements (Dudgeon, 2019), ce qui augmente
I'isolement des populations et créé des pieges écologiques (Ohms et al., 2022). Au-dela du
déclin des populations sauvages, ces deux pressions peuvent aussi avoir des conséquences
importantes sur |'état de santé des poissons. En effet, le réchauffement des eaux induit un
effet sur I’'émergence de maladies chez les poissons (Marcos-Lépez et al., 2010) et I'isolement
des populations par des barriéres physiques engendrent également des conséquences sur la
génétique des populations, avec la perte de certains génotypes qui, a plus long-terme, peut
affecter la résilience des communautés (Brauer et Beheregaray, 2020; Junge et al., 2014; Van
Leeuwen et al., 2018). Les espéces invasives représentent aussi une menace importante a tous
les niveaux d’organisation biologique (Cucherousset et Olden, 2011), mais aussi d’un point de
vue économique (Gozlan et al., 2010). En effet, les poissons sont parmi les espéces les plus
fréguemment introduites dans les écosystémes d'eau douce en raison de leur forte
association avec les activités humaines (Copp et al., 2005; Garcia-Berthou et al., 2005). Les
effets des invasions biologiques de poissons d'eau douce comprennent la perte de biodiversité

et I'nomogénéisation biotique (Olden, 2006; Rahel, 2000), mais aussi I'hybridation entre
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especes natives et non-natives (Allendorf et al., 2001; Cucherousset et al., 2008). De plus,
I'identité taxonomique et les caractéristiques biologiques des especes non-natives sont non-
aléatoires (Strayer, 2010), elles sont en moyenne plus grosses comparées aux especes natives
(Blanchet et al., 2010; Toussaint et al., 2018) et sont souvent des espéeces prédatrices (Eby et
al., 2006) du fait de la relation positive globale entre taille du corps et position trophique
(Dantas et al., 2019; Layman et al., 2005; Romanuk et al., 2011). Le nombre d’espéces non-
natives dans les écosystemes va augmenter dans le futur et leur gestion va étre d’autant plus
difficile car les invasions biologiques refaconnent des écosystemes uniques par les
changements de composition des communautés qu’elles induisent et qui se répercutent a

terme dans le fonctionnement des écosystemes (Strayer, 2010).

Toutes ces menaces induisent un déclin des populations de poissons et changent les
patrons de biodiversité a I'échelle globale, notamment la structure des communautés et des
réseaux trophiques. Cependant, ces perturbations n’impactent pas de la méme maniére tous
les groupes de poissons. Par exemple, les espéces migratrices sont particulierement
impactées par la perte de connectivité des milieux (Liermann et al., 2012) alors que les espéces
de grandes tailles sont particulierement affectées par le changement climatique (Daufresne
et al., 2009). Bien que les introductions d’espéces tendent a privilégier les espéces de grandes
tailles, elles induisent une déstabilisation des communautés et des réseaux trophiques (Eby et
al., 2006). Par conséquent, toutes ces pressions sont susceptibles d’'impacter la structure des
communautés de poissons avec la perte d’espéces a haute valeur marchande, spirituelle et
environnementale, telles que les espéces migratrices, les poissons d’eau froide ou encore les
espéces prédatrices. De plus, bien que les communautés de poissons soient assez uniques
entre les continents, il s'avere que la richesse taxonomique (i.e., le nombre d’espéce) se
concentre au niveau des zones tropicales (Toussaint et al., 2016) qui correspondent également
aux pays en cours de développement économique. Les changements globaux impactent ainsi
de maniére disproportionnelle ces zones de points chauds de biodiversité qui sont également
les zones avec une pauvreté accrue. Cependant, I’érosion globale de la biodiversité implique
une vulnérabilité générale des assemblages de poissons et cette vulnérabilité est méme plus
forte au sein des régions tempérées (Toussaint et al., 2016). Cette modification des patrons

de biodiversité et ce déclin général des populations de poissons semblent également entrainer
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un changement des points chauds des services rendus par les communautés de poissons et,
au vu de l'impact non égal et disproportionné de ces changements, certains services

écosystémiques vont étre plus durement impactés.

1.4 La péche récréative en eaux douces, un service écosystémique multiple

Les ressources halieutiques mondiales sont confrontées a un certain nombre de menaces,
principalement attribuées a I'exploitation commerciale (Hilborn et al., 2003; Jackson et al.,
2001; Pauly et al., 2003). Les effets de la péche commerciale sur les stocks de poissons marins
(Reynolds et al., 2001) et leurs écosystéemes (Lockwood, 2000) sont bien documentés.
Cependant, les pécheries commerciales et récréatives en eau douce ont souvent été négligées
lors de ces études sur I'impact des péches (Arlinghaus et al., 2002; Post et al., 2002).
L’amélioration de la compréhension de I'impact des péches sur les ressources naturelles est
primordiale mais limitée en eau douce. En milieu marin, il a été mis en évidence que la
surpéche menace la durabilité de cette activité, mais dans le cas des péches en eau douce, les
menaces identifiées sont principalement liées au changement climatique ou a la destruction
des habitats (Beard et al., 2011; Cooke et al., 2014). La surexploitation par la péche, qu’elle
soit commerciale, artisanale ou récréative, est également présente dans les écosystémes
d’eau douce, bien qu’elle ait été pendant longtemps ignorée ou sous-évaluée en comparaison
avec la péche en milieu marin (Allan et al., 2005; Cooke et al., 2016). Pourtant, les péches en
eau douce représentent une part non-négligeable, a hauteur de 40% en incluant I'aquaculture,
de la production mondiale de poissons et se placent ainsi comme étant une activité aux
importantes retombées économiques et sociales (Lynch et al., 2016). Cette activité permet
d’assurer la sécurité alimentaire en satisfaisant les besoins physiologiques en protéines
animales, notamment dans les pays ou les revenus des habitants sont faibles, tout en assurant
une sécurité économique par les revenus générés par cette activité (Lynch et al., 2016;
Welcomme et al.,, 2010). Les pécheries dans les eaux continentales peuvent également
représenter une émancipation et une prévention de la pauvreté, principalement pour les
populations marginalisées (Weeratunge et al., 2014). A I'échelle de la société, les pécheries et
les poissons des eaux douces jouent un role fondamental (Weeratunge et al., 2014) et
fournissent de nombreux services culturels et récréatifs, mais participent également a la santé

et au bien-étre humain (Lynch et al., 2016). Cependant, les captures dans les eaux douces
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comptent pour moins de 10%, mais ces chiffres semblent étre largement sous-évalués a cause
du manque de données fiables (Welcomme et al., 2010) et surtout ne refletent pas la
dynamique et I'importance de cette activité (Bartley et al., 2015; Welcomme et al., 2010).
Cette dynamique n’est d’ailleurs pas la méme sur tous les continents, avec notamment une
intense exploitation des ressources en Asie et en Afrique, qui est plus orientée vers
I’aquaculture et la péche commerciale, alors que, dans les pays industrialisés, les pécheries
d’eau douce sont plus tournées vers une activité de loisir que pour la production de nourriture
(Welcomme et al., 2010). La modification des patrons de biodiversité et le déclin généralisé

des populations de poissons mettent en péril cette activité aux multiples retombées.

La péche est un exemple de service écologique difficilement catégorisable, étant
donnée qu’elle peut étre a la fois considérée comme un service d’approvisionnement car elle
permet de se fournir en poissons que ce soit pour de la subsidence ou bien a des fins
commerciales, mais également comme un service culturel (Chan et al., 2012) notamment dans
le cadre de la péche récréative ou les poissons sont principalement attrapés puis relachés dans
le milieu (Cooke et al., 2018). Cette activité de péche récréative fait d’ailleurs partie des
services écologiques fortement impactés par les changement globaux, et sa persistance et sa
durabilité représentent un défi important (Elmer et al., 2017). De maniére générale, la péche
récréative a été négligée malgré le fait que le nombre de pécheurs récréatifs soit actuellement
cinq fois plus élevé que le nombre de pécheurs commerciaux (FAO, 2018). Cela peut
s’expliquer par le fait gu’il est communément admis que les pécheurs récréatifs ont un impact
moins important sur les stocks de poissons et les écosystémes que les pécheurs commerciaux
(Cooke et Cowx, 2006), alors gu’en eau douce la péche récréative constitue |'utilisation
dominante des stocks de poissons sauvages et ce plus particulierement dans les pays
industrialisés (FAO, 2012). Or, les pécheries récréatives peuvent impacter les milieux
aquatiques tout en générant des avantages sociaux et économiques importants (Tufts et al.,
2015). En effet, les pécheurs récréatifs prélévent une part non-négligeable des poissons et
contribuent ainsi a une réduction de |'abondance et de la taille des poissons a des niveaux
considérés comme effondrés dans certaines localités (Lewin et al., 2006; Post et al., 2002). De
par leur activité de préléevement, ils peuvent également modifier les réseaux trophiques en
ciblant de maniére privilégiée les prédateurs, qui sont des poissons considérés comme des

trophées de par le défi qu’ils représentent. Cette sélection non-aléatoire des individus peut
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provoquer des changements évolutifs induits par la péche et contribuer a la perturbation de
I'habitat et de la faune (Lewin et al., 2006). La mobilité des pécheurs peut étre également un
facteur de propagation d’organismes non-natifs (Cooke et Cowx, 2006; Lewin et al., 2006), tels
que des écrevisses (e.g., Hobbs et al., 1989), des poissons (e.g., Mandrak et Cudmore, 2010)
et méme des vers de terre (e.g., Keller et al., 2007). Ces impacts viennent s’ajouter aux autres
pressions déja omniprésentes sur les écosystéemes d’eau douce, ce qui menace d’autant plus
leur biodiversité et leur productivité (Carpenter et al., 2011). De plus, les impacts de la péche
récréative ne se résument pas qu’aux préléevements effectués par les pécheurs, mais
comprennent également les activités connexes pour gérer les stocks de poissons. Ainsi, les
écosystémes d’eau douce, notamment quand ils sont gérés pour des activités halieutiques,
sont un véritable carrefour ou se conjuguent enjeux socio-économiques et écologiques ol de
nombreux échanges d’organismes, de matériaux et d’énergie s’opérent, et dont la dynamique
est fortement liée aux activités humaines. Ainsi, ils peuvent étre considérés comme de
véritables méta-socio-écosystemes (Loreau et al., 2003b; Renaud et al., 2018), ou les conflits
d’usage entre les différentes parties prenantes sont de plus en plus fréquents (Arlinghaus,
2005). Par conséquent, la réconciliation entre les activités de péche récréative et les enjeux
écologiques est souhaitable car de nombreux problémes liés a la conservation des poissons

d’eau douce profitent également a la qualité des pécheries et a I'’économie qui en découle.

1.5 Gestions des stocks de poissons et péche récréative

Dans les écosystemes d’eau douce, il existe plusieurs mesures de gestion qui peuvent étre
mises en place afin de réconcilier enjeux écologiques face aux déclins des populations et
enjeux halieutiques. En effet, de nombreuses stratégies ont été élaborées pour faire face a la
pression croissante de la péche a la ligne et pour protéger ou améliorer les stocks de poissons
exploités. Ces diverses stratégies se concentrent sur trois niveaux bien définis pour assurer
une bonne productivité des pécheries, a savoir la gestion i) des pécheurs et leurs pratiques, ii)
des habitats aquatiques et iii) des stocks de poissons (Arlinghaus et al., 2016). La premiére
mesure de gestion est la réglementation des prises ou de toutes autres actions qui limitent le
prélevement des poissons par les pécheurs. Cette stratégie de gestion vise a diminuer les
captures et a gérer la mortalité des individus liée directement a I'activité de péche et peut

s’avérer utile lorsque la mortalité par le prélevement est élevée ou lorsque les poissons
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doivent étre protégés a certaines tailles stratégiques, tailles dites « refuge » (Arlinghaus et al.,
2016; Lewin et al., 2006). Les pécheurs récréatifs peuvent étre considérés comme de
véritables apex prédateurs, dont I'activité cible spécifiguement certaines composantes du
réseau trophique, en particulier les especes de poissons prédateurs qui subissent par
conséquent une mortalité plus importante (Post et al., 2002). Les pécheurs exercent
également une forte sélection sur les traits d’histoire de vie des individus, notamment sur leur
taille (Lewin et al., 2006). En raison de cette péche aux individus dits « trophées », des
réglementations relatives uniquement a la longueur minimale peuvent accroitre la sélection
sur les individus avec les plus grandes tailles, plutot représentés par des prédateurs, et donc
augmenter leur vulnérabilité. Cette pratique de gestion est donc a mettre en place avec
beaucoup de précaution et doit étre évaluée dans le cadre d’'une approche écosystémique des
péches afin d’en optimiser le régime d’exploitation optimal dans un environnement donné
(Kolding et al., 2016). La seconde pratique de gestion se concentre sur la protection, la
restauration ou I'amélioration de I'habitat. Actuellement, elle représente la pratique de
gestion la moins mise en place et la moins populaire (Klefoth et al., 2023; Sass et al., 2017),
probablement en raison de la difficulté de sa mise en ceuvre et de la perception des pécheurs
(Arlinghaus et Mehner, 2005). Lorsque cette mesure est utilisée, elle consiste principalement
a I'apport d’habitats dit artificiels faits de divers matériaux (Bolding et al., 2004). Cette gestion
de I'habitat est principalement utilisée pour augmenter le potentiel de production des masses
d'eau avec, par exemple, la création de substrats de frai ou d'habitats littoraux (Radinger et
al., 2023) qui constituent un habitat essentiel pour les poissons mais qui ont tendance a étre
détruits par les activités humaines. Cette pratique est particulierement colteuse et peut
échouer, en particulier si les habitats améliorés ne sont pas suffisamment étendus ou bien si
I'identification des principaux goulots d'étranglement qui sont essentiels dans le cycle de vie
d'un organisme ne sont pas bien identifiés (Palmer et al., 2010). Cependant, cette pratique est
intéressante car elle permet une gestion dite écosystémique et est par conséquent plus
intégrative que les mesures traditionnelles axées généralement sur une seule espece. Elle
permet également de prendre en considération les interconnexions entre les especes, leur
environnement et les pécheurs (Delacdmara et al., 2020). La troisiéme stratégie de gestion est
le repeuplement. Cette pratique, qui est particulierement appréciée des pécheurs (Klefoth et
al., 2023), consiste a lacher des poissons sauvages ou issus de pisciculture afin d’augmenter

les stocks de poissons dans un environnement donné (Cowx, 1994; Lorenzen et al., 2012). Le
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terme repeuplement regroupe ici les termes de rempoissonnement et de réensemencement
que l'on peut trouver dans la langue francaise, et ce afin de coller au mieux au terme
« stocking » issu de I'anglais. Le repeuplement peut étre une stratégie payante et utile dans
des situations ou le recrutement naturel fait défaut, ou bien dans des situations ou des
populations d’espeéces cibles ont disparu et doivent étre rétablies (Arlinghaus et al., 2016).
Bien que cette pratique soit largement répandue (Lorenzen, 2014) pour gérer les poissons
d’eau douce, elle peut se révéler coliteuse pour les gestionnaires et son efficacité est parfois
décriée ou bien inconnue faute de manque de suivis (Aas et al., 2018). En effet, il n'existe pas
de données robustes sur les pratiques de repeuplements des gestionnaires (Aas et al., 2018),
ce qui rend I'évaluation et le suivi de ces pratiques complexe (Cucherousset et al., 2021; Hunt
et Jones, 2018). Cependant, le nombre de poissons repeuplés chaque année dans le monde
est colossal (Cucherousset et al., 2021; Halverson, 2008; Hunt et Jones, 2018; Lorenzen, 2014).
A titre d’exemple, la France compte 1.4 millions de personnes pratiquant la péche récréative
et, pour répondre a leur demande, les gestionnaires des associations agréées pour la péche
et la protection du milieu aquatique (AAPPMAs) investissent en moyenne 65 % de leur budget
annuel dans le repeuplement (Cucherousset et al., 2021). Cela représente plus de 2000 tonnes
et plus de 90 millions d’individus repeuplés chaque année, appartenant a 22 espeéces
(Cucherousset et al., 2021). Il est donc crucial de mieux appréhender I'efficacité mais aussi les

effets indésirables potentiels d’une telle pratique de gestion largement répandue.

1.6 Repeuplement, une pratique de gestion aux multiples facettes et effets

La pratique du repeuplement est difficile a quantifier et ses effets sont difficiles a évaluer par
mangque de suivi, mais aussi par le fait que les décisions en matiere de péche récréative sont
prises au sein d'un systéme complexe qui implique de multiples acteurs et institutions
décisionnelles ayant des objectifs souvent contradictoires et des notions concurrentes des
problemes autour du déclin des stocks de poissons (Arlinghaus, 2006). En effet, les
écosystéemes d’eau douce représentent des socio-écosystemes particulierement complexes
avec a la fois des enjeux sociaux et écologiques. Ces écosystemes subissent une pression
anthropique croissante, notamment de la part des usagers récréatifs tels que les pécheurs a
la ligne, mais cette demande grandissante impacte en retour la durabilité des services

récréatifs fournis. Comme évoqué précédemment, les pécheurs a la ligne apprécient les défis
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de péche et les poissons trophées (Lewin et al., 2006) et ciblent généralement les individus de
grande taille tels que les prédateurs supérieurs (Eby et al., 2006). Les décideurs tentent
souvent de répondre a ces attentes (Birdsong et al., 2021) en maintenant des taux de capture
élevés et des poissons de grande taille dans le milieu dont ils ont la gestion (Arlinghaus et al.,
2020), en repeuplant des individus correspondant a ces critéres. Cependant, bien que les
pratiques de repeuplement soient principalement effectuées dans un but halieutique
(Aprahamian et al., 2003; Cowx, 1994), elles peuvent également étre tournées vers des fins
de conservation d’espece (Cowx, 1994; Roques et al., 2018) ou bien encore vers des fins de
biomanipulation (Jeppesen et al., 2012; Lathrop et al., 2002). Lorsque les individus sont
relachés plutét a des fins halieutiques, ils peuvent également étre différenciés selon leur
statut (natif ou non-natif) (Holmlund et Hammer, 2004). On différenciera ainsi deux
principales stratégies de repeuplement, a savoir le repeuplement dit d’amélioration ou de
supplémentation lorsque des espéeces natives sont repeuplées pour maintenir ou améliorer
des pécheries existantes (Claussen et Philipp, 2022; Cowx, 1994) et un repeuplement dit
d'introduction lorsque des espéces non-natives sont repeuplées pour créer des nouvelles
opportunités de péche (Cowx, 1994; Eby et al., 2006). Les individus relachés peuvent
également |'étre a différents stades de leur vie et pas uniquement lorsqu'ils sont sexuellement
matures ou considérés comme des adultes (Gerdeaux, 2004), bien que le laché de poissons
déja adultes puisse permettre une capture directe par les pécheurs a la ligne. Selon les
conditions dans lesquelles le repeuplement est réalisé, cette pratique de repeuplement peut
s’avérer étre une méthode particulierement rentable d’un point de vue économique pour les
gestionnaires. Néanmoins, son efficacité est le plus souvent inconnue, et peut parfois étre
économiquement inutile, écologiquement nuisible et conduire a une perte irréversible de
biodiversité (Fujitani et al., 2016). En effet, le repeuplement et le transfert illégal de poissons
entre les écosystemes d'eau douce (Johnson et al., 2009) sont classés parmi les principales

menaces pour la biodiversité des poissons d'eau douce (Freyhof et Brooks, 2011).

La gestion des stocks de poissons par le repeuplement s’inscrit directement dans un
enjeu global de conservation et une des principales préoccupations liées aux activités de
repeuplement concerne l'impact sur la diversité génétique des populations sauvages

(Aprahamian et al., 2003), notamment chez les salmonidés qui représentent des espéces
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particulierement et historiquement repeuplées. En effet, le risque d’extinction par hybridation
provient des espéces activement gérées qui sont intentionnellement relachées dans les
habitats natifs (Todesco et al., 2016). Parmi les cas les plus marquants, on peut citer le
repeuplement de la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) qui engendre une érosion
génétique des populations natives de truites fardées (Oncorhynchus clarkii) au Canada
(Rubidge et Taylor, 2004). De maniére générale, le repeuplement peut induire des
conséquences néfastes pour les populations sauvages et a différents niveaux d’intégration
(Cowx, 1999). En premier lieu, il peut y avoir une perte de diversité génétique liée a
I’hybridation, mais aussi a cause de la faible diversité génétique des stocks utilisés pour
repeupler (Krieg et Guyomard, 1985), une réduction du succés reproducteur et le transfert de
maladies. De plus, les flux de genes provenant des poissons de pisciculture ont tendance a
homogénéiser la structure génétique des populations sauvages (Eldridge et al., 2009) et a
réduire la capacité de ces populations sauvages a s’adapter aux changements de conditions
environnementales (McGinnity et al., 2009). En plus des variations génétiques, les poissons
provenant d’écloserie peuvent manifester des variations comportementales importantes,
notamment dans le comportement alimentaire (Huntingford, 2004) et une agressivité plus
forte pour répondre aux attentes des pécheurs a la ligne. Ainsi, bien que I'histoire de la
domestication des poissons d’eau douce soit relativement récente en comparaison avec les
autres histoires de domestication animale, il existe une différenciation entre les poissons
sauvages et domestiqués et cette différenciation est d’autant plus forte lorsque le niveau de
domestication augmente (Teletchea et Fontaine, 2014). Ainsi I'impact de la domestication sur
la génétique et le phénotype des poissons est conséquent et démontre que méme
I'introduction de poissons natifs peut affecter tous les niveaux de I'organisation biologique
allant du géne a I'écosysteme (Cucherousset et Olden, 2020). Par conséquent, le
repeuplement d’espéces natives hautement domestiquées comme les salmonidés peut
s’apparenter a du repeuplement d’introduction, mais son effet demeure largement négligé et
inexploré, bien qu’a I’échelle globale ces introductions d’individus puissent dépasser I'impact
des introductions d’espéces non-natives (Buoro et al., 2016). Au niveau mondial,
I'introduction et la pérennisation de poissons non-natifs pour améliorer I’expérience de péche
récréative a travers la pratigue de repeuplement, est un phénomene répandu et qui
préoccupe de plus en plus par ces effets parfois irréversibles qui entrainent des pertes

économiques massives (Pejchar et Mooney, 2009; Pimentel et al., 2001). Comme
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précédemment pour le repeuplement d’individus natifs, I'introduction d’espéces non-natives
peut avoir des impacts a différents niveaux de I'organisation biologique (Cucherousset et
Olden, 2011) et ces impacts peuvent aller jusqu’a I'extinction d’espéces indigénes et une
homogénéisation biotique. Bien que les communautés de poissons soient soumises a une
série de pressions anthropiques, les changements récents de la composition des
communautés de poissons sont mieux expliqués par les échanges de poissons liés a la péche
que par les changements climatiques car ces échanges engendrent une augmentation de la
similarité taxonomique entre les communautés a I'échelle régionale (Cazelles et al., 2019).
Bien que les pratiques de repeuplement n’aient pas toujours les résultats escomptés en terme
d’amélioration des stocks (e.g., Daupagne et al., 2021), l'introduction d’individus natifs
domestiqués ou bien provenant d’espéces non-natives (eux aussi domestiqués), peut avoir
des conséquences importantes a tous les niveaux biologiques. Il est donc nécessaire de
repenser le long engouement pour la pratique du repeuplement et mieux appréhender les
effets de cette pratique pour en optimiser les effets bénéfiques dans un contexte de

conservation et de restauration des populations de poissons.

1.7 Quantification des effets du repeuplement sur les communautés piscicoles

Les poissons ciblés par la péche récréative sont généralement plus grands, posseédent une plus
grande espérance de vie et ont un niveau trophique plus élevé que les poissons non ciblés
(Cazelles et al., 2019; Donaldson et al., 2011). Par conséquent, les individus repeuplés, natifs
ou non-natifs, peuvent impacter la structure des communautés réceptrices car leurs
caractéristiques biologiques et écologiques, qui répondent aux attentes des pécheurs
récréatifs (Birdsong et al., 2022, 2021), peuvent avoir un fort effet structurant sur le reste des
individus composant la communauté. L’introduction d’espéces non-natives a depuis
longtemps posé question, notamment avec I'exemple emblématique de I'introduction de la
perche du Nil (Lates niloticus) dans le lac Victoria qui a mené a I'extinction de nombreuses
especes endémiques (Witte et al., 1992). Ainsi, I'impact des espéces non-natives fait I'objet
de nombreuses recherches notamment pour comprendre comment ces introductions
redessinent les patrons de biodiversité non seulement d’un point de vue taxonomique mais
aussi fonctionnel (Blanchet et al., 2010; Sagouis et al., 2015; Shuai et al., 2018; Toussaint et

al., 2018). Cependant, la question relative au repeuplement d’espéces indigénes a pendant
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longtemps été ignorée (Champagnon et al., 2012) et demeure largement inexplorée alors que
ces impacts sont au moins aussi importants que ceux induits par les especes non-natives
(Buoro et al., 2016). En introduisant un grand nombre d’individus ayant des caractéristiques
biologiques et écologiques différentes, le repeuplement pourrait jouer un réle important dans
la composition et la structuration des communautés de poissons mais ces effets restent a
quantifier notamment en capturant plus que de simples changements de composition

taxonomique.

Au cours des deux dernieres décennies, les preuves d'un lien entre la biodiversité et le
fonctionnement des écosystémes se sont multipliées (Cardinale et al., 2012; Duffy, 2009;
Loreau et al., 2003a), et la diversité fonctionnelle, i.e., la diversité des réles écologiques joués
par les organismes, est apparue tres t6t comme étant une composante essentielle de la
biodiversité (Petchey et Gaston, 2006; Tilman et al., 1997). La quantification de la diversité
fonctionnelle se base généralement sur des approches utilisant les traits dits fonctionnels
(Violle et al., 2007), qui décrivent diverses fonctions écologiques. Par exemple, chez les
poissons, ces fonctions peuvent étre évaluées pour la mobilité, la prédation ou bien encore
via les traits d’histoire de vie pour en apprendre plus sur la reproduction et les stratégies
évolutives (Villéger et al., 2017). Les traits fonctionnels peuvent étre décrits par des variables
continues, généralement pris a I’échelle individuelle (Laliberté et Legendre, 2010), soit par des
variables discretes, généralement extraites de la littérature et mesurées a I’échelle de I'espece
(Mouillot et al., 2014). Les traits fonctionnels permettent de calculer une série d'indices
décrivant les multiples facettes de la diversité fonctionnelle pour une ou plusieurs
communautés données (Mouchet et al., 2010). Parmi ces indices, la richesse fonctionnelle, qui
représente I'ensemble des rbles écologiques occupés pour un assemblage de poissons donné,
et la régularité fonctionnelle, qui représente la régularité de distribution des roles écologiques
au sein de ce méme assemblage, sont les plus couramment utilisées (Petchey et Gaston,
2006). D’autres indices tels que la divergence fonctionnelle, la dispersion fonctionnelle, la
spécialisation fonctionnelle et I'originalité fonctionnelle existent également (Mouillot et al.,
2013), pour permettre d’approfondir la compréhension des processus qui faconnent les
communautés. L'approche fonctionnelle est particulierement adaptée pour mesurer les

réponses a de multiples pressions et a d’ailleurs démontré son intérét dans le cadre des
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pécheries marines (Martins et al., 2012; McLean et al., 2019b). A notre connaissance, elle n’a
pas été utilisée dans le cadre du repeuplement et ce malgré le fait que I'introduction d’espéces
non-natives puisse modifier la structure fonctionnelle des communautés de poissons d’eau
douce (Toussaint et al., 2018), par exemple en augmentant la diversité des stratégies
écologiques présentes dans une communauté (i.e., richesse fonctionnelle, Figure 1.1) ou la

proportion d’individus avec des stratégies écologiques extrémes.

Richesse fonctionnelle avant repeuplement Richesse fonctionnelle aprés repeuplement

-
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Figure 1.1 Schéma représentant la richesse fonctionnelle d’'une communauté de poissons composées de

trois especes selon deux traits fonctionnels, avant repeuplement et apres repeuplement. Ici, nous nous
sommes placés dans le cadre d’un repeuplement d’introduction, qui implique donc le Iaché d’une espece non-
native et qui dans ce cas augmente la diversité des stratégies écologiques (i.e., la richesse fonctionnelle) de la

communauté de poissons.

Parmi les traits fonctionnels, la taille corporelle des organismes apparait comme étant
I’'un des traits les plus importants car il intégre de nombreuses fonctions écologiques liées a la
physiologie (respiration, croissance, etc.), la survie ou encore la prédation, et cela est
particulierement vrai au sein des écosystemes aquatiques (Hildrew et al., 2007; Woodward et
al., 2005). Ainsi, la taille corporelle peut étre considérée comme un trait « synthétique »
(Woodward et al., 2005) a la fois simple a mesurer, mais également porteur de nombreuses
informations écologiques. De plus, la taille des organismes est distribuée de maniére non-
aléatoire au sein des communautés et traduit le concept de pyramide trophique ou pyramide
des biomasses (Elton, 1927; Trebilco et al., 2013). En conséquence, le spectre de taille qui
correspond a la relation entre I'abondance des organismes et leur taille corporelle respective
se traduit souvent par une relation linéaire négative (Trebilco et al., 2013) et intégre des
processus qui se déroulent a I’échelle des communauté et des écosystemes (Heneghan et al.,
2019). Tout d’abord, la pente de cette relation qui décrit la distribution a travers la

communauté et permet d’étudier les interactions entre les prédateurs en indiquant I'efficacité
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de transfert d’énergie (Blanchard et al., 2009; Heneghan et al., 2019). Ensuite, |'élévation de
cette relation, qui correspond a I'ordonnée a I'origine (issu de I'anglais « intercept ») (Sprules
et Barth, 2016), représente la capacité d’accueil d’un écosystéme (Heneghan et al., 2019;
Murry et Farrell, 2014). Pour finir, la linéarité de la pente du spectre de taille traduit la
régularité de la structure en taille d’'une communauté, a travers les différences composantes
de cette communauté (Heneghan et al., 2019). Ces différentes métriques pourraient étre
intéressantes dans le cadre de I'étude des impacts du repeuplement, car la structure en taille
d’une communauté est sensible aux pressions anthropiques (Petchey et Belgrano, 2010).
L’étude des changements de spectre de taille a déja démontré son intérét dans le cadre des
pécheries en milieu marin (e.g., Zgliczynski et Sandin, 2017), mais également dans le cadre du
repeuplement en milieu lacustre (Daupagne et al., 2021). En effet, I'ajout souvent important
d’individus de grande taille, peut par exemple provoquer un changement de pente, qui la
rendrait moins négative car la proportion d’individus de grande taille augmenterait dans la
communauté (Figure 1.2). Cependant, les résultats de I'étude de Daupagne et al. (2021) n’ont
pas révélé d’effets significatifs des activités de repeuplement sur la pente du spectre de taille
et son élévation. Cela peut notamment s’expliquer par le fait que les activités de
repeuplement ont été étudiées de maniére non-continue et aussi le fait que la pression de

péche exercée a potentiellement compensée |'effet additif des lachés de poissons dans les

milieux.
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Figure 1.2 Schéma représentant la pente du spectre de taille d’'une communauté de poissons, avant

repeuplement et aprés repeuplement. Ici, nous nous sommes placés dans le cadre d’un repeuplement d’une
espece de grande taille, qui dans ce cas, fait diminuer la valeur de la pente par le biais d’une augmentation de

la proportion des individus de grande taille comparés aux individus de plus petite taille dans la communauté.
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1.8 Repeuplement et écosystémes lacustres

Les écosystémes lacustres représentent 90% des eaux douces de surface a I’échelle globale
(Shiklomanov et Rodda, 2004) et les lacs sont la source de nombreux enjeux économiques,
sanitaires et sociaux (Reynaud et Lanzanova, 2017). En effet, les lacs fournissent de multiples
services écosystémiques essentiels qui comprennent I'approvisionnement en eau pour les
besoins domestiques, agricoles ou industriels, en nourriture avec la production de ressources
alimentaires telles que les poissons, en énergie avec I’hydroélectricité, mais aussi des services
qui participent a la lutte contre les inondations, la rétention des polluants et des nutriments,
et la régulation du climat (Allan et al., 2017; Baron et al., 2002; Tranvik et al., 2009). Les lacs
sont également des voies privilégiées pour la navigation de plaisance et le transport de
marchandises et concentrent aussi de nombreuses activités de loisir (Allan et al., 2017;
Steinman et al., 2017; Sterner et al., 2020) telles que la péche récréative. Or, ces multiples
services dépendent directement de I'intégrité écologique des lacs (Baron et al., 2002) et de
I'incroyable biodiversité qu’ils abritent. Mais les lacs sont particulierement vulnérables aux
changements globaux (Dudgeon, 2019; Smol, 2019) et leur biodiversité s’en retrouve
sérieusement menacée (Albert et al., 2021; Reid et al., 2019). De plus, les lacs et les
communautés qu’ils hébergent possedent un fort pouvoir intégrateur des perturbations et
sont par conséquent des sentinelles efficaces pour suivre ces différents changements (Moser

et al., 2019; Williamson et al., 2008).

Les lacs englobent une grande diversité de conditions environnementales liée a la
diversité d’origine (naturelle ou artificielle) et, malgré cette diversité, ils ont pour points
communs de posséder des frontiéres écologiques claires et sont répliqués dans I'espace
(Loewen, 2023). Compte tenu de ces caractéristiques et de leur grande diversité, les lacs sont
bien placés pour servir de systémes modeles susceptibles de faciliter la compréhension de
I'impact des changements globaux sur les systémes biologiques, de I'échelle locale a globale
(Loewen, 2023; Morris et al., 2022). De nombreux taxons tels que les algues, le zooplancton,
les invertébrés et les poissons ont d’ores et déja été utilisés en tant que bioindicateurs pour
renseigner sur la santé ou l'intégrité des lacs et continuent d’étre activement étudiés
notamment dans le contexte européen de la Directive Cadre sur I'Eau (Derot et al., 2020;

Pastorino et al., 2020; Phillips et al., 2013; Pont et al., 2021; Vitecek et al., 2021). Cette



Objectifs de la thése

intégrité des lacs a été particulierement évaluée a travers des mesures sur les communautés
de poissons (O’Brien et al., 2016), car ces communautés sont fortement impactées par les
activités humaines. Ainsi les communautés de poissons lacustres offrent une opportunité
unique d’étudier le role du repeuplement sur la structuration des communautés. Cela est
d’autant plus justifié car les gestionnaires investissent plus dans le repeuplement en milieu
lacustre car les lacs ont des frontieres écologiques bien définies (Fujitani et al., 2020), et que
les changements de la composition des communautés de poissons lacustres ont pour principal
moteur la dispersion assistée par I’'Homme des poissons ciblés par la péche (Cazelles et al.,

2019).

1.9  Objectifs de la thése

L'objectif général de ce travail de these est de quantifier les conséquences écologiques de la
pratique du repeuplement sur les communautés de poissons et le fonctionnement des
écosystémes lacustres. Pour cela, nous avons mis en ceuvre plusieurs méthodes
complémentaires (i.e., modélisation, observations de terrain et expérimentation) reposant sur
I"approche fonctionnelle et I'utilisation du spectre de taille, et cela en intégrant des échelles

spatiales différentes. Ce travail est structuré sous la forme de trois chapitres.

Dans le premier chapitre, nous nous sommes d’abord attachés a prédire les effets
potentiels des programmes de repeuplement sur la structure des communautés de poissons
des grands lacs de France métropolitaine. D’abord, nous avons décrit les pratiques de
repeuplement effectuées dans les écosystemes lacustres, afin d’en quantifier la diversité et
d’en identifier les principales stratégies grace aux données issues d’'une enquéte nationale sur
les pratiques de repeuplement réalisées en 2013 (Cucherousset et al., 2021). Au cours de cette
enquéte, plus de 518 associations de péche a travers toute la France métropolitaine ont
répondu. Aprés avoir caractérisé les pratiques de repeuplement, nous avons simulé ces
pratiques pour déterminer les effets sur les communautés de poissons lacustres. L'approche
par simulation nous a permis d’outrepasser I'absence de suivi des pratiques de repeuplement
et a eu I'avantage de permettre I'évaluation des effets d’un large panel de pratiques au sein
de milieux lacustres diversifiés. Lors de cette étude, nous avons pu simuler les pratiques de

repeuplement dans 174 communautés de poissons en utilisant la base de données issue des
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échantillonnages effectués par I'Office Francais de la Biodiversité (OFB). Ce chapitre a
notamment permis de mettre en évidence que |'évaluation des risques écologiques des
programmes de repeuplement est primordiale, notamment dans un contexte de gestion qui
doit égalementinclure la conservation des stocks de poissons, et que leurs effets ne se limitent

pas seulement a un changement de composition taxonomique des communautés.

Dans le second chapitre, nous nous sommes intéressés aux causes et aux
conséquences de la pratique du repeuplement au sein d’un réseau de 34 lacs de gravieres
situé dans le sud-ouest de la France. Les lacs de graviéres sont de petits lacs artificiels issus de
I’exploitation de granulats qui sont de plus en plus communs dans le paysage. lls sont
particulierement intéressants a étudier car ils sont déconnectés du réseau hydrographique
(clos) et les activités humaines y jouent un role prépondérant dans la structuration de leur
diversité biologique. D’abord, nous avons décrit et quantifié les pratiques de repeuplement
récentes, comprises entre 2011 et 2017, en termes de composition et densité d’espéces, grace
a une enquéte menée aupres des gestionnaires. Ici, les pratiques de repeuplement ont été
évaluées alI’échelle de chaque lac et les gestionnaires n’étaient pas exclusivement représentés
par des associations de péches mais comprenaient également des structures privées. Ensuite,
grace a des données issues de I'échantillonnage des communautés de poissons sur ces lacs,
nous avons mesuré les conséquences des pratiques de repeuplement sur la diversité
taxonomique, fonctionnelle et la structure en taille des communautés. Ce chapitre a mis en
évidence le fait que le repeuplement peut fortement impacter la structure des communautés

de poissons et a plus long-terme influencer leur trajectoire écologique.

Dans le troisieme chapitre, nous avons utilisé une approche expérimentale en
mésocosmes pour tout d’abord quantifier I'effet du repeuplement d’une espece non-native
sur les communautés de proies et le fonctionnement de I'écosysteme, mais aussi pour tester
si I'amélioration de I’habitat permettait de limiter, voire compenser, les impacts du
repeuplement. En effet, les gestionnaires repeuplent massivement et se tournent souvent
vers des especes non-natives et plutét prédatrices. Or, le repeuplement d’un prédateur peut
provoquer des effets en cascades sur les communautés de proies et a terme sur le
fonctionnement de I'écosystéme (Eby et al., 2006). Malgré les risques écologiques potentiels

d’une telle pratique, le repeuplement demeure plus fréquent que le déploiement de la
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pratique de I'amélioration de I’habitat, certainement a cause du co(t de cette derniere
(Radinger et al., 2023). Cette pratique de I'amélioration de |’habitat présente pourtant
I’avantage d’étre une pratique de gestion intégrative qui ne cible pas uniquement les poissons
et permet de soutenir les communautés de proies en offrant une structure physique a
coloniser et un refuge contre la prédation. Ainsi, pour étudier le potentiel effet compensatoire
de I'amélioration de I’habitat vis-a-vis des effets du repeuplement, nous avons mis en place
une expérience comprenant quatre traitements, chacun répliqués six fois, pour un total de 24
mésocosmes. Pour commencer, nous avions un traitement controle dans lequel aucune
pratique de gestion n’a été déployée, un traitement avec uniquement du repeuplement et
ensuite deux traitements avec repeuplement et amélioration d’habitat avec chacun un habitat
différent. Pour simuler la pratique du repeuplement, nous avons introduits des juvéniles de
I'année de black-bass a grande bouche (Micropterus nigricans) qui représente une espece tres
appréciée des pécheurs particulierement dans le sud-ouest de la France. Ce chapitre a mis en
évidence le fait que I'amélioration de I’habitat est une pratique difficile a mettre en place car
les bénéfices ne sont pas immédiats et ne sont pas forcément suffisants pour compenser les

effets a court-terme du repeuplement.



Chapitre 2. Simulation-based risk assessment of
fish stocking impacts on functional and body size
community structures in large French lakes.

This chapter is adapted from the article:

Gimenez, M., Cucherousset, J., Villéger, S., and Grenouillet, G. 2023. Simulation-based risk assessment of

fish stocking impacts on functional and body size community structures in large French lakes. Manuscript

in preparation.
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Résumé

Résumé
Les gestionnaires de péches en eau douce s'attaquent aux enjeux de conservation face au
déclin continu des stocks de poissons et créent de nouvelles possibilités de péche grace au
déploiement de programmes de repeuplement. Cependant, malgré I'utilisation répandue de
la pratique du repeuplement a travers le monde, notre compréhension des conséquences
écologiques sur les communautés de poissons réceptrices est insuffisante. En utilisant les lacs
frangais comme écosystemes modeles, nous avons quantifié les pratiques de repeuplement
mises en ceuvre par 195 associations de péche (AAPPMAs) a l'aide d'une enquéte nationale
menée via des questionnaires. Nous avons prédit leurs effets potentiels sur la diversité
fonctionnelle (évaluée a l'aide de la divergence fonctionnelle) et la structure en taille (évaluée
a I'aide de la pente du spectre de taille) en utilisant une approche de simulation de scénario,
combinant toutes les pratiques de repeuplement observées dans les lacs de montagne et de
plaine, respectivement. Les pratiques étaient tres variables d'une AAPPMA a l'autre en termes
de densité de poissons, de masse corporelle des individus repeuplés et du statut des especes
repeuplées (i.e., natives ou non-natives). En outre, les stratégies de gestion différaient
également entre les lacs de montagne et les lacs de plaine. Les simulations ont révélé que les
effets écologiques des pratiques de repeuplement étaient principalement influencés par la
densité de poissons repeuplés et l'importance relative des espéces natives et non-natives.
Nous avons également constaté que la divergence fonctionnelle et la pente du spectre de
taille étaient fortement affectées par le repeuplement, conduisant a une augmentation
globale de la divergence fonctionnelle et de la raideur des pentes du spectre de taille lors de
I'intensification des pratiques de repeuplement. Toutefois, les changements prédits dans la
diversité fonctionnelle et la structure de la taille corporelle dépendaient fortement du
contexte et des caractéristiques initiales (richesse spécifique et densité de poissons) des
communautés réceptrices. Nos résultats démontrent que I'évaluation des risques écologiques
est nécessaire pour optimiser |'efficacité des pratiques de repeuplement et minimiser leurs
impacts. En outre, ils soulignent l'importance d'envisager des mesures de gestion plus
intégratives, telles que I'amélioration de I'habitat, afin d'améliorer la gestion des péches en

eau douce et de préserver les écosystémes.

Mots-Clés: spectre de taille, diversité fonctionnelle, gestion des péches, repeuplement

d'amélioration, repeuplement d'introduction, lacs de montagne et de plaine



Abstract

Abstract
Freshwater fishery managers are addressing the ongoing decline in fish stocks and creating
new fishery opportunities through fish stocking. However, despite the widespread use of
stocking worldwide, our understanding of the ecological consequences of stocking practices
on recipient fish communities are lacking. Using French lakes as model ecosystems, we
quantified stocking practices performed by 195 angling clubs using a nationwide
questionnaire survey. We predicted their potential effects on functional diversity (assessed
using functional divergence) and body size structure (assessed using the size spectrum slope)
by employing a scenario simulation approach, combining all observed stocking practices in
mountain and lowland lakes, respectively. Stocking practices were highly variable among
angling clubs in terms of stocking density, body mass of stocked individuals, and the status of
the stocked species (i.e., native or non-native). Additionally, management strategies also
differed between mountain and lowland lakes. Simulations revealed that the ecological effects
of stocking practices were primarily influenced by the density of fish stocked and the relative
importance of native and non-native species. We also found that functional divergence and
the slope of the size spectrum were strongly affected by stocking, leading to an overall
increase in functional divergence and steeper size spectrum slopes when increasing stocking
practices. However, the predicted changes in functional diversity and body size structure were
highly context-dependent and strongly driven by the initial characteristics (species diversity
and fish density) of recipient communities. Our findings demonstrate that ecological risk
assessment is necessary to optimize the efficiency of stocking practices and minimize their
ecological impacts. Furthermore, they underscore the importance of considering more
integrative management measures, such as habitat enhancement, to improve the

management of freshwater fisheries and preserve ecosystems.

Keywords: size spectrum, functional diversity, fisheries management, enhancement stocking,

introduction stocking, mountain and lowland lakes
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2.1  Introduction

Freshwater ecosystems are particularly vulnerable to anthropogenic activities that are
impacting their biodiversity (Dudgeon, 2019; Tickner et al., 2020). Freshwater fishes account
for a large proportion of the global fish diversity (Strayer and Dudgeon, 2010), and play a
central role in the ecological services provided by freshwater ecosystems (Holmlund and
Hammer, 1999). However, they are also one of the most highly threatened groups (Reid et al.,
2013), with many species experiencing declines in local abundance due to habitat
degradation, overharvest and the introduction of non-native species or genotypes (Allan et
al., 2005; Cooke et al., 2016; Laikre et al., 2010). Recreational angling is one of the most
popular outdoor activities at the global scale, with recreational anglers being the primary
users of wild fish stocks in inland waters of industrialized countries (Arlinghaus et al., 2019).
This recreational activity can generate substantial economical returns, and the associated
expenditures drive fish conservation and fisheries management actions (Arlinghaus, 2006;
Hunt et al.,, 2017; Tufts et al.,, 2015). However, recreational inland fisheries can induce
important decrease in abundance for targeted fishes (Cooke and Cowx, 2006; Lewin et al.,

2006; Post et al., 2002).

To maintain or enhance fish abundance while meeting angler demands, inland fishery
managers employ three main management strategies, namely habitat enhancement, harvest
regulations and stocking (Arlinghaus et al., 2015). Stocking is frequently used to improve the
quantity and/or the quality of catches by releasing cultured or wild-borne individuals
(Claussen and Philipp, 2022; Cowx, 1994). To optimize the angling experience by maintaining
high catch rates (Arlinghaus et al., 2020), the quantity of individuals released can be
significant, with hundreds of millions of fish stocked worldwide every year (Cucherousset et
al., 2021; Halverson, 2008; Hunt and Jones, 2018; Lorenzen, 2014). However, accurately
estimating the exact amount of fish stocked is challenging because global records of stocking
practices are lacking, due to the fact that, in many countries, there is no mandatory
requirement to maintain a register of these practices (Aas et al., 2018). Stocking programs can
vary markedly depending on the property rights regime, and decisions can therefore be made
at a very small-scale by fishing right owners (Daedlow et al., 2011). Sustainable management
of fish stocks implies understanding when to engage in stocking programs and when to

consider alternative management actions (Arlinghaus et al.,, 2017, 2015; Lorenzen, 2014).
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However, risk assessment of stocking practices is complex due to a profound lack of

knowledge (Cucherousset et al., 2021; Hunt and Jones, 2018).

Stocking can also play an important role in shaping fish communities by releasing
numerous native individuals with novel phenotypes (i.e., cultured individuals) compared to
wild conspecifics (enhancement stocking) or by introducing non-native species (Cucherousset
and Olden, 2020, 2011; Holmlund and Hammer, 2004). However, there are still no
comprehensive assessments of the impacts of stocking programs on fish community
functional diversity, which describes the diversity of ecological attributes (Mouillot et al.,
2013), and on community size structure, which depicts the abundance of individuals across a
size range (Trebilco et al., 2013). Stocking programs often involve releasing large-bodied
individuals, particularly predators (Eby et al., 2006), as anglers appreciate fishing challenges
and trophy fish (Lewin et al., 2006). On average, game fish are larger and occupy higher trophic
positions than non-game fish species (Donaldson et al., 2011), and this observation holds for
non-native species as well (Blanchet et al., 2010). The addition of larger individuals with
specific ecological characteristics through stocking, can lead to an increase in the proportion
of certain functions and a change in size distribution within the community. When carried out
properly, stocking can contribute to the recovery of fish stocks and provide benefits for
fisheries (Amoroso et al., 2017; Johnston et al., 2018; Lorenzen et al., 2012). However, stocking
programs can also contribute to the decline of fish stocks because recipient ecosystems’
carrying capacity is rarely considered. This can potentially lead to alterations of community
structure and food webs by increasing competition and predation, thereby affecting the
growth and mortality rates of fish (Cowx, 1994; Lorenzen et al., 2012; van Poorten et al., 2011).
The efficiency of stocking practices varies widely and is context-dependent (Cucherousset et
al., 2007; Lorenzen et al., 2012; Roques et al., 2018), yet stocking is often carried out without
any assessing the state of the fish community and recipient ecosystem (Claussen and Philipp,
2022). Given the widespread practice of fish stocking, determining its ecological effects on

recipient communities remains a key challenge in improving fishery management.

The present study aimed to assess how stocking programs affect the structure of fish
communities in French lakes. Specifically, the first objective was to quantify stocking practices

at the national scale and identify the main management strategies using a nationwide
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questionnaire survey. We hypothesized that stocking practices would significantly differ
between lakes in terms of the density and the status (native or non-native) of fish stocked.
The second objective was to predict the effects of these stocking practices on the functional
and body size structure of recipient fish communities using a scenario simulation approach.
We hypothesized that stocking practices would lead to modifications in fish community
structure, especially when non-native species and large-bodied individuals are stocked at high

density.

2.2 Materials and methods

2.2.1 Stocking practices

In France, angling clubs own fishing rights for public waters and are responsible for fishery
management, including stocking practices and for the conservation of freshwater ecosystems.
Freshwater ecosystems managed by French angling clubs are highly diverse, encompassing a
broad range of inland waters (Cucherousset et al., 2021). In this study, we specifically focused
on lentic ecosystems, which include natural and artificial lakes, such as reservoirs and gravel
pit lakes. In France, lakes are legally categorized into two groups, and angling practices and
legislation differ between these categories. The first category consists of clear-water lakes
where fish communities are dominated by salmonids (referred to as mountain lakes), while
the second category includes all other inland lakes where fish communities are dominated by

cyprinids (referred to as lowland lakes).

Stocking practices in these lakes were assessed through a nationwide survey among
angling clubs conducted in metropolitan France toward the end of 2014 and the beginning of
2015 to gather information regarding practices performed in 2013 (Cucherousset et al., 2021;
Fujitani et al., 2020; Riepe et al., 2017). Data were collected via a self-completion mail
guestionnaire, which was filled out by the person responsible for, or knowledgeable about,
fish stocking performed in 2013. A total of 808 questionnaires (21 % of all angling clubs of
France) were distributed, and a return rate of 64 % was achieved (Cucherousset et al. 2021).
For lakes where stocking occurred, detailed information about the stocked fishes was
recorded, including the species name, body mass (g) of stocked individuals, and stocked

biomass (kg). Additionally, information about the type of lake in which the releases were
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conducted (i.e., mountain or lowland lakes) and their size (ha) was documented. We then
selected the angling clubs that managed at least one lake. Among them (n = 284), 195 clubs
performed fish stocking in 2013, with 36 of them performing stocking in mountain lakes and
159 in lowland lakes. We then calculated the lake stocking density (kg.ha) for each species

and for each angling club.

2.2.2 Fish community monitoring

Fish community structure data for French lakes were collected through an extensive survey
conducted between 2005 and 2018 in 174 lakes by the French Biodiversity Agency (OFB) as
part of the European Water Framework Directive (WFD) (European Commission, 2000).
Among the 174 lakes sampled, 29 were classified as mountain lakes and 145 as lowland lakes
(Figure 2.1). Analyses of environmental conditions revealed that mountain lakes were deeper
and at higher altitude, whereas lowland lakes were larger and exhibited higher total

phosphorus concentrations (see appendix Figure 6.1.1).

Figure 2.1 Locations of the 174 French lakes selected for the present study. Colors indicate the lake type:

mountain (green, n = 29) and lowland (blue, n = 145) lakes.

Fish sampling was performed following the EN 14757 (CEN, 2005) standardized

procedure using pelagic and benthic multi-mesh gillnets (Argillier et al., 2013). Fish sampling
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occurred between June and October, and the number of gillnets, ranging from 3 to 75, was
adjusted based on lake depth and surface area. In total, 324,149 individuals were sampled and
identified to the species level. Each individual was measured (mm) and weighted (wet mass,
g) individually, or as a group in the case of large schools of the same species with similar body
size. For these groups of fish, we randomly assigned body sizes within the range of the
minimum and maximum measured size for each group, and we used species length-weight
relationship from our database to estimate missing body weights (Marin et al., 2023).
Subsequently, we transformed BPUE (biomass per unit effort) data into fish community
production estimates (kg.hal.yr?) for each species, using the relationship between fish
production and mean annual total phosphorus (ug.L ) from Downing et al. (1990). The annual
average of total phosphorus was extracted for each lake from NAIADES database (available at

https://www.naiades.eaufrance.fr). Then, fish production was converted into fish density

(kg.ha!) (Downing et al., 1990). Community composition differed between the two types of
lakes, with lowland lakes exhibiting higher taxonomic diversity and fish density (see appendix

Figure 6.1.2), as observed previously (Argillier et al., 2002).

2.2.3 Simulation of stocking scenarios

The potential impacts of stocking on fish community structure were investigated using a
scenario simulation approach. Specifically, we simulated the potential stocking practices of
each angling club in each lake’s fish community to quantify the changes in community
structure caused by stocking. As the ecological effects of stocking likely depend upon the
composition of the recipient community, our goal was to simulate all potential scenarios,
encompassing all stocking practices conducted by French angling clubs documented in both
mountain and lowland French lakes with monitoring of fish communities. Although some
combinations are unlikely to occur, our approach provides a comprehensive range of potential
consequences based on the existing management practices in the country. Our simulations
were based on an additive model of stocked fish, and mortality following stocking and/or
harvesting was excluded. In each lake, the current fish community (list of species, species
density and individual body mass) was combined with a stocking scenario of an angling club
(list of species, stocking density and individual body mass), i.e., that stocked fish were added
to the existing community. Thus, each mountain lake community (n = 29) was combined with

the stocking practices observed in mountain lakes (n = 36), leading to a total of 1,044
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simulated scenarios in mountain lakes. In lowland lakes, 145 communities were combined

with 159 stocking practices, resulting in a total of 23,055 simulated scenarios in lowland lakes.

2.2.4 Fish community structure descriptors

A functional approach based on species functional traits was used (Mouillot et al., 2013;
Villéger et al., 2008; Violle et al., 2007). Specifically, we used nine morpho-functional traits
describing food acquisition and locomotion obtained from FISHMORPH (Brosse et al., 2021).
Alpine charr (Salvelinus umbla) was absent from FISHMORPH and its functional traits were
estimated using the other three Salvelinus species. To compute functional diversity indices,
we initially constructed a multidimensional functional space using a principal component
analysis (PCA) computed on nine scaled traits (Villéger et al., 2008). The first three principal
components explained 68.7% of the total variance (PC1 = 33.5%, PC2 = 22.6%; PC3 = 12.7%;
respectively), and were kept to build a 3D functional space. Then, functional divergence, i.e.,
the proportion of total density supported by species with the most extreme trait values
(Mouillot et al., 2013) was computed in each community according to the species’ positions
in the 3D functional space and their density (kg.ha), using the mFD package (Magneville et
al., 2022). Functional divergence is independent from species richness and total density

(Villéger et al., 2008).

Community size structure was assessed using a size spectrum approach based on the
log-linear relationship between fish density (kg.ha) and body size class (Trebilco et al., 2013).
In each lake, all sampled individuals were grouped into nine size classes based on their mass
(g) using a binned method with a geometric series of base 2 (Sprules and Barth, 2016). The
size interval ranged from 16 g to 2048 g, with the smallest individuals accumulated into the
first size class and the largest ones into the ninth size class. Fish density within each size class
was normalized by dividing it by the size width of the respective size class. Size spectrum slope,
that quantifies the rate of decline in density with an increase in body size (Heneghan et al.,
2019), was calculated using linear regression between log, normalized density and log, body

mass midpoint of each size class (Sprules and Barth, 2016).
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2.2.5 Statistical analyses

Stocking practices were analyzed separately for native and non-native species as they
correspond to enhancement stocking and introduction stocking, respectively. We compared
the number of species stocked, total density (kg.ha'), and the average body mass (g) of
stocked individuals between native and non-native species using Wilcoxon rank-sum tests.
Stocking practices were summarized using a PCA based on the aforementioned stocking
variables to identify management strategies in mountain and lowland lakes. Following
simulations in mountain and lowland lakes, we compared functional divergence and size
spectrum slope before and after stocking using paired Wilcoxon rank-sum tests. Then, we
calculated the changes in functional divergence and size spectrum slope as the difference
between the values of these parameters after and before stocking. We used linear mixed-
effects models (LMM) to determine the main drivers of changes in community structure
descriptors. As fixed variables, we used the first two PCA axes of stocking practices (including
guadratic terms to assess the linear and non-linear changes), the initial taxonomic richness,
the initial fish density before stocking, and their interaction to account for the initial
characteristics of recipient communities. Initial community composition predictors were
scaled, and lake and angling club identity were included as random factors. In all models,
interaction and quadratic terms were removed when not significant (p > 0.05).
Multicollinearity among explanatory variables was checked using variance inflation factors
(VIF) (Dormann et al., 2013) and was low (all VIF < 3). All statistical analyses were performed

using R 4.2.3 (R Core Team, 2022).

2.3 Results

2.3.1 Stocking practices in mountain lakes

A total of 10 species (6 native and 4 non-native) were stocked in French mountain lakes by
angling clubs, and stocking was primarily dominated by two species, i.e., rainbow trout
(Oncorhynchus mykiss) and brown trout (Salmo trutta), accounting for 52.7% and 33.9% of the
total stocked quantity (kg), respectively (Table 2.1). The average total stocking density was
233.44 kg.ha' (+ 409.74 SD) but was highly variable, ranging from 0.07 kg.ha to 1966.67
kg.hal. Enhancement stocking was performed by 27.8% of angling clubs, introduction stocking

was also performed by 27.8% of angling clubs, and 44.4% of angling clubs performed both.
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The number of species stocked and stocking density did not differ significantly between native
and non-native species (Wilcoxon rank-sum test, W = 717, p = 0.39 and W = 606.5, p = 0.64,
respectively), while the body mass of stocked non-native individuals was significantly higher

than that of stocked native individuals (Wilcoxon rank-sum test, W = 442, p < 0.05).

2.3.2 Stocking practices in lowland lakes

A total of 16 species (11 native and 5 non-native) were stocked in French lowland lakes by
angling clubs, and stocking was dominated by four species, i.e., roach (Rutilus rutilus) rainbow
trout, common carp (Cyprinus carpio) and northern pike (Esox lucius), that represented 86.2%
of the total stocked quantity (Table 2.1). Notably, two species, European sturgeon (Acipenser
sturio) and grass carp (Ctenopharyngodon idella), were stocked by angling clubs but were
never sampled in lowland lakes. The average total stocking density was 123.23 kg.ha (+
220.98 SD) and was highly variable, ranging from 0.03 kg.ha™to 1415.12 kg.hat. Among the
angling clubs, 18.9% engaged in enhancement stocking, 17.0% were involved in introduction
stocking, and 64.1% performed both. The stocked density did not differ between native and
non-native species (Wilcoxon rank-sum test, W = 13084, p = 0.59). However, the number of
native species stocked was significantly higher than the number of non-native species stocked
(Wilcoxon rank-sum test, W = 16449, p < 0.001). Additionally, stocked non-native individuals
were significantly larger than stocked native individuals (Wilcoxon rank-sum test, W =9129, p

<0.001).
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Table 2.1 Fish species (scientific and common names), status (native or non-native), occurrence (%), stocking quantity (kg), and body mass of individuals (g) stocked

by French angling clubs in mountain and lowland lakes in 2013 (n = 195). Species are listed by alphabetic order.

Mountain lakes (n = 36) Lowland lakes (n = 159)
Latin name Common name Status Occurrence (%) Quantity (kg) Body mass (g) Occurrence (%) Quantity (kg) Body mass (g)
Abramis brama /
Blicca bjoerkna Bream Native - - - 1.3 355.0 26.7 (£ 51.9)
Alburnus alburnus Bleak Native - - - 0.6 2.0 3.7 (x0)
Coregonus lavaretus Coregonus Native 2.8 4.8 0.2 (x0) - - -
Ctenopharyngodon idella Grass carp Non-native - - - 1.3 1640.0 1500.0 (+ 0)
Cyprinus carpio Common carp Non-native 13.9 635.0 2384.2 (+2797.7) 35.8 24589.5 126.0 (+ 551.5)
Esox lucius Northern pike Native - - - 52.2 9351.1 160.8 (+ 277.7)
Gobio gobio Gudgeon Native 2.8 20.0 2.7 (x0) 6.3 99.6 3.0(x1.2)
Acipenser sturio European sturgeon Native - - - 0.6 200.0 4000.0 (£ 0)
Hypophthalmichthys molitrix Silver carp Non-native 2.8 700.0 1814.6 (£ 0) - - -
Micropterus nigricans Largemouth bass  Non-native - - - 16.3 996.3 113.9 (+ 136.6)
Oncorhynchus mykiss Rainbow trout Non-native 63.9 13551.7 83.8 (£ 168.8) 45.9 25311.7 208.9 (+ 141.9)
Perca fluviatilis European perch Native - - - 19.5 2507.0 23.9 (£ 43.5)
Rutilus rutilus Roach Native 19.4 1208.1 3.1(x6.4) 64.8 41965.2 10.8 (+ 11.6)
Salmo trutta Brown trout Native 55.6 8724.1 30.7 (£ 42.7) 3.8 1287.1 19.6 (+ 74.6)
Salvelinus alpinus Arctic charr Non-native 2.8 104.0 1.0(x0) - - -
Sander lucioperca Pikeperch Non-native - - - 23.3 3787.8 29.8 (£ 142.5)
Scardinius erythrophthalmus Rudd Native 2.8 100.0 18.7 (£ 0) 0.6 100.0 125.0 (x 0)

Tinca tinca Tench Native 19.4 680.4 33.1 (x60.8) 34.6 5256.2 69.1 (£ 143)
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2.3.3 Simulated community effects of stocking in mountain lakes

The first axis of the PCA, accounting for 29.4% of the total variation, differentiated the two
types of stocking in mountain lakes, with positive values indicating an enhancement stocking
with native species, while negative values indicated an introduction stocking with non-native
species (Figure 2.2). Along the second axis, accounting for 23.6% of the variation, increasing
values corresponded to stocking characterized by higher species diversity and larger

individuals at relatively low density (Figure 2.2).
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Figure 2.2 Principal component analyses (PCA) of stocking practices in mountain lakes. Each dot

represents an angling club (n = 36) that carried out stocking in 2013.

Overall, our simulations predicted that stocking had a significant impact by both
increasing functional divergence (Wilcoxon rank-sum test, V = 187752, p < 0.0001) and
decreasing size spectrum slope, i.e., steeper slope after stocking (Wilcoxon rank-sum test, V =
209081, p < 0.001). On average, the density stocked by the angling clubs represented 57.0%
(£ 31.7 SD) of the community density after simulation. Regarding changes in functional
divergence, the interaction terms between stocking practices (Axes 1 and 2) and the initial
characteristics of the recipient community were significant, except the interaction term
between stocking practices Axis 2 and initial fish density (Table 2.2, Figure 2.3c). Specifically,

increasing values of stocking practices (Axes 1 and 2) increased the changes in functional
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divergence, and this increase was non-linear for stocking practices Axis 1 (Figure 2.3 a, b, d).
This increase caused by stocking practices Axis 1 was exacerbated in lakes with high initial
species richness (Figure 2.3b) and in lakes with low initial density (Figure 2.3a). Similarly, the
effect of stocking practices Axis 2 was more pronounced in lakes with low initial fish richness

(Figure 2.3d).

Regarding changes in size spectrum slopes, the interaction terms between stocking
practices Axis 2 and initial density and richness were significant, while there was no significant
effect observed for stocking practices Axis 1 (Table 2.2). Specifically, increasing values of
stocking practices Axis 2 led to a decrease in the changes in size spectrum slope, and this effect
was more pronounced in mountain lakes with high initial fish density and low initial species

richness (Figure 2.4 a-b).
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2.3.4 Simulated community effects of stocking in lowland lakes

The first axis of the PCA, accounting for 32.4% of the total variation, primarily reflected
stocking intensity, with positive values indicating higher stocking density and diversity with
larger individuals. The second axis, accounting for 18.2% of the variation, was driven by
stocking diversity and stocking density, with positive values indicating higher stocking density
with smaller individuals, while negative values indicated a higher diversity of native species

and stocking with larger individuals (Figure 2.5).
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Figure 2.5 Principal component analyses (PCA) of stocking practices in lowland lakes. Each dot represents

an angling club (n = 159) that carried out stocking in 2013.

Overall, our simulations predicted that stocking significantly increased functional
divergence (Wilcoxon rank-sum test, V = 49704369, p < 0.0001) and significantly decreased
size spectrum slope, i.e., steeper slopes (Wilcoxon rank-sum test, V = 144767592, p < 0.0001).
On average, the density stocked by the angling clubs represented 41.4% (+ 30.4 SD) of the
community density after simulation. Regarding changes in functional divergence, the
interaction terms between the stocking practices (Axes 1 and 2) and initial characteristics of
recipient community were significant, except the interaction term between stocking practices

Axis 1 and initial species richness (Table 2.2, Figure 2.6b). Specifically, increasing values of
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stocking practices axes increased the changes in functional divergence and this increase was
non-linear (Figure 2.6 a, ¢, d). The effect of stocking practices Axis 1 was more pronounced in
lakes with low initial fish density (Figure 2.6a), while along the Axis 2 of stocking practices, the
increase in functional divergence was more pronounced in lakes with low initial density and

high richness (Figure 2.6 c-d).

Regarding changes in size spectrum slope, all the interaction terms between the
stocking practices (Axes 1 and 2) and initial characteristics of recipient community were
significant (Table 2.2). Specifically, increasing values along stocking practices Axis 1 increased
the changes in size spectrum slope (Figure 2.7 a-b), and this effect was more pronounced in
lakes with low initial fish density (Figure 2.7a) and in lakes with high initial richness (Figure
2.7b). Changes in size spectrum slope displayed a hump-shape relationship along stocking
practices Axis 2 (Figure 2.7 c-d). More precisely, for extreme negative values of stocking
practices Axis 2, changes in the slope of the size spectrum were higher for lakes with low
density and richness. Conversely, for extreme positive values, changes in slope were higher

for lakes with high density and richness (Figure 2.7 c-d).
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Table 2.2 Estimates for the fixed simple, quadratic and interaction effects from the linear mixed models (LMM) explaining the variability in changes of community

structure descriptors for mountain and lowland lakes. The marginal R? showed the variance of the fixed effects and the conditional R?2 showed the variances of the fixed and

random effects.

Terms
Stocking practices (PCA axis 1)
Stocking practices? (PCA axis 1)
Stocking practices (PCA axis 2)
Stocking practices? (PCA axis 2)
Initial fish density
Initial taxonomic richness
Stocking practices axis 1 x Initial fish density
Stocking practices axis 1 x Initial taxonomic richness
Stocking practices axis 2 x Initial fish density
Stocking practices axis 2 x Initial taxonomic richness
Marginal R? / Conditional R?

p-value: * <0.05, ** < 0.01, *** <0.001

Mountain lakes

Lowland lakes

Functional divergence

0.039%**
0.016***
0.019%**
-0.006
0.030
-0.009***
0.007**
-0.006*
0.240/0.591

Size spectrum slope

-0.026

-0.022
0.007
-0.014

-0.006*
0.015***

0.090 / 0.707

Functional divergence Size spectrum slope

0.028*** 0.032***
-0.003*** -
0.028%*** 0.048**
-0.007*** -0.012*
-0.022*** 0.013***
0.006 0.007
-0.005*** -0.004***
- 0.003***
0.005*** -0.003***
0.003*** -0.005%**
0.152 / 0.609 0.090/0.832
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2.4 Discussion

Stocking is a widespread practice, yet programs involving it often overlook the associated
ecological risks on recipient fish communities. Our findings provide novel insights into the
potential impacts of stocking activities on fish community structure in French lakes. Our
results support the hypothesis that stocking practices are highly variable between angling
clubs in terms of density of stocked fish, body mass of stocked individuals and the status of
the stocked species. This variability in stocking practices among angling clubs can be attributed
to the fact that, in France, fish stocking is independently carried out by each fishing-rights
holder (Fujitani et al., 2020). We also found that enhancement and introduction stocking were
used in similar proportions by angling clubs, but this differed between lake types. In lowland
lakes, more than half of the managers used both stocking practices simultaneously, while in
mountain lakes, less than half of the managers used both types of stocking. In mountain lakes,
stocking was mainly based on two salmonid species, the native common trout and the non-
native rainbow trout. Despite their different statuses, these two species are released as a
means of creating new fishing opportunities (e.g., Delacoste et al., 1997), as many high-
altitude lakes were previously fishless. However, these salmonid introductions can pose a
threat to the conservation of mountain lake biodiversity, as the introduced fish become the
main predators, leading to profound ecological changes, including predation on native fauna
(Knapp et al., 2005, 2001) and alterations of ecosystem processes (e.g., Schindler et al., 2001).
In lowland lakes, multiple species were stocked (i.e., roach, rainbow trout, common carp and
northern pike), with rainbow trout being important for many angling clubs, likely to establish
put-and-take fisheries. These species are popular game fish (Donaldson et al., 2011), except
for roach, which can be stocked as a prey fish for predators such as northern pike
(Cucherousset et al., 2021). Our study therefore confirms that managers implement different
practices to better meet the diverse expectations of anglers, especially in lowland lakes, where

conservation is less of an issue compared to mountain lakes (Arlinghaus et al., 2020).

Our simulations predicted that both functional diversity and body size structures of
fish communities could be affected by stocking activities, resulting in an overall increase in
functional divergence and steeper slopes of the size spectrum. These effects were consistent

in mountain and lowland lakes. The increase in functional divergence can be attributed to the
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addition, in some cases in massive amounts, of fish with extreme trait values, such as common
carp and rainbow trout for non-native species and northern pike and brown trout for native
ones, in lowland and mountain lakes, respectively. This uniqueness of introduced game fish
species has already been observed at a global scale for non-native species (Donaldson et al.,
2011; Toussaint et al., 2018). Changes in the slope of the size spectrum were more contrasted.
Overall, the slopes became flatter as stocking density increased, likely due to the substantial
addition of large-bodied individuals, leading to an increase in the proportion of large fish in
the communities (Emmrich et al., 2011). At low stocking densities, slopes tended to steepen.
Thus, changes in slopes of the size spectrum depended on stocking density, but were also
sensitive to the body mass of stocked individuals. Indeed, although the stocked individuals
were mainly predatory and/or large-bodied species, they belonged to the middle size-classed,
and their stocking density could therefore play a pivotal role in the changes of the size
spectrum slopes. Such changes in size, morphological and trophic structure could lead to

profound alterations in food webs and ecosystem functioning.

Our simulations also revealed that the effects of stocking were highly dependent on
the ecological characteristics of the recipient community before stocking, particularly in terms
of fish diversity and density. The increase in functional divergence with stocking was
particularly pronounced in lakes with low initial fish densities and high initial taxonomic
richness. Low-density communities were probably more sensitive to the addition of
individuals, as the proportion of stocked individuals was greater in communities with low
initial density. The stocked individuals with unique functional characteristics thus increased
the proportion of extreme traits in low-density communities. Species-rich communities were
more sensitive to stocking. Indeed, in those species-poor communities species with extreme
traits were dominant, since few species are present in the initial community and all species
can therefore be considered as extreme, whereas in species-rich communities species with
extreme traits were proportionally less represented. These results highlight the importance
of the initial structure of traits and their redundancy within communities as key factors
influencing the impact of disturbances (McLean et al., 2019a). The effects of the ecological
characteristics of the recipient community on slope changes differed between mountain and
lowland lakes. This discrepancy can be attributed to environmental differences, especially

temperature (Atkinson, 1994; Brucet et al., 2013). Warmer environments tend to be
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populated by small-sized species or populations of smaller individuals, but with higher
richness and density (Atkinson, 1994; Brucet et al., 2013). In addition, species diversity is
positively related to size diversity (Brucet et al., 2018). Thus, in mountain lakes, the slopes
became steeper for high-density and species-poor communities, likely because the size of
stocked individuals was smaller than those already present, and their size diversity was low.
Conversely, in lowland lakes, the slopes became flatter for low-density and species-rich
communities, as the size of stocked individuals was larger than those already present. These
diverse observations highlight the need to monitor fish communities and adapt management
based on evidence-based knowledge, which is currently not the primary determinants of

stocking practices in France and elsewhere (Aas et al., 2018; Fujitani et al., 2020).

In conclusion, our study highlights the role of stocking as an overlooked driver of
functional diversity and body size distribution in lake fish communities and emphasizes the
importance of assessing the ecological risks associated with stocking practices, even when
native species are involved (Claussen and Philipp, 2022). These findings also underscore the
need to document stocking practices by managers to ensure that their efficiency and potential
impacts are quantified. This ensures that practices can be improved using more ecosystem-
based management when needed, as alternative measures such as habitat enhancement may
be more efficient in enhancing fish stocks and increasing fish productivity (Radinger et al.,

2023).

Highlights

» Stocking practices are highly variable and differ according to the type
of lake managed.

» Stocked fish can, at least in the very short term, account for a large
proportion of fish density and affect the functional and body size
structure of recipient communities.

» The effects of stocking practices are highly context-dependent, which

underlines the need to assess risks before deploying such programs.
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Chapitre 3. Stocking practices shape the
taxonomic and functional diversity of fish
communities in gravel pit lakes.

This chapter is adapted from the article:

Gimenez, M., Villéger, S., Grenouillet, G., and Cucherousset, J. 2023. Stocking practices shape the

taxonomic and functional diversity of fish communities in gravel pit lakes. Fisheries Management and

Ecology 30, 603-614. https://doi.org/10.1111/fme.12621
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Résumé

Résumé
Les poissons d'eau douce sont communément repeuplés pour améliorer les stocks existants
et créer de nouvelles opportunités de péche, mais la quantification des effets écologiques du
repeuplement sur les communautés réceptrices est encore limitée. Ici, nous avons quantifié
les pratiques récentes de repeuplement dans des lacs de gravieres géographiquement
proches, avec une histoire et une gestion contrastées, et nous avons mesuré leurs effets sur
la structure des communautés de poissons (diversité taxonomique et fonctionnelle ainsi que
la structure en taille des individus). Entre 2011 et 2017, 50 % des gestionnaires ont repeuplé
au moins une fois le lac dont ils avaient la gestion. Cependant, la densité de repeuplement (de
1.6 kg.an1.hal 3 907 kg.an1.ha™?), la diversité et les espéces repeuplées (passant de dominées
par la truite arc-en-ciel a dominées par les cyprinidés) étaient trés variables entre
gestionnaires. L'intensité du repeuplement et le choix des espéces repeuplées étaient
principalement déterminés par les objectifs de gestion et la taille du lac. L'intensité du
repeuplement était associée a des changements dans la communauté de poissons réceptrice,
avec une augmentation de la richesse taxonomique et fonctionnelle et des changements non
linéaires (courbes en « cloche ») pour les indices du spectre de taille. Nos résultats
démontrent que les pratiques récentes de repeuplement peuvent moduler la dynamique
écologique des communautés de poissons dans les lacs de graviéres, avec des conséquences
importantes sur leurs caractéristiques fonctionnelles qui devraient étre intégrées dans

I’évaluation des pratiques de gestion.

Mots-Clés: /acs artificiels, structure des communautés, gestion des péches, traits fonctionnels,

péches récréatives, spectre de taille



Abstract

Abstract
Freshwater fishes are widely stocked to enhance existing stocks and create new fishery
opportunities, but quantification of ecological effects of stocking on recipient communities is
still limited. Here, we quantified recent stocking practices in geographically close gravel pit
lakes with contrasting history and management, and measured effects of stocking on fish
community structure (taxonomic and functional diversity and body-size structure). Between
2011 and 2017, 50% of managers stocked fish into gravel pit lakes at least once. However,
stocking density (1.6 kg.yeart.ha™ to 907 kg.yeart.ha™), stocking diversity, and species
stocked (from rainbow trout-dominated to cyprinid-dominated) were highly variable. Stocking
intensity and choice of stocked species were primarily driven by management objectives and
lake size. Stocking intensity was associated with changes in the recipient fish community, with
an increase in taxonomic and functional richness and nonlinear changes (“U-shape”
responses) in community size spectrum. Our findings demonstrate that recent stocking
practices can modulate ecological dynamics of fish communities in gravel pit lakes with
important consequences on functional characteristics that should be incorporated into

management practices.

Keywords: artificial lakes, community structure, fishery management, functional traits,

recreational fisheries, size spectrum
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3.1  Introduction

Freshwater ecosystems provide countless services to humans (Reid, 2005), but have been
strongly altered by anthropogenic activities (Dodds et al., 2013; Dudgeon, 2019). In inland
waters of developed countries, recreational anglers are important to the management of
freshwater ecosystems (Arlinghaus et al., 2016). Most angling is recreational, with 220 million
anglers worldwide (Arlinghaus et al., 2019), but some also harvest species for subsistence
(Nyboer et al., 2022). To overcome declining fish stocks while maintaining recreational
fisheries, several management strategies have been implemented in freshwater ecosystems,
such as habitat restoration and pollution reduction, but one of the most widespread is
stocking to enhance fish abundance by releasing farmed or wild-borne individuals (Arlinghaus
et al., 2016; Guillerault et al., 2018). Although fish are also stocked for conservation of
endangered species (Roques et al.,, 2018) or for biomanipulation (Jeppesen et al., 2012;
Lathrop et al., 2002), the main purpose of stocking is fishery management (Aprahamian et al.,
2003; Cowx, 1994). Based on species status, stocking can be categorized as enhancement
stocking when native species are stocked to maintain or improve existing fisheries (Claussen
and Philipp, 2022; Cowx, 1994) or as introduction stocking when non-native species are

stocked to create a new fishery (Cowx, 1994; Eby et al., 2006).

Anglers appreciate fishing challenges and trophy fish (Lewin et al., 2006) and
commonly target large-bodied individuals such as top predators (Eby et al., 2006). Decision-
makers often try to meet these expectations (Birdsong et al., 2021) by maintaining high catch
rates and large body sizes of fish (Arlinghaus et al., 2020). Fishing-rights holders usually define
stocking practices in ecosystems they manage but their decisions are highly influenced by
multiple interacting determinants, including psychological disposition, economic situation,
and socio-cultural environment (Aas et al., 2018; Fujitani et al., 2020; Riepe et al., 2017).
Global records of stocking practices by managers are lacking (Aas et al., 2018), thereby making
the assessment and monitoring of stocking practices complex (Cucherousset et al., 2021; Hunt
and Jones, 2018). Although values vary among countries (Halverson, 2008; Hunt and Jones,
2018; Lorenzen, 2014), numerous fish are stocked worldwide every year. For instance, in
France, 1.5 kg of fish (about 64 fish individuals) are released per angler per year, totaling 90

million individual fish stocked across the country (Cucherousset et al., 2021). Identifying main
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drivers of stocking practices and how stocked fish subsequently affect recipient communities
is therefore crucial to improve management strategies of freshwater ecosystems and

recreational fisheries.

Stocking can play an important role in structuring fish communities by introducing a
large number of individuals with novel phenotypes (i.e., native species from aquaculture), or
by introducing non-native species (Cucherousset and Olden, 2020). In general, stocking
programs rarely take into account the carrying capacity of recipient ecosystems, which could
result in increased competition that affects growth and mortality rates of fish (Claussen and
Philipp, 2022; Cowx, 1994; Lorenzen et al., 2012; van Poorten et al., 2011). A recent study in
small lakes revealed that regular stocking can increase fish species richness (Matern et al.,
2022) and that small artificial lakes, such as gravel pit lakes, managed for recreational fisheries
through fish stocking can host similar fish abundance and richness as natural lakes (Matern et
al.,, 2022). In particular, gravel pit lakes are usually disconnected from other permanent
aquatic ecosystems, so human activities have a fundamental role in shaping biological
diversity of these ecosystems. Gravel pit lakes are extremely common in many industrialized
landscapes (Blanchette and Lund, 2016; Oertli, 2018), where they provide refuges or
substitutes for lost habitats for endangered or rare species (Emmrich et al., 2014; Lenda et al.,
2012; Santoul et al., 2004). Because they are often located near densely populated areas
(Mollema and Antonellini, 2016), gravel pit lakes also offer many cultural services, such as
recreational angling or water sports (Soni et al., 2014). Because gravel pit lakes are managed
for different purposes (Zhao et al., 2016), and because their fish communities are strongly
influenced by human activities, they provide a unique opportunity to investigate the causes

and consequences of fish stocking intended for different purposes.

The present study aimed to determine whether stocking affected recipient fish
communities in a network of geographically close gravel pit lakes with different management
purposes. The first objective was to quantify recent stocking practices, including species
composition and density of fish stocked, and to identify primary determinants of these
practices. We hypothesized that stocking practices would strongly differ among gravel pit
lakes and would be driven by the primary use of lakes and the type of fishing-rights holders

managing lakes. The second objective was to assess consequences of stocking practices on
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taxonomic and functional diversity and body-size structure of fish community. We
hypothesized that stocked species would have different ecological characteristics than non-
stocked species (i.e., species present in the community but not recently stocked) and that fish

community structure in gravel pit lakes would be affected by recent stocking practices.

3.2 Materials and methods

3.2.1 Study area

The department of Haute-Garonne is crossed by the upper part of the Garonne River for nearly
200 kilometers. As the third largest Atlantic river in France, the Garonne has a total length of
602 kilometers, and different types of floodplains have been created along this river by years
of flooding. The nearest floodplain is located near Toulouse and can be submerged for about
30 days per year, when the water flow is about 650 to 750 m3.s! (Chauvet and Décamps,
1989). With the demographic expansion especially in Toulouse and its surroundings, human
impacts on the floodplain have increased, including flood protection, agriculture and
urbanization, and, more recently, the digging of a large number of gravel pit lakes to develop
the urban area. The study area included 34 gravel pit lakes located in the central part of the
Garonne floodplain, Haute-Garonne, France (Figure 3.1). These gravel pit lakes were located
within a 55-km radius and disconnected from the hydrographical network and other gravel pit
lakes (Alp et al., 2016; Paz-Vinas et al., 2021; Zhao et al., 2016) (Figure 3.1 and see appendix
Table 6.2.1). Study lakes were distributed along a gradient of maturity (from 17 to 56 years
following excavation), maximum depth (ranging from 1.7 to 22.4 m), and surface area (ranging
from 0.73 to 47.43 ha; Colas et al., 2021; see appendix Table 6.2.1). Lakes were selected to
represent different fishing-rights holders (i.e., private, communal, and public) and main use
(from gravel exploitation to water sports and recreational fisheries) in the study area
(Evangelista et al., 2015; Zhao et al.,, 2016). Overall, lakes were categorized into four
management types (i.e., lake use describing the main management objective and structure):
(i) gravel exploitation (n =5, 15%), defined as gravel pit lakes managed by private companies
for gravel extraction where angling and public access was prohibited; (ii) leisure activities (n =
10, 29%), defined as gravel pit lakes managed by private companies or private organizations
for water sports and other recreational activities, with angling prohibited and restricted public

access; (iii) private fishery (n =5, 15%), defined as lakes with fishing rights owned by private
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companies or municipality and dedicated to recreational fisheries; and (iv) public fishery (n =
14, 41%), defined as lakes managed by federal angling clubs with high accessibility to the
public (Figure 3.1).

Hers Mort River

Garonne River
Ariege River

Figure 3.1 Locations of 34 gravel pit lakes located in the central part of the Garonne floodplain, Haute-
Garonne, France. Shapes indicate the management type: ® gravel exploitation, A leisure activities, m private

fishery, and ® public fishery.

In the study area, fish communities of gravel pit lakes follow predictable changes
associated with ecosystem maturity (i.e., age and productivity) and management practices
that tend to increase over time (Zhao et al., 2016). Young, oligotrophic lakes are usually
colonized by a limited number of native species such as European perch (Perca fluviatilis) and
roach (Rutilus rutilis). When ecosystem maturity increases, more fish species are observed,
including more cyprinids and some predators such as northern pike (Esox lucius). Older and
eutrophic lakes usually host more non-native species including pumpkinseed (Lepomis
gibbosus) and black bullhead (Ameiurus melas) (Zhao et al., 2016). Unfortunately, information
about historical management practices and history of fish colonization in each lake is lacking.
This process is likely to be complex and variable depending on lake age, lake history, lake

location, and also fish species. Multiple pathways can act simultaneously to explain the
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colonization of gravel pit lakes, including legal and illegal stocking or introduction as stowaway
during the stocking of other species (Paz-Vinas et al., 2021). For this reason, we focused our

investigations on recent stocking events and current fish communities.

3.2.2 Fish community and lake monitoring

Fish communities were sampled between 2016 and 2019 (except one lake sampled in 2013)
using a standardized protocol based on two complementary approaches, electrofishing, and
gillnetting (details in Zhao et al., 2016). All sampled fishes were identified to species and total
length was measured to the nearest mm. Body mass was subsequently estimated using
length—weight relationships for each species in the study area (Zhao et al., 2019). For each

sampled lake, five environmental variables describing lake morphology were measured: lake

Pr .
2v/msA’

where Pr is the lake perimeter (m) and SA is the lake surface area (m?), maximum depth (m)

perimeter (m), surface area (ha), shoreline development (SLD = Hutchinson, 1959),

and lake volume (m3).

3.2.3 Recent stocking practices

Recent stocking practices were assessed for each lake using questionnaires conducted in
person or by phone in 2018 and 2019 and completed by the person responsible for (or able to
report) stocking practices performed between 2011 and 2017, prior to fish community
sampling. We focused on recent stocking events because, as observed in most ecosystems
worldwide (e.g., Aas et al., 2018), records of historical stocking (if any) were not available in
the studied gravel pit lakes. We used this period because it was relatively recent, thereby
allowing managers to answer the questionnaire, and ecologically relevant. When stocking
occurred, data on stocking date and stocked fishes, including species name, body size or body
mass of stocked individuals, and quantity (biomass or number of individuals), were collected.

Complementary information on management type was also collected.

3.2.4 Community descriptors and structure metrics
Species richness (i.e., the number of species) was calculated to describe taxonomic diversity
in each lake and a functional approach was used (Mouillot et al., 2013; Villéger et al., 2008) to

assess the ecological role of species using their functional traits (Violle et al., 2007) and the
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diversity of roles in the community. Sampled individuals were classified into functional entities
defined as life stages (i.e., young-of-the-year (YOY), juvenile, and adult) and discriminated by
body size (i.e., fork length), within each species following Zhao et al. (2019). Accounting for
intraspecific variability is important because it can provide a better understanding of variation
of functional diversity patterns in communities facing human-induced perturbations (Zhao et
al., 2019). The use of different life stages is appropriate to capture ontogenetic shifts that
could be strong and ecologically important (e.g., Zhao et al., 2014). Functional entities richness
(i.e., the number of functional entities), following the same principle as species richness, was
also calculated to describe functional entities diversity within communities. Then, a set of 16
morpho-functional traits describing food acquisition and locomotion functions (Albouy et al.,
2011; Mason et al., 2008) was used to describe functional entities (Zhao et al., 2019). On
average, 21 individuals (+ 20 SD; ranging from 4 to 119 individuals) were measured for each
functional entity. To compute functional diversity indices, a multidimensional functional space
was built using a principal component analysis (PCA) based on scaled traits (Villéger et al.,
2008). The first four principal components were used to build a 4D functional space. Then,
three functional diversity indices (functional richness, functional evenness, and functional
divergence) describing complementary facets of functional diversity were computed (Mouillot
et al., 2013) using functional entities’ position in the 4D functional space and functional
entities abundance. Within a given community, the functional richness corresponds to the
range of ecological strategies present, the functional evenness corresponds to the regularity
of abundance distribution among ecological strategies, and the functional divergence
corresponds to the proportion of the total abundance supported by functional entities with
the most extreme trait values (Mouillot et al., 2013). All the selected lakes (n = 34) had at least
five functional entities, allowing to calculate functional diversity metrics that require more
functional entities in a given community than the number of axes in the computed functional
space, that is, four in the present study (Villéger et al., 2008). Four very rare species sampled
in the lakes, namely barbel (Barbus barbus) (one adult and one juvenile), goldfish (Carassinus
auratus) (two adults), stone loach (Barbatula barbatula) (two adults), and European catfish
(Silurus glanis) (five YOYs), were not included because morphometric data were not available.
In total, 15,294 individuals from 22 species were analyzed (11 native and 11 non-native

species) and categorized into 52 functional entities.
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A community size-spectrum approach, based on the log-linear relation between fish
abundance and body-size class (Trebilco et al., 2013), was used. In each lake, all sampled
individuals were grouped according to their mass (g) into 10 size classes following a binned
method based on a geometric series of base 2 (Sprules and Barth, 2016) and considering the
size interval from 4 g to 1024 g. The smallest individuals were accumulated into the first size
class and the largest ones into the 10th size class (see appendix Table 6.2.2). Then, fish
abundance in each size class was normalized by dividing it by the size width of the associated
size class. Size-spectrum parameters (slope, intercept, and regularity) were determined using
linear regression between log, normalized abundance and log; body mass midpoint of each
size class (Sprules and Barth, 2016). To avoid a strong correlation between the intercept and
the slope, midpoints of size classes were centered (Sprules and Barth, 2016). The resulting
slope quantifies the rate of decline in abundance with the increase in body size, the
normalized intercept informs about the carrying capacity of the recipient ecosystem, and the
regularity reflects the potential heterogeneous responses from different components of
community (Heneghan et al., 2019). All selected lakes (n = 34) had at least 50 individuals to

minimize potential biases in size-spectrum calculation (Arranz et al., 2021).

3.2.5 Statistical analyses

To assess recent stocking practices, annual stocking quantity (kg.year™) was calculated for
each lake and species and divided by lake size to obtain annual stocking density (in
kg.year t.ha™!). Species representing less than 1% of total annual stocking quantity for all lakes
combined were grouped. To summarize stocking practices, a PCA was performed on annual
stocking density (log x+1 transformed) of the most commonly stocked species and on
combined annual stocking density of other species. Stocking practices were summarized with
a PCA to address the issue of high collinearity among variables. The first two axes were used

for subsequent analyses.

Hydromorphological variables (i.e., perimeter, surface, SLD, maximum depth, and
volume) were also summarized using a PCA, due to high collinearity among variables (see
appendix Figure 6.2.1). The first two principal components were used for subsequent
analyses. Linear models were used to assess whether the first two PCA axes describing

stocking practices varied according to management type, and along the first two axis of PCA
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describing lake hydromorphology. The first axis of PCA describing stocking practices was log
x+2 transformed prior to analysis to meet normality assumption of residuals of linear models,

and a Tukey post hoc test was used when the factor variable was significant.

To investigate effects of stocking practices on communities, linear regressions with
quadratic terms were considered to assess monotonic changes (i.e., linear relations) or non-
monotonic changes (i.e., density-dependent relations) in community descriptors (species and
functional entities richness) and community structure metrics (functional richness, functional
evenness, functional divergence, slope, intercept, and regularity) along the first two PCA axes
on stocking practices. Functional richness and divergence were Box—Cox transformed prior to
analysis to meet normality assumption of residuals in linear models. For all models, quadratic
and interaction terms were removed when not significant (p > 0.05). Differences in the
number of species and functional entities (taxonomic richness), functional richness, total
abundance, and total biomass were compared between lakes with and without recent
stocking management using Student or Wilcoxon rank-sum tests. Finally, a permutational
multivariate analysis of variance (PERMANOVA, Anderson, 2017) was used to test for
differences in species traits between stocked and non-stocked species. Non-stocked species
were defined as fish species not recently stocked by managers but sampled in gravel pit lakes
(see appendix Table 6.2.3). Statistical analyses used R 4.0.2 (R Core Team, 2020). Specifically,
functional space and functional diversity indices used the mFD package (Magneville et al.,

2022).

3.3 Results

3.3.1 Recent stocking practices

Half of all lake managers (n = 17) reported having stocked fish at least once between 2011 and
2017. Fourteen fish species (six native and eight non-native) were stocked, including six
predatory and eight non-predatory species (Table 3.1). Six species accounted for 99% of total
annual stocking quantity in all lakes combined, including rainbow trout (Oncorhynchus
mykiss), roach, common carp (Cyprinus carpio), rudd (Scardinius erythrophthalmus), northern
pike, and tench (Tinca tinca; Table 3.1). Annual stocking biomass across all lakes ranged among

species from 8675.5 kg.year for rainbow trout to 0.6 kg.year™ for grass carp
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(Ctenopharyngodon idella). On average, 3.4 (+ 1.6 SD) species were stocked into each lake and
ranged from one to seven species. Roach was the most commonly stocked species (76.5%),
followed by rainbow trout (47.1%) and pikeperch (Sander lucioperca) (35.3%; Table 3.1).
Adults represented 88.5% of stocking (kg.year™). Seven species were only stocked as adults
(i.e., rainbow trout, common carp, rudd, northern pike, pikeperch, bleak, Alburnus alburnus,
and European eel, Anguilla anguilla), and two species (i.e., Prussian carp, Carassius gibelio,
and grass carp) were only stocked as YOY. The other five species (i.e., roach, tench, European
catfish, Beluga sturgeon, Huso huso, and largemouth bass, Micropterus nigricans) were
stocked at different life stages (Table 3.2). Stocking densities averaged 127.7 kg.year ™ .ha™ (+
239.1 SD) and ranged among lakes from 1.6 kg.year1.ha™ to 907 kg.year.ha™. Non-native

species were 73.2% of stocking (kg.year™).
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Table 3.1 Fish species (Latin and common names), status (native or non-native), occurrence (%), stocking quantity (kg.year™), and body mass of individuals (g) stocked

in studied gravel pit lakes located in the central part of the Garonne floodplain, Haute-Garonne, France between 2011 and 2017. Species are listed in decreasing order of

stocking quantity.

Body mass (g)
Latin name Common name Status Occurrence (%) Quantity (kg.year) Mean (x SD) Min-max
Oncorhynchus mykiss Rainbow trout Non-native 47.1 8675.5 193.5 (+27.3) 180-250
Rutilus rutilus Roach Native 76.5 1868.7 18.4 (+ 11.5) 7-81
Cyprinus carpio Common carp Non-native 23.5 756.4 9213.4 (+ 5880.7) 1500-15500
Scardinius erythrophthalmus Rudd Native 17.7 715.5 34.9 (£ 1.3) 22-35
Esox lucius Northern pike Native 29.4 628.5 2274.8 (+ 743.5) 600-2633
Tinca tinca Tench Native 235 305.0 100.5 (+ 6.8) 100-200
Silurus glanis European catfish Non-native 235 68.6 3273.0 (£ 1033.7) 3000-7000
Sander lucioperca Pikeperch Non-native 35.3 54.4 1082.1 (+ 69.8) 800-1099
Carassius gibelio Gibel carp Non-native 11.8 35.7 21.0 (£ 0) 21-21
Huso huso Beluga sturgeon Non-native 17.7 28.9 6491.7 (+ 12340.8) 100-25000
Alburnus alburnus Bleak Native 59 4.8 16.0 (x 0) 16-16
Anguilla anguilla European eel Native 5.9 3.2 2220.0 (£ 0) 2220-2220
Micropterus nigricans Largemouth bass Non-native 11.8 24 72.2 (£32.8) 64-200
Ctenopharyngodon idella Grass carp Non-native 5.9 0.6 20.0 (£ 0) 20-20
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Table 3.2 Detailed information on life stage and body size of recently stocked fish species in each gravel pit lake managed with stocking (n = 17). Scientific names are

available in Table 3.1.

Rainbow Common Northern European Prussian Beluga European Largemouth
Lake code Roach Rudd Tench Pikeperch Bleak Grass carp
trout carp pike catfish carp sturgeon eel bass
Adult Juvenile

(230 mm) (110 mm)

Adult
C - - - - - - - - - - - - -
(450 mm)
Adult Adult Adult Juvenile Juvenile
P ) (150 mm) _ (150 mm) (700 mm) (200 mm) (790 mm) _ _ _ _ ) ) )
Adult Adult Adult Juvenile
; ) (150 mm) _ (150 mm) (700 mm) _ (790 mm) _ _ _ _ _ _ _
Adult Juvenile Juvenile
e (230 mm) (110 mm) _ _ ) (200 mm) ) _ _ _ _ ) ) )
Adult YOY Adult
! (230 mm) (90 mm) - - _ _ _ (500 mm) - - - - - -
Adult Adult Juvenile Adult
« ) ’ (1135 mm) ’ (500 mm) ) (800 mm) (500 mm) ’ ’ ’ ) ) )
Adult
(230 mm) - - - _ _ _ - - - - i _ _
Adult Adult Adult
N ) ’ ’ ’ ) ) ) ’ ’ (1500 mm) ’ (1000 mm) (250 mm) )
Juvenile Adult Adult Adult Adult YOY
° ) (130mm)  (640mm) (130 mm) ) ) ) ) ) (1500 mm) (130 mm) ) ) (100 mm)
Juvenile YOY
i ) (110 mm) ) ) ) ) ) ) (110 mm) ) ) ) ) )
@ Juvenile Adult YOY

(125 mm) (500 mm) (110 mm)
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Adult Juvenile Juvenile

° (230 mm) (110 mm) — - ) (200 mm) ) - - - - ) )
Adult Juvenile Adult Juvenile

T (230 mm) (130 mm) — — - - - (500 mm) - - - - (170 mm)

Juvenile Adult Adult Adult Adult Adult Juvenile

W ) (130 mm) (640 mm) - (500 mm) (250 mm) (1050 mm) (500 mm) - (200 mm) - ) )
Adult Adult Adult

Y (230 mm) (200 mm) — — - - - (500 mm) - - - - —

; Adult YOY Adult

(230 mm) (90 mm) (500 mm)
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3.3.2 Drivers of recent stocking practices

In the PCA describing stocking practices, the first axis (36.5%) described stocking intensity
(Figure 3.2), with increasing values indicating higher stocking density, and the second axis
(28.5%) contrasted two stocking types, with negative values indicating rainbow trout-
dominated stocking and positive values indicating cyprinid-dominated stocking. Regarding
lake hydromorphology, the first PCA axis described lake size (50.4% of total variability) and
the second PCA axis described lake depth (36.7% of total variability used).
Hydromorphological conditions did not differ significantly between lakes from different
management types, except maximum depth differed significantly between public fishery and

gravel exploitation (Dunn test, Z = 2.86, p < 0.05, see appendix Table 6.2.1).

: Northern pike
= . Rudd .
2 e Common carp
) N
o i
O oo
- . 1
x> . '
&) '
kel .
23 i
O : Roach
T -2 '
Tench
i Rainbow trout
-4/ :
-1 0 1 2 3 4
PC1 (Stocking intensity)
Figure 3.2 Principal component analysis (PCA) based on the log-transformed annual stocking density

(log+1) of the most commonly stocked species and others grouped the least stocked species (PC1: 36.5%, PC2:
28.5%) in 34 gravel pit lakes located in the central part of the Garonne floodplain, Haute-Garonne, France
between 2011 and 2017. Each small dot represents a gravel pit lake that has been recently stocked (n = 17) and

the large dot represents gravel pit lakes that have not been recently stocked (n = 17).
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Stocking intensity differed significantly between management types (F328) = 6.77, p <
0.01), with higher annual stocking densities in gravel pit lakes managed for fishing activities
(i.e., private and public fisheries) than in lakes managed for other activities (Tukey post hoc
test, p < 0.05; Figure 3.3a). Stocked fish (stocking type) did not differ significantly between
management types (Figure 3.3b). Stocking type increased significantly along the first PCA axis
describing lake size (linear model, F(1,28) = 4.95, p < 0.05; Figure 3.3d), but stocking intensity
did not differ along the same axis (Figure 3.3c). The second PCA axis describing lake depth had
no significant effect on stocking intensity or type (Figure 3.3 e-f).
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Figure 3.3 Comparison of (a) stocking intensity (log+2) and (b) stocking type between management types,

and relationship between lake size (corresponding to the first axis of the PCA performed on
hydromorphological variables) and (c) stocking intensity (log+2) and (d) stocking type, and between lake depth
(corresponding to the second axis of the PCA performed on hydromorphological variables) and (e) stocking
intensity (log+2) and (f) stocking type, in 34 gravel pit lakes located in the central part of the Garonne floodplain,
Haute-Garonne, France. Different letters indicate a significant difference between management types (Tukey
post hoc test, p < 0.05). Solid line represents a significant relationship (p < 0.05). For stocking intensity,
increased values indicate increased stocking density (kg.yr*.ha?). For stocking type, negative values indicate

rainbow trout-dominated stocking while positive values indicate cyprinid-dominated stocking.
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3.3.3 Consequences of recent stocking on recipient communities

The number of fish species (species richness) and the number functional entities (functional
entities richness) sampled in gravel pit lakes significantly increased with stocking intensity
(linear model, F(1,31) = 9.50 and F(1,31) = 8.37, p < 0.01, respectively; Figure 3.4 a-b). Stocking
type had no significant effect on the two facets of taxonomic diversity (Figure 3.4 c-d). In
addition, gravel pit lakes recently stocked displayed a higher number of species and functional
entities (Student test, t =-2.81 and t =-2.21, p < 0.01 and p < 0.05, respectively) than gravel
pit lakes not recently stocked (see appendix Figure 6.2.2 a-b). However, fish total abundance
and biomass did not differ significantly between gravel pit lakes with or without recent

stocking (see appendix Figure 6.2.2 c-d).
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Figure 3.4 Relationship between stocking intensity and (a) species richness and (b) functional entities

richness, and between stocking type and (c) species richness and (d) functional entities richness, in 34 gravel
pit lakes located in the central part of the Garonne floodplain, Haute-Garonne, France. Solid lines represent
significant relationships (p < 0.05). For stocking type, negative values indicate rainbow trout-dominated

stocking while positive values indicate cyprinid-dominated stocking.
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The first four principal components of the PCA, used to build the 4D functional space,
explained 67.8% of total variance (PC1 = 25.1%, PC2 = 21.5%; PC3 = 13.1%, PC4 = 8.1%;
respectively). Species recently stocked by managers differed significantly in functional traits
from species not stocked by managers (PERMANOVA, F(1,50) = 2.31, p < 0.05), especially for
traits related to body size (e.g., mass), prey acquisition (e.g., oral gape surface), and
locomotion (e.g., caudal peduncle throttling; Figure 3.5). Functional richness increased linearly
(linear model, F(1,31) = 7.63, p < 0.01) with stocking intensity (Figure 3.6a). In addition, gravel
pit lakes recently stocked displayed a higher functional richness (Wilcoxon rank-sum test, W =
83, p < 0.05) than gravel pit lakes not recently stocked (see appendix Figure 6.2.2e). Stocking
intensity was not significantly related to functional evenness and divergence (Figure 3.6 b-c).
Functional diversity was not significantly related to stocking type (Figure 3.6 d—f). The size-
spectrum slope displayed a U-shaped relationship with stocking intensity (linear model, F1,30)
= 6.05 and F1,30) = 5.14, p < 0.05 for linear and quadratic terms, respectively; Figure 3.7a). The
size-spectrum intercept displayed a significant hump—shape relationship with stocking
intensity (linear model, F(1,30) = 7.12 and F(1,30) = 6.15, p < 0.05 for linear and quadratic terms,
respectively; Figure 3.7b). Regularity was not significantly related to stocking intensity (Figure
3.7c). Size-spectrum parameters were not significantly related to stocking type (Figure 3.7 d—

f).
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(b =PC3 and PC4) for species sampled in 34 gravel pit lakes located in the central part of the Garonne floodplain,
Haute-Garonne, France. Stocked species are displayed with yellow triangles and non-stocked species in green
circles. Only functional traits that are significantly correlated with the displayed principal components are
represented by arrows.



Results

(a) (b) . (c) . v .
. . .
07 % P
gs 2 . .80t .
2 E °;’ 0.6 : * . * GC) E L *
54 s V8, SE .
L% [ H LY ] . .
£2 3 | . Ze . . '
g‘: © 051, . +* ; g -0.2 .
o9 c ¢ x
g% 204l sg |t
e 5™ sa
ey * ot -0.3
03 - -
1 0 1 2 3 -1 1 2 3 4 10 1 2 3
Stocking intensity Stocking intensity Stocking intensity
d e f
(d) (e) 07 . M) T
7] * $ ' . ';
&8 -1.0 L . g 0.6 .3 . §€ 0.1 ¢ $ .
cE . . . S . o * o2 ..
%Q . 2 . . E’g .
=g . 205 *oed 23 . .
gs-15 : -e* g o . S§-02 :
28 ' £ it T % . .
59 . G 0.4 . F=1s) :
T2 20 . i o3
. . - . j=4:i]
. 0.3 s -0.3
. . -
4 2 0 2 4 2 0 2 4 2 0 2
Stocking type Stocking type Stocking type
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lakes located in the central part of the Garonne floodplain, Haute-Garonne, France. Solid line represents a

significant relationship (p < 0.05).
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represent significant relationships (p < 0.05).
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3.4  Discussion

Our findings provide novel insight into effects of recent stocking activities on fish community
structure in gravel pit lakes and identify a key role of management practices and lake
attributes in driving these practices. Our results supported the initial hypothesis that stocking
practices differed significantly among gravel pit lakes despite the small size of the study area.
Specifically, management type describing the fishing-rights holders and the main use of the
lake significantly affected stocking intensity. In addition, lake size affected stocked species.
Our study also provides strong evidence of important effects of recent stocking on recipient
communities in gravel pit lakes. Indeed, we found increases in both taxonomic (species and
functional entities richness) and functional richness in fish communities with increasing
stocking intensity. Body-size structure in the communities was also affected by stocking

intensity, while stocking type did not significantly affect the recipient community.

Variability in recent stocking practices, both in terms of density and species stocked,
could be explained by the fact that, in France, fish stocking can be independently carried out
by each fishing-rights holder (Fujitani et al., 2017). In addition, choice of species stocked by
managers appears to be influenced by size of the system they manage. Thus, to better
understand their practices, managers should be questioned about their perception of the
environment. Based on the list of species stocked and their quantity, stocking into gravel pit
lakes is relatively similar to stocking by angling clubs at a national scale (Cucherousset et al.,
2021). In our study, the most commonly stocked species were likely stocked to meet angler
expectations. Indeed, four of the six most-stocked species in our study (i.e., rainbow trout,
common carp, northern pike, and tench) are popular game fish (Donaldson et al., 2011) and
three (i.e., rainbow trout, common carp, and northern pike) were stocked only as adults (i.e.,
at large body size). Accordingly, we also observed that most species were stocked only as
adults when aiming to improve the quality of fisheries. Some species were, however, stocked
at multiple life stages to meet different management objectives. For instance, roach and rudd
can serve as both prey for stocked predators (e.g., northern pike, pikeperch, and largemouth
bass) and targeted by some anglers. Other species targeted by anglers, such as largemouth
bass and grass carp, could also be introduced to control invasive crayfish or reduce

macrophyte abundance. Importantly, all lakes recently stocked, except one, were stocked
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simultaneously for both enhancement (i.e., stocking of native species) and introduction (i.e.,

stocking non-native species), which highlights the multifaceted nature of stocking.

Gravel pit lakes are usually disconnected from hydrographic networks (Mollema and
Antonellini, 2016), so fish colonization relies primarily on stocking. We found that gravel pit
lakes managed by stocking had a higher species richness than gravel pit lakes not recently
stocked, and stocking mainly occurred in gravel pit lakes managed for fisheries. Previous
studies also found that fishery management promoted a higher species richness, particularly
a higher number of piscivorous species, especially sport fishing species and cyprinid prey
species (Matern et al.,, 2019; Zhao et al., 2016). We also found that taxonomic richness
increased with increasing stocking intensity, perhaps because higher stocking densities
represent higher propagule pressures to facilitate species establishment. The same pattern
was observed for functional richness, thereby confirming the establishment of self-sustaining
populations of stocked species with multiple life stages sampled. Our findings confirm the
importance of fishery management in shaping fish community composition in gravel pit lakes

(Matern et al., 2022, 2019; Zhao et al., 2016).

The functional structure of fish communities was also affected by intensity of recent
stocking. As observed for taxonomic richness, we found that gravel pit lakes managed by
stocking had a higher functional richness than gravel pit lakes not recently stocked, indicating
that gravel pit lakes managed by stocking support fish communities with a wider range of
ecological strategies. In addition, functional richness increased with increasing stocking
intensity, and we hypothesize that higher propagule pressures can facilitate the establishment
and persistence of species with particular ecological strategies. This finding was likely caused
by differences in functional traits between stocked and non-stocked species, which were
caused by stocking of non-native species that differ functionally from native species (Zhao et
al., 2019). Such differences have already been observed at the global scale (Blanchet et al.,
2010; Toussaint et al., 2018) and were associated with important changes in the functional
structure of communities (i.e., an increase in functional richness and functional divergence;
Toussaint et al., 2018). We found that recent stocking practices were not associated with
changes in functional evenness and divergence, which may have been caused by simultaneous

introduction and enhancement stockings that blurred the independent effects of introduction
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and enhancement stocking. However, stocked native species can also have different traits
than wild conspecifics due to domestication (Teletchea and Fontaine, 2014). Unfortunately,
accounting for differences in functional traits between hatchery-reared and wild individuals
(Cucherousset and Olden, 2020; Gross, 1998) would require more data. Stocking can modulate
the dynamics of interactions between organisms (i.e., prey and predators), thereby resulting
in a substantial density-dependent change in the proportion of individual sizes within the
community and the carrying capacity of recipient ecosystem. In our study, however, recent
stocking practices were not associated with increased total abundance or biomass of fish
between gravel pit lakes managed with or without stocking. Although this remains to be
measured empirically, our findings suggest that stocking might induce a replacement of

individuals rather than an addition of individuals in recipient communities.

Colonization of fish in young gravel pit lakes (i.e., following gravel exploitation) remains
unknown in many cases, and in our study, the colonization history of fish was not known in
these artificial ecosystems. Knowledge of the composition of fish communities at the start of
our study was limited, with no information about management history. Fish could have been
introduced legally, illegally, or as stowaways during fish releases (Paz-Vinas et al., 2021),
before our study, so we focused on recent stocking practices and their effects on current
communities. Our results are consistent with a predictable shift in community composition
previously observed in gravel pit lakes (Zhao et al., 2016) and confirm the influence of fishery
management and stocking on the trajectory of community assembly in these ecosystems.
Nevertheless, repeated stocking of a limited number of species could lead to biotic
homogenization of taxonomic (Matern et al., 2022, 2019; Radomski and Goeman, 1995) and
functional diversity among lakes managed for fishery purposes. Fishery managers must
account for this potential risk of loss of community diversity at the regional level, especially
because gravel pit lakes are primarily managed for recreational fisheries, as in Central Europe

(Matern et al., 2019; Nikolaus et al., 2021).

In conclusion, integrative management of social-ecological systems, such as gravel pit
lakes, requires an understanding of complex interactions between users, managers, and the
environment (Mee et al.,, 2016). Moreover, gravel pit lakes can, in some cases, represent

valuable habitats for conservation with important socio-economical values (Nakahashi et al.,
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2022), so management practices should account for ecological consequences of stocking.
Integration of ecological principles is crucial to achieve long-term sustainability of recreational
fisheries (Claussen and Philipp, 2022), particularly for stocking in small lakes that can have
important effects on fish communities. Although recreational fisheries, through stocking,
actively participate in colonization of new ecosystems, fish stocked in these programs have
different characteristics than wild native fish communities. In the future, stocking could

impact functioning of these ecosystems and their associated ecosystem services.

Highlights

» Stocking practices are highly variables in terms of density and species
stocked, and depend on management objectives.

» Fish stocking plays an active role in the diversification of communities
in new artificial ecosystems.

» Fish stocked in stocking programs have different characteristics than

wild fish and can affect ecosystem functioning over the long term.



74



Chapitre 4. Can habitat enhancements limit the
ecological impacts of non-native fish stocking?
An experimental approach.

This chapter is adapted from the article:

Gimenez, M. and Cucherousset, J. 2023. Can habitat enhancements limit the ecological impacts of non-

native fish stocking? An experimental approach. Under review in Knowledge and Management of

Aquatic Ecosystems.
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Résumé

Résumé
Le repeuplement d’especes non-natives est une mesure omniprésente dans la gestion des
péches en eau douce, mais peut avoir des répercussions importantes sur les communautés et
le fonctionnement des écosystemes. L'amélioration de I’habitat représente une approche
intégrative pour limiter les impacts du repeuplement en soutenant directement la biodiversité
et en maintenant le fonctionnement de I'écosystéeme. Dans cette étude, une expérience en
mésocosmes a été réalisée pour évaluer si 'amélioration de I’habitat, par I'ajout d’habitat
ligneux grossier sous forme de fines branches groupées entourées ou non d’une cage d’acier,
peut limiter I'impact du repeuplement des juvéniles de black-bass a grande bouche
Micropterus nigricans sur les communautés de proies et I'écosystéeme. Avant repeuplement,
I'amélioration de I’habitat n’avait pas d’effet notable sur les communautés zooplanctoniques,
mais un effet important sur les communautés de macroinvertébrés benthiques, engendrant a
une diminution de la décomposition de la matiére organique dans les mésocosmes contenant
des habitats ligneux avec cage. Les black-bass ont considérablement affecté la structure des
communautés de zooplancton, mais n’ont pas affecté les communautés de macroinvertébrés,
ni le fonctionnement de |'écosystéeme. Cet effet sur la structure de la communauté
zooplanctonique a été compensé par I'habitat ligneux avec cage. Cette étude montre que
I"amélioration de I’habitat n’est peut-étre pas une mesure suffisante pour compenser les
effets potentiels du repeuplement de poissons, et que le choix des matériaux utilisés dans

I'amélioration des habitats est fondamental pour en accroitre |'efficacité.

Mots-Clés: gestion écosystémique, gestion espece-centrée, Micropterus nigricans, habitat

ligneux grossier, gestion des péches en eau douce
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Abstract
Non-native fish stocking is a ubiquitous management measure in freshwater fisheries but it
can induce important ecological impacts on native communities and recipient ecosystems.
Habitat enhancement can directly support biodiversity and help maintaining ecosystem
functioning, representing an integrative approach to limit the ecological impacts of non-native
fish stocking. Here, we used a mesocosm experiment to assess whether habitat enhancement,
through the addition of coarse woody habitat (CWH) in the form thin branches bundled or
within a steel cage, can limit the impact of the stocking of juvenile non-native largemouth bass
Micropterus nigricans on prey communities and ecosystem functioning. Results demonstrated
that, prior to stocking, there was overall no significant effect of habitat enhancement on
zooplankton communities and a strong effect on benthic macroinvertebrate communities that
was associated with a decrease in the decomposition rate of organic matter in mesocosms
containing caged-CWH. We then found that largemouth bass significantly affected the
structure of zooplankton communities while we did not observe significant effects of stocking
on macroinvertebrate communities and ecosystem functioning. This effect on zooplankton
community structure was compensated by habitat enhancement, notably when using caged-
CWH. This study showed that habitat enhancement alone may not be sufficient to compensate
the potential effects of stocking, and that the choice of materials used to enhance habitats is

fundamental in driving the efficiency.

Keywords: ecosystem-based management, species-oriented management, Micropterus

nigricans, coarse woody habitat, freshwater fisheries management



Introduction

4.1  Introduction

Freshwater fisheries are facing important management challenges caused by the decline of
fish stocks, eutrophication and substantial habitat degradation (Arlinghaus et al., 2016; Holder
et al., 2020; Sbragaglia et al., 2023). To address these challenges, managers can implement
diverse measures that could be classified into three main categories: harvest regulations, fish
stocking and habitat enhancement (Arlinghaus et al., 2015). Harvest regulations and stocking
practices are by far the most widespread and long-standing resource management measures,
likely because of the ease of implementation (van Poorten et al., 2011). At the opposite,
habitat enhancement measures are less common, notably because anglers show more
positive beliefs toward fish stocking and exert social pressure on managers (Fujitani et al.,
2020; Klefoth et al., 2023; Sass et al., 2017). However, the effectiveness of traditional single-
species-oriented practices (i.e., harvest regulations and/or stocking) is now challenged as it
could be counterproductive (Radinger et al., 2023). In contrast, more ecosystem-based
management actions, such as habitat enhancement, can be more effective and sustainable,
because they encompass not only the targeted fish populations but also their biotic (e.g.,

resources, predators) and abiotic (e.g., habitat, water quality) environments.

Stocking programs are primarily designed to enhance fish stocks by releasing hatchery-
reared individuals (Lorenzen et al., 2012; Sass et al., 2017) to optimize the angling experience
(Cowsx, 1994). Financial investment by managers in stocking is high (Cucherousset et al., 2021;
Hunt et al.,, 2017; Riepe et al.,, 2017) despite the fact that stocking is often controversial
because of its potential ecological, financial and social impacts (Claussen and Philipp, 2022;
Gozlan et al., 2010). In fact, to satisfy catch-challenge motivations of anglers, they often
involve the release of non-native fish species which represent a fishing challenge, but are also
known to affect recipient communities and ecosystems (Eby et al., 2006; Lewin et al., 2006).
For instance, non-native species represent > 40% of the species stocked by angling clubs in
French rivers and lakes (Cucherousset et al. 2021). The stocking of a non-native predator can
result in a trophic cascade due to increased top-down control (Eby et al., 2006), and lead to
altered trophic linkages through changes in prey community structure (Tiberti et al., 2014)
that can subsequently affect ecosystem functions such as nutrient cycling and primary
production (Schindler et al.,, 2001). Thus, it can be a possible threat to the long-term

sustainability of fisheries activities and ecosystems.
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Habitat enhancement has received less consideration by freshwater managers than
stocking (Lorenzen, 2014; Sass et al., 2017; Schindler and Hilborn, 2015). Nearshore habitats
are often impacted by recreational activities or intentionally removed by fishery managers
(Jennings et al., 2003), although it can affect the growth and cause a decline of fish populations
(Sass et al., 2006). Increased investment in habitat enhancement and protection could have
beneficial effects for the ecosystems, by increasing its carrying capacity, and for the fisheries,
by improving the productivity of exploited fish stocks (Radinger et al., 2023) through increased
natural recruitment in some popular fish species (Nilsson et al., 2014; Roni et al., 2008).
Compared to stocking, habitat enhancement appears to be a more sustainable management,
because restored habitats directly support biodiversity and contribute by extension to the
ecosystem functioning and services (Dobson et al., 2006; Harrison et al., 2014; Radinger et al.,
2023). In lake, littoral habitats such as coarse woody habitat (CWH) provide key habitats not
only for fish, but also for invertebrates or periphyton, and affect ecosystem productivity and
nutrient cycling (Czarnecka, 2016). Enhancing the quality and quantity of littoral habitats
might limit some of the negative effects of non-native fish stocking by providing refuge to
native prey and maintaining some important ecosystem functions, but this remains to be

tested.

The main objective of the present study was to determine whether habitat
enhancement can limit the ecological impacts of non-native predatory fish stocking. We used
an experimental mesocosm approach and juvenile non-native largemouth bass Micropterus
nigricans, a predator and a popular game fish for anglers (Donaldson et al., 2011), as a model
species. We assessed the ecological consequences of two different habitat enhancements
(i.e., CWH and CWH within a steel cage) prior and after fish stocking. We predicted that habitat
enhancement will limit the ecological impacts of non-native fish stocking by supporting prey

communities and maintaining some important ecosystem functions.



Materials and methods
4.2 Materials and methods

4.2.1 Model system

We used the stocking of non-native largemouth bass in gravel-pit lakes in southwestern France
as a case study for this experiment. In many European countries, gravel pit lakes are becoming
more and more common in the landscape and represent valuable ecosystems for recreational
fisheries (Matern et al., 2019; Meyerhoff et al., 2019). In the study area, stocking is an
important driver of fish community structure in gravel pit lakes (Garcia et al., 2023; Gimenez
et al., 2022; Zhao et al., 2016). Largemouth bass is one of the most notorious and highly
introduced species in freshwater ecosystems (Brown et al., 2009; Donaldson et al., 2011) and
its introduction can affect recipient community through trophic cascade (Drenner et al., 2002;
Jackson, 2002). Largemouth bass is well distributed in the study area, targeted by many
recreational anglers and local angling authorities have recently implemented a regulation
whereby catch-and-release angling is mandatory for this non-native species. The littoral
habitat is particularly important for the all life stages of the species (Brown et al., 2009) but
gravel pit lakes are usually characterized by steep slopes and higher littoral depth with a lack
of macrophytes and deadwood compared to natural lakes (Emmrich et al., 2014). Thus, littoral
habitat enhancement could be particularly efficient in such ecosystems (Radinger et al., 2023),

and this is particularly true for this species.

4.2.2 Experimental design

We used an experimental approach (24 outdoors mesocosms, circular cattle tanks, 550 L)
based on four treatments: i) nor non-native fish stocking or habitat enhancement (hereafter
“no stocking”), ii) non-native fish stocking and no habitat enhancement (“stocking only”), iii)
non-native fish stocking and habitat enhancement with a coarse woody habitat (CWH)
(“stocking and CWH”) and iv) non-native fish stocking and habitat enhancement with a caged-
CWH caged (“stocking and caged-CWH"”). Each treatment was replicated six times and we used
a block design with six blocks with each block containing the four treatments (Zavorka et al.,
2020) (see appendix Figure 6.3.1). CWH habitat enhancement consisted in a brush pile
consisting of 2 kg of deadwood (thin branches < 1.5 cm diameter of downy oak Quercus
pubescens) grouped into circular bundles (40 x 20 x 20 cm) (see appendix Figure 6.3.2a).

Caged-CWH habitat enhancement consisted in the same bundle of deadwood that was placed
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within a steel cage (40 x 20 x 30 cm, Biohut®, ECOCEAN, Montpellier, France) (see appendix
Figure 6.3.2b). This device is deployed to restore nurseries in marine ecosystems and was used

here to increase habitat complexity and verticality compared to CWH.

On April 29, 2021, 5 cm of gravel and 500 L of unfiltered water from a nearby gravel
pit lake were added to each mesocosm. On June 10, 2021, each mesocosm was inoculated
with phytoplankton and zooplankton collected from three gravel pit lakes (Téoula, Soulance
and Lamartine lakes) located in the floodplain of the Garonne river (Haute-Garonne, France)
(Zhao et al., 2016). Phytoplankton and zooplankton inoculum were collected using nets with
a mesh size of 10 and 50 um, respectively. From May 18, 2021 to July 15, 2021, several
additions of several macroinvertebrate taxa were made. In each mesocosm, 12 pond snails
(immature Lymnaea stagnalis) reared in aquarium and two mesh bags containing 5 g of leaves
of black poplar Populus nigra that have been placed in a nearby gravel pit lake for 21 days
were added to each mesocosm. On June 28 and July 15, 2021, two additional inoculums of
macroinvertebrates collected in the Ariége river using a dip net (500 um mesh size) were

added.

The experiment was composed of two periods. The first period (before stocking)
started on November 22, 2021, when habitat enhancements were installed and lasted 34
weeks. The second period (after stocking) started on July 20, 2022 with fish stocking and
ended on September 6, 2022 (duration: 8 weeks). From July 4, 2022 until the end of the
experiment, nets (1.5 mm mesh size) were placed on the mesocosms to prevent fish escapees
and potential predations. Summer 2022 was particularly warm and dry with multiple heat
waves. Therefore, water was added to all mesocosms during the warmest period to
compensate evaporation and an air bubbling system was placed in each mesocosm to avoid

hypoxia.

4.2.3 Fish stocking
For all mesocosms with stocking, five hatchery-reared young-of-the-year (YOY) largemouth
bass were introduced (ntotar = 90 individuals) on July 20, 2022. In the hatchery, they were fed

with pelletized food. To avoid handling stress, the total mass of largemouth bass introduced
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in each mesocosm was measured (mean = 33.6 g + 2.4 SD) and did not differ significantly

between treatments (LMM, y%,17) = 0.11, p = 0.95) (see appendix Figure 6.3.3).

4.2.4 Mesocosm monitoring and sampling

On September 6, 2022, fish were collected from each mesocosm and subsequently euthanized
individually using an overdose of anesthetic (benzocaine, 25mg.L). The number of fish in each
mesocosm was counted and individual size (nearest mm) and mass (nearest 0.01 g) were

measured.

Regarding prey communities, zooplankton was sampled by filtering 20 and 40 L of
water using a 80 um mesh sieve, respectively for each period (i.e., before stocking on July 19,
2022, and after stocking on September 5, 2022). Samples were stored in 96% ethanol and
subsequently filtered again through a 160 um mesh sieve prior to counting. Zooplankton was
identified to the lowest taxonomic level using a binocular magnifier (Leica MZ7.5 StereoZoom
Microscope). A total of eight taxa (Chaoboridae, Cyclopoida, Calanoida, Ceriodaphnia,
Simocephalus, Daphnia, Bosminidae, Chydoridae and Nauplii) were identified and counted.
We then calculated zooplankton richness (number of taxa) and density (ind.L'!). Benthic
macroinvertebrates were sampled using three plastic trays buried in the substrate installed in
the mesocosms on June 10 and July 22, 2022, respectively. Macroinvertebrates were collected
using a sieve (before stocking on July 19, 2022, and after stocking on September 5, 2022) and
stored in 96% ethanol before laboratory analysis. Macroinvertebrates inhabiting CWH and
caged-CWH were also collected, but only at the end of the experiment (September 6, 2022)
to avoid overly destructive sampling before fish introduction. Macroinvertebrates were then
identified to the lowest taxonomic level (mainly Family) using a binocular magnifier (Leica
MZ7.5 StereoZoom Microscope). A total of 16 macroinvertebrate taxa (Lymnaea, Physa,
Ancylidae, Asellidae, Gammaridae, Planarian, Chironomidae, Culicidae, Dytiscidae,
Hydrachnidia, Annelida, Ceratopogonidae, Baetidae, Corixidae, Corbicula and Mesovellidae)
were identified and counted. We then calculated macroinvertebrate richness (number of taxa)

and density (ind.mesocosm™?).
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Regarding ecosystem functioning, parameters were measured the day before
community sampling to limit potential perturbations. Pelagic primary production was
assessed by measuring total chlorophyll-a concentration (pg chl-a.L'!) using a portable
fluorometer (AlgaeTorch; BBE moldaenke GmbH) before fish stocking. After stocking,
chlorophyll-a concentration (ug chl-a.L!) was quantified by filtering water samples (250 mL)
due to high concentration in some mesocosms. Benthic primary production was assessed by
measuring chlorophyll-a concentration (ug chl-a.cm2) on three ceramic tiles (20 x 10 cm) using
a portable fluorometer (BenthoTorch; BBE moldaenke GmbH; Kahlert and McKie, 2014). The
decomposition rate of leaf litter was quantified by measuring breakdown of 3 g (£ 0.02 g) of
air-dried black poplar leaves (details in Alp et al., 2016; Zavorka et al., 2020) placed into
mesocosms. Leaf decomposition corresponded to the decomposition rate for each tank,

which was calculated as follows (Lecerf et al., 2005):

M¢
—lnm
T

where Mt is final and M is initial oven-dried mass of leaf litter, T the duration of leaf exposure

k =

in mesocosms (39 and 45 days for each period, respectively).

4.2.5 Statistical analyses

Overall, a similar general approach was used to test the effects of treatment on each response
variables. We used mixed effects models (LMM and GLMM depending on data distribution,
see details in appendix Table 6.3.1) using treatment as a fixed variable and experimental block
as a random variable. The response variables used in the models were those measured directly
during the sampling campaign and community identification, except for community structures
where non-metric multidimensional scaling (hMDS with untransformed densities of each taxa
and Bray-Curtis index; Kruskal, 1964) were performed and the first two axes used as response
variables (see appendix Table 6.3.1). When response variables were significant, pairwise
comparisons were subsequently used to identify differences between treatments (Tukey post-
hoc test). All analyses were performed with R v. 4.2.2 (R Core Team, 2022) using Ime4 v. 1.1-
32 (Bates et al., 2015) for LMM and GLMM, emmeans v.1.8.5 (Lenth et al., 2023) for pairwise

comparisons, vegan v. 2.6-4 (Oksanen et al., 2022) for nMDS.
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4.3 Results

4.3.1 Ecological effects before non-native fish stocking

Zooplankton communities were dominated by Cyclopoida (mean = 128.2 ind.L™* + 316.6 SD),
Bosminidae (mean = 114.2 ind.L'! + 391.5 SD) and Ceriodaphnia (mean = 83.3 ind.L! + 303.0
SD) (see appendix Figure 6.3.4a). There were significant differences between treatments in
the richness and density (LMM, y?3.23) = 10.52, p < 0.05 and 2323 = 29.78, p < 0.0001,
respectively), with a significantly lower richness in stocking and caged-CWH treatment
compared with stocking only treatment (Tukey post hoc test, p < 0.05, see appendix Figure
6.3.5a). Density was significantly lower in caged-CWH treatment compared to no stocking and
stocking and CWH treatments (Tukey post hoc test, p < 0.01, see appendix Figure 6.3.5b).
There were no significant difference between treatments in zooplankton community structure
(LMM, x%3,23=1.62, p =0.65 and y*3,23) = 0.43, p = 0.93, for the two axes, respectively, Figure
4.1a,c,e).

Macroinvertebrate communities were largely dominated by Asellidae (mean = 3376.7
ind.mesocosm™ + 4765.7 SD), followed by Chironomidae (mean = 274.2 ind.mesocosm™ +
786.5 SD) and Annelida (mean = 250.4 ind.mesocosm™ * 1182.6 SD) (see appendix Figure
6.3.6a). Richness and density differed significantly between treatments (LMM, y%3,23) = 12.57,
p < 0.01 and 2323 = 14.14, p < 0.01, respectively), and both were significantly lower in the
stocking and caged-CWH compared with no stocking and stocking only treatments (Tukey post
hoc test, p < 0.05, see appendix Figure 6.3.7 a-b). Community structure significantly differed
between treatments (Figure 4.1b) along the two axis (LMM, 23,23 = 11.82, p < 0.01 and %*(3,23)
=28.37, p <0.0001, respectively for the two axes, Figure 4.1 d, f). Along the first axis, stocking
only and stocking and CWH treatments differed significantly (Tukey post hoc test, p < 0.05,
Figure 4.1d), and along the second axis, stocking and caged-CWH treatment differed
significantly with treatments without habitat enhancement (Tukey post hoc test, p < 0.01,

Figure 4.1f).



Results

(a) 2 2D Stress level: 0.12 (b) 2] 2D Stress level: 0.18
Daphnia
x
o~ 1 1- é{)ulrda?
5 ‘H"_l'”"'é|LI~ o Ceratop f(rrnﬁ]a A Treatment
2 g Corixidaex 4 ﬂrbmﬁﬁ *Dyliscidae No stocki
In
© 0 "acboridae 4 o 07 Chi 'J"n'mxaex xAnnelida A H;.-drﬁ(:l-rldm A Stc:)ik(i)n u?\l
0] A Eyciopoida 124 Baoicha kA aA noand
a Naunil ® W‘r [a] h S eras A Sstocking and CWH
= = A noneae A Stocking and caged-CWH
=1 <41 VesdSaline
Bosminidag Vesauelioae
-2 2/
-2 -1 0 1 2 -2 -1 0 1 2
nMDS axis 1 nMDS axis 1
ab
a a
(€) 1o a a (d)
l ]
~ 05 - 1
") R
k- X
o . © ab b |
o 0.0 8 s
g M . S0 ‘
c
£.05 -
| i
1.0 -1 [
No stocking ~ Stocking only Stocking Stocking No stocking  Stocking only Stocking Stocking
and CWH  and caged-C\WH and CWH  and caged-CWH
Treatment Treatment
b
a
a
(€ 19 o (f) J
1.0 ab
0.5 o™ *
o™ a
2 205
é » ! @ a
] s 0.0 a
2 T
-0.5]
05
-1.0
No stocking  Stocking only Stocking Stocking No stc')cking Stockiﬁg only Stnclking Stoéking
and CWH  and caged-C\WH and CWH  and caged-CWH
Treatment Treatment
Figure 4.1 Effects of management practices before stocking on community structure quantified using (a-
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axes. Zooplankton communities are represented on the left side of the panel and macroinvertebrate
communities on the right side. Different letters indicate significant difference between treatments (Tukey post

hoc test, p < 0.05).
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Treatments did not differ significantly for the pelagic and benthic primary production

(LMM, ¥?3,23)=5.64, p=0.13 and % ?3,23) = 3.54, p = 0.32, respectively, Figure 4.2 a-b). However,

decomposition of organic matter differed significantly between treatments (LMM, ¥23,23) =

15.37, p < 0.01), with a significant lower decomposition rate in the stocking and caged-CWH

treatment compared with the no stocking treatment (Tukey post-hoc test, p < 0.01, Figure

4.2c).
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treatments (Tukey post-hoc test, p < 0.05).
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4.3.2 Ecological effects after non-native fish stocking

At the end of the experiment, there was no significant difference in individual fish body size
between treatments (GLMM, 2,70 = 5.03, p = 0.08, Figure 4.3a). However, individual fish
body mass significantly differ between treatments (GLMM, y%2,70) = 10.14, p < 0.01), with fish
displaying significantly lower body mass in mesocosms with caged-CWH compared to stocking
only (Tukey post-hoc test, p < 0.01, Figure 4.3b). The survival rate did not differ significantly

between treatments (LMM, y?2,16) = 3.56, p = 0.17, Figure 4.3c).
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Figure 4.3 Treatment effects on (a) individual body size, (b) body mass and (c) survival rate at the end of

the experiment. Different letters indicate significant difference between treatments (Tukey post-hoc test, p <

0.05).

Zooplankton communities were largely dominated by Bosminidae (mean = 147.7 ind.L
1 +267.6 SD), followed by Cyclopoida (mean = 36.5 ind.L™! + 76.2 SD) and Ceriodaphnia (mean
= 21.9 ind.L'! + 66.5 SD) (see appendix Figure 6.3.4b). There were no significant difference
between treatments in zooplankton richness and density (LMM, 2323 = 6.15, p = 0.10 and
x%3.23) = 5.59, p = 0.15, respectively, see appendix Figure 6.3.5 c-d). Community structure
significantly differed between treatments (Figure 4.4a) along the first axis of the nMDS, (LMM,

x%3.23) = 22.16, p < 0.0001, Figure 4.4c), with no stocking and stocking and caged-CWH
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treatments significantly different with stocking only treatment (Tukey post hoc test, p < 0.01
and p < 0.05, respectively, Figure 4.4c). There was no significant difference between treatment

along the second axis of the nMDS (LMM, %2323 = 3.19, p = 0.36, Figure 4.4e).

Macroinvertebrate communities were largely dominated by Asellidae (mean = 2022.1
ind.mesocosm™ + 2896.5 SD), followed by Annelida (mean = 479.2 ind.mesocosm™ + 1382.8
SD) and Physa (mean =52.9 ind.mesocosm™ + 178.5 SD) (see appendix Figure 6.3.6b). Richness
differed significantly between treatments (LMM, y%3,23) = 49, p < 0.0001), with a significantly
lower richness in the stocking and caged-CWH treatment compared to all other treatments
(Tukey post hoc test, p < 0.01, see appendix Figure 6.3.7c). However, density did not differ
significantly between treatments (LMM, x23,23) = 7.20, p = 0.07, see appendix Figure 6.3.7d).
Community structure significantly differed between treatments (Figure 4.4b) only on the first
axis of the nMDS (LMM, y?3,20) = 64.58, p < 0.0001 and y?,20) = 2.40, p = 0.49, respectively for
the two axes, Figure 4.4 d, f), with the stocking and caged-CWH treatment being significantly

different from all other treatments (Tukey post hoc test, p < 0.001, Figure 4.4d).
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0.05).



Results

Macroinvertebrate communities in habitat were largely dominated by Physa (mean =
171.7 ind.mesocosm™ +370.1 SD) and Asellidae (mean = 59.5 ind.mesocosm™ + 130.1 SD) (see
appendix Figure 6.3.8). For the two treatments with habitat enhancement action, a large
proportion of the macroinvertebrates sampled were found within the habitat, despite a high
variability between samples (for stocking and CWH treatment: mean = 82.4 + 19.4% and
ranging from 45.7 to 96.9%; for stocking and caged-CWH treatment: mean =50.2 + 47.8% and
ranging from 6.0 to 100%). No significant difference in richness was found between the two
habitat devices (LMM, y%1,11) = 1.71, p = 0.19, see appendix Figure 6.3.9a), but density of
macroinvertebrates in caged-CWH was lower compared to density in CWH (LMM, y%1,11) =
8.96, p < 0.01, see appendix Figure 6.3.9b). There was no significant difference in
macroinvertebrate community structure in the added habitats (Figure 4.5a) along the first axis
(LMM, %*1,11) = 0.13, p = 0.72, Figure 4.5b) while a significant difference was found between
CWH and caged-CWH along the second axis (LMM, y%1,11) = 24.92, p <0.0001, Figure 4.5c).
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Figure 4.5 Macroinvertebrate community structure within the added habitats after stocking quantified

using (a) a non-metric multidimensional scaling (hMDS) analysis and analyzed with the (b) first and (c) second

axes. Different letters indicate significant difference between treatments (Tukey post hoc test, p < 0.05).



Results

Regarding ecosystem functioning, pelagic primary production differed significantly
between treatments (LMM, %2323 = 52.78, p < 0.0001, Figure 4.6a) with higher values
observed in stocking and caged-CWH than in other treatments (Tukey post-hoc test, p <0.001,
Figure 4.6a). Benthic primary production did not differ significantly between treatments
(LMM, 23,23 = 0.59, p = 0.90, Figure 4.6b). The decomposition rate of organic matter differed
significantly between treatments (LMM, x2323 = 14.70, p < 0.01), with a significant lower
decomposition rate in the stocking and caged-CWH treatment compared to the no stocking

treatment (Tukey post-hoc test, p < 0.01, Figure 4.6c).

b a
a
@ o _ (b) _
c a g 8
=1
= ]
Bo4 g a
EE a a 56
£ 2 +
g7 g
EE E . *
g2 S 4
= = 1 o
e —h . £ i
& s I
¢ @ g
0
Mo stocking  Stocking only Stocking Stocking No stocking  Stocking only Stocking Stocking
and CWH  and caged-CWH and CWH  and caged-CWH
Treatment Treatment
a
(c)
) ab
4 30‘0?5 ab
c
28 .
8 50.050
8T
fal
0.025 b
- —
Noslocking ~ Stocking only ~ Stocking Stocking
and CWH  and caged-CWH
Treatment
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4.4 Discussion

Using an experimental approach, this study aimed to assess whether habitat enhancement,
as a management practice, can help limiting the ecological impacts caused by the introduction
of a non-native predatory species. First, we found that, prior to fish stocking, habitat
enhancements had a contrasted effect on prey communities in mesocosms with coarse woody
habitat (CWH) having no significant effect on zooplankton communities but a significant effect
on macroinvertebrate community structure while caged-CWH had a significant effect on
richness and density of zooplankton and on the richness, density and structure of benthic
macroinvertebrate communities. In addition, the presence of caged-CWH was associated with
a decrease in the decomposition rate of organic matter. We then found that stocked young-
of-the-year largemouth bass induced significant changes in the structure of zooplankton
communities, while macroinvertebrate communities and ecosystem functioning were not
significantly impacted by stocking. We then found that the impacts of stocking on zooplankton
community structure were compensated by habitat enhancement. However we also found

that habitat enhancement with caged-CWH had a significant impact on fish growth.

While predatory fish stocking has been reported to induce important trophic cascade
(Eby et al., 2006), we found a significant effect of stocking on zooplankton community
structure but limited cascading effect on ecosystem functioning. Specifically, in presence of
largemouth bass, we found that the density of some important zooplankton taxa strongly
decreased (e.g., Daphnia and Chaoboridae), while the density of some small-bodied
cladocerans (e.g., Bosminidae) increased. Such changes in the zooplankton community have
already been observed in lakes after largemouth bass introduction (Baca and Drenner, 1995).
By consuming large zooplankton taxa, largemouth bass have likely enabled smaller
zooplankton to dominate. Surprisingly, we observed an increased phytoplankton with caged-
CWH while zooplankton community did not differ from the control without stocking. This
might be explained by the fact that food webs in this treatment were already weakened before
stocking, with a different community structure and, in particular, a lower richness and density

of organisms.

Regarding the benthic habitat, stocking of young-of-the-year bass did not affect, in our

experiment, macroinvertebrate community, although they represent potential prey for them



Discussion

(Brown et al., 2009; Post, 2003). The introduction of predatory game fish into fishless lakes
has been reported to strongly affect benthic macroinvertebrates (Knapp et al., 2005) and
particularly largemouth bass (Jackson, 2002). The lack of effects measured here might be
caused by the fact that largemouth bass used in this experiment were reared in a hatchery
and fed with pelletized food prior to their introduction in the mesocosms. They may have
exhibited different feeding behavior due to rearing conditions (Huntingford, 2004), such as
surface feeding with limiting experience in consuming benthic prey. This could also explain
why we only observed a consumption effect of largemouth bass on zooplankton without a

cascading top-down effect on primary producers.

Contrary to a previous work conducted in a boreal lake (Theis et al., 2022), habitat
enhancement did not increase macroinvertebrate productivity in the present study. This result
is surprising given structural effect of the presence of CWH, it should have provided a prime
habitat for benthic macroinvertebrates and a potential refuge from predators (Czarnecka,
2016; Everett and Ruiz, 1993; Smokorowski et al., 2006). A previous study in stream (Bond et
al., 2006) showed a very rapid colonization of habitats by macroinvertebrates, within a month,
but followed by a drastic drop in abundance and richness after several months. When adding
a steel cage with the idea to increase habitat complexity, deleterious effects on the
invertebrate community were observed, contrary to previous studies (Schmude et al., 1998;
Taniguchi et al.,, 2003). We found that the presence of a steel cage increased water
conductivity (see appendix Figure 6.3.10) and this might explain the effect on communities
compared to CWH without cage (Cormier et al., 2013). The changes observed in zooplankton
diversity and density can also be explained by this change in water quality (Yan et al., 1996).
Macroinvertebrates communities found in the two added habitats differed in terms of
diversity and structure, indicating that the choice of materials is crucial. We also observed that
habitat enhancement did not have positive effects on fish growth, and we even found
significantly lower body mass in fish in the treatment with caged-CWH. This difference can be
explained by the fact that the addition of the cage resulted in a significant decrease in the
density and richness of zooplankton, thereby reducing the abundance of potential food

resources for YOY largemouth bass (Brown et al., 2009; Post, 2003).
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In conclusion, our experience provided some insights on the habitat enhancement to
potentially limit the ecological impacts of stocking non-native predatory fish. We have
demonstrated that habitat enhancement can partially compensate the predatory effect of
fish, but that it can also alter water quality and key ecosystem functions. Ecosystem-based
management is promising (Feng et al., 2023; Radinger et al., 2023), but remains complex to
implement, particularly in the choice of materials used to ensure a sustainable and beneficial
outcome (Cooke et al., 2023). The effects of habitat enhancement occur over the long-term
whereas the effects of stocking may occur in the short term, indicating that the impacts of
stocking with non-native predators are difficult to reverse, despite investment in habitat
enhancement. This study suggests that the outputs of habitat enhancement are complex, and
that the use of habitat enhancement alone might not be sufficient to compensate the rapid

consequences induced by non-native fish stocking.

Highlights

» Habitat enhancement is a more integrative management practice
than fish stocking, but also more complex to deploy.

» Non-native fish stocking had a rapid short-term effect that can affect
prey communities.

» Habitat enhancement alone might not be sufficient to compensate

introduction stocking.
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5.1 Rappels des principaux résultats

Le repeuplement est une pratique de gestion qui consiste a relacher délibérément des
poissons dans un écosysteme donné (Cowx, 1994; Lorenzen et al., 2012), et est
communément utilisée par les gestionnaires en eau douce. Bien que ses objectifs soient
divers, cette pratique est principalement utilisée a des fins halieutiques (Aprahamian et al.,
2003; Cowx, 1994) afin de répondre aux attentes des pécheurs récréatifs (Birdsong et al.,
2021). Par conséquent, cette mesure de gestion est particulierement populaire aupres des
pécheurs (Klefoth et al., 2023), mais la quantification de ses effets écologiques et son efficacité
sont assez rare en raison d’'un manque de suivi des activités de repeuplement (Aas et al.,
2018). Ainsi, ce travail de these s’inscrivait dans le cadre de travaux visant a I'lamélioration des
connaissances sur les conséquences écologiques de la pratique du repeuplement, et plus
particulierement de son impact sur les communautés de poissons et le fonctionnement des

écosystemes.

Nous avons commencé par quantifier les risques écologiques liés a la pratique du
repeuplement sur la structure des communautés de poissons des grands lacs de France
métropolitaine, en étudiant les différentes activités de repeuplement réalisées par les
associations de péche (AAPPMAs) (Chapitre 2). Cette étude a mis en évidence une grande
variabilité des activités, tant en termes de densité de poissons repeuplés, que du choix des
espéces et de la taille des individus relachés. Néanmoins, certaines similarités dans les
stratégies de gestion ont pu étre mises en évidence en fonction du type de lac géré (i.e., lacs
de montagne et de plaine). Les effets de ces pratiques ont été étudiés par une approche de
modélisation et les prédictions issues des différentes simulations ont permis de mettre en
évidence un effet significatif du repeuplement sur la structure des communautés.
Globalement et indépendamment du type de lac, l'intensification des activités de
repeuplement (i.e., I'augmentation de la densité de poissons repeuplés) engendrait une
augmentation de la divergence fonctionnelle et des pentes plus raides dans les spectres de
taille. Cependant, ces changements de structure prédits dépendaient également fortement
de la composition initiale (i.e., diversité en espéces et densité de poissons) des communautés
réceptrices. Ainsi, cette étude met I'accent sur le fait que les pratiques de repeuplement ne

se limitent pas a des changements taxonomiques et qu’elles impactent également la structure



fonctionnelle et en taille des communautés qui les regoivent, et que leurs effets different

d’une communauté a l'autre.

Ensuite, nous avons quantifié¢ de maniere empirique les pratiques récentes de
repeuplement et leurs effets sur la structure des communautés de poissons au sein d’un
réseau de lacs de gravieres, a I'histoire et la gestion contrastées, situé dans la plaine alluviale
de la Garonne, prés de Toulouse (Chapitre 3). Comme pour I'étude précédente, les pratiques
de repeuplement étaient tres variables et se discriminaient principalement par leur intensité
et le choix des especes. Ces deux parameétres étaient par ailleurs déterminés par les objectifs
de gestion et la taille du lac géré. Aprés cette caractérisation des activités de repeuplement,
leurs effets ont été quantifiés et, encore une fois, I'intensification du repeuplement a eu un
effet significatif sur la structure des communautés. En effet, 'augmentation de I'activité de
repeuplement engendrait une augmentation a la fois de la richesse taxonomique et de la
richesse fonctionnelle. La structure en taille des communautés a également été affectée, mais
avec des changements densité-dépendants, indiquant que le repeuplement joue un réle dans
la dynamique des interactions entre organismes. Le type de repeuplement (i.e., 'identité des
espéces repeuplées) n'a pas eu d'effet probant sur la structure des communautés. Cependant,
cet ajout d’individus a travers le repeuplement n’a pas positivement impacté I'abondance ou
la biomasse totale des stocks poissons dans les lacs gérés avec cette pratique. Ces différents
résultats suggerent que le repeuplement est relativement peu efficace pour augmenter les
stocks de poissons, mais participe a la diversification des communautés et influence leur

trajectoire écologique.

Pour finir, nous avons décidé de mener une expérience en mésocosmes afin d’évaluer
si 'amélioration de I’habitat, une autre mesure de gestion dite intégrative, pouvait limiter les
impacts écologiques de la pratique du repeuplement sur les communautés de proies et le
fonctionnement de I'écosysteme (Chapitre 4). Dans cette étude, une espéce non-native et
prédatrice particulierement prisée des pécheurs récréatifs du sud-ouest francais, le black-bass
a grande bouche (Micropterus nigricans), a été utilisée pour évaluer I'effet du repeuplement.
L'effet de 'amélioration de I’habitat a, quant a lui, été évalué par I'ajout d’habitat ligneux
grossier entouré ou non d’une cage d’acier. Le black-bass a eu un impact significatif sur la

structure des communautés de proies, plus particulierement sur le zooplancton, mais n’a pas



eu d’effet le fonctionnement de I'écosysteme. Dans le cas du déploiement d’un habitat ligneux
avec cage, |'effet du repeuplement sur la structure des communautés de zooplancton a été
compensé. Néanmoins, bien que [I’habitat ligneux avec cage ait montré un effet
compensatoire pour les communautés de zooplancton, cette pratique de gestion a également
eu un effet important sur la composition et la structure des communautés de
macroinvertébrés benthiques. Qui plus est, I'ajout de cet habitat a engendré a une diminution
de la décomposition de la matiére organique et une augmentation de la production primaire
pélagique. Dans le cas du déploiement d’un habitat ligneux sans cage, aucun effet significatif
n’a été détecté ni sur les communautés de proies, ni sur le fonctionnement de I'écosysteme.
Ainsi, bien que I'amélioration de I’habitat soit une pratique de gestion écosystémique, sa mise
en ceuvre reste difficile et n’est pas forcément suffisante pour compenser les effets du

repeuplement.

5.2  Conclusion générale

Les résultats de ces travaux de thése démontrent que la pratique du repeuplement en milieu
lacustre ne se limite pas a un effet sur la composition ou la structure taxonomique des
communautés de poissons. En effet, bien que la pratique du repeuplement puisse participer
a une certaine diversification des communautés de poissons, notamment dans les néo-
écosystemes tels que les lacs de gravieres (Chapitre 3), ces études ont surtout démontré un
fort effet des activités de repeuplement sur la structure fonctionnelle et la distribution en
taille des individus au sein des communautés qui recoivent de telles activités (Chapitres 2 et
3). Ces changements de structure s’expliquaient par lintroduction d’un grand nombre
d’individus dont les traits écologiques (i.e., grande taille et haut niveau trophique) (Cazelles et
al., 2019; Donaldson et al., 2011; Eby et al., 2006) répondaient essentiellement a des attentes
halieutiques (Birdsong et al., 2021; Lewin et al., 2006). En effet, bien que les pratiques de
repeuplement puissent étre déployées a des fins diverses et que nous ayons observé une
grande variabilité des pratiques, il se trouve qu’en France le repeuplement était
principalement orienté a des fins halieutiques (Chapitres 2 et 3). Cela s’explique assez
facilement au regard de la communauté de 1.4 millions de personnes pratiquant la péche
récréative en France (Cucherousset et al., 2021) et le fait que les pécheurs récréatifs

représentent les principaux usagers des stocks de poissons dans les pays industrialisés



(Arlinghaus et al., 2019; FAO, 2018, 2012). De plus, I'ajout de ces individus aux stratégies
écologiques extrémes et dont la taille permettait en général une capture immédiate, a
engendré un remaniement important de la distribution des roles écologiques et de la
répartition des individus en fonction de leur taille au sein des communautés réceptrices
(Chapitres 2 et 3). Ces remaniements de structure des communautés étaient, par ailleurs,
fortement modulés par I'intensité de I’activité de repeuplement et dans une moindre mesure
par l'identité taxonomique des espéces repeuplées. Cependant, indépendamment de leur
statut (native ou non-native), les especes repeuplées pouvaient impacter la structure des
communautés, et ce méme si les individus repeuplés provenant d’espéces non-natives étaient
généralement plus gros que ceux des especes natives (Chapitre 2). Ces changements de
structure fonctionnelle et en taille témoignent de la dynamique interne des communautés et
des interactions entre organismes. Ces ajouts réguliers et souvent massifs d’individus
pouvaient également induire un changement profond de la trajectoire écologique des
communautés, soulignant ainsi le lien étroit entre gestion halieutique et dynamique des

communautés (Chapitre 3).

Bien que le repeuplement ait été majoritairement utilisé pour répondre a des objectifs
halieutiques et donc augmenter les chances de capture afin d’accroitre la satisfaction des
pécheurs suite a leur expérience de capture, nous n’avons pas observé une augmentation de
I’'abondance et de la biomasse des stocks de poissons (Chapitre 3). Cette inefficacité de la
pratique du repeuplement et les changements importants gu’elle engendre remettent en
cause le long engouement pour cette pratique (van Poorten et al., 2011). De plus, les
répercussions de cette pratique ne se limitent au remaniement des communautés de
poissons, mais peuvent également avoir des effets sur communautés connexes (Donald et al.,
2001; Frossard et al., 2023), comme les communautés de proies (Chapitre 4), voire a plus large
échelle sur le fonctionnement des écosystémes (Eby et al., 2006; He et al., 2022). Ainsi, aucune
pratique de gestion complémentaire a celle du repeuplement n’est a ignorer pour pallier les
effets de cette pratique, en particulier la pratique de I'amélioration de I’habitat qui soutient
directement la biodiversité (Dobson et al., 2006; Harrison et al., 2014; Radinger et al., 2023).
Notre expérience a montré que la pratique du repeuplement avait des effets limités sur les

communautés de proies et pas d’'impact sur le fonctionnement des écosystémes, et que les



effets du repeuplement observés sur le zooplancton pouvaient étre compenser par
I’'amélioration de I’habitat (Chapitre 4). Cependant, notre étude montrait également que le
déploiement de la pratique d’amélioration de I'habitat était complexe et demandait une

expertise fine afin que les bénéfices de cette pratique soient optimaux.

Par conséquent, I'étude de I'effet du repeuplement sur les communautés de poissons
doit évoluer vers une vision moins statique des impacts écologiques, qui se résument trop
souvent a une vision purement taxonomique, et s’orienter vers une vision plus dynamique des
approches, en intégrant par exemple, les traits et le role écologique des individus repeuplés
(Cadotte, 2011). En effet, les études portant sur la réponse de la biodiversité en basant
uniquement sur la diversité taxonomique peuvent avoir d’'importantes limites (Lavorel et
Garnier, 2002; Tilman et al., 1997), et résulter en une image biaisée de I'ampleur des
conséquences écologiques a plus fines échelles. Nous encourageons donc vivement
I'utilisation des traits fonctionnels pour a la fois évaluer les risques écologiques du
repeuplement et quantifier leurs effets. Nous conseillons plus particulierement |'utilisation de
la taille corporelle des individus comme premiéres approches, car c’est un proxy simple et
efficace a mettre a mesurer, et il permet de détecter des changements structuraux fins au sein
des communautés. La gestion durable des stocks de poissons implique également de
comprendre quand et comment les gestionnaires doivent investir dans des programmes de
repeuplement et quand ils doivent envisager des mesures de gestion complémentaires
(Arlinghaus et al.,, 2017, 2015; Lorenzen, 2014). Par conséquent, nous encourageons
également la poursuite d’études pourtant sur les effets de mesures de gestion
complémentaires au repeuplement, en particulier les mesures de gestion qui permettent
d’intégrer non seulement la dimension halieutique, en améliorant la productivité en poissons
d’un écosysteme par exemple, mais également lI'enjeu de conservation. En ce sens
I"amélioration de I'habitat semble étre une mesure de gestion prometteuse car elle permet

d’intégrer les enjeux halieutiques et de conservation sur du long terme.

5.3 Perspectives
Le repeuplement est I'un des principaux outils de gestion de la péche en eau continentale

(Klefoth et al., 2023), mais il comporte a la fois des opportunités et des risques. Afin de limiter



au maximum les risques liés au déploiement de cette pratique, il est donc nécessaire de suivre
un protocole bien établi qui permet d’évaluer les risques de maniere robuste a plusieurs
niveaux d’intégration (i.e., écologique, économique et sociologique) (Cowx et al., 2023). En
effet, le repeuplement est une pratique qui doit conjuguer plusieurs enjeux, le tout dans un
contexte de changement global. Or, actuellement la pratique du repeuplement est
essentiellement tournée vers des enjeux sociaux et économiques, et les enjeux écologiques
sont assez peu discutés et peu évalués. Ainsi, la gestion par le repeuplement doit étre repenser
afin d’étre plus intégrative et durable. Actuellement le repeuplement peut méme étre
considéré comme une perturbation et peut agir de concert avec d’autres perturbations
anthropogéniques tels que la surexploitation des ressources et la destruction d’habitat. En
effet, les différentes perturbations anthropogéniques peuvent étre étroitement liées, et par
conséquent les politiques de gestion doivent reconnaitre la nécessité de gérer simultanément
ces multiples perturbations qui affectent la biodiversité et les effets en cascade potentiels sur
les écosystémes (Brook et al., 2008). Ainsi, la compréhension des effets du repeuplement
nécessite la mise en place d'approches interdisciplinaires et transversales afin de capturer
toutes les facettes économiques, sociologiques et écologiques de cette pratique, et ce dans
un contexte de changement global. Cependant, les perspectives de recherche identifiées et

présentées ci-dessous se concentreront principalement sur la dimension écologique.

5.3.1 Intégration des interactions trophiques et de la différence entre individus domestiqués
et sauvages

La diversité biologique peut s’appréhender a travers tous les niveaux de l'organisation
biologique et au sein méme d’un niveau biologique il existe diverses maniéeres d’appréhender
cette diversité. Nous I'avons d’ailleurs mis en évidence, lorsque nous avons étudié les effets
du repeuplement sur les communautés de poissons. En effet, nous avons vu que les
répercussions du repeuplement ne se limitaient a la dimension taxonomique et impactaient
également la dimension fonctionnelle des communautés. Nous avons également montré que
la prise en compte de la variabilité intraspécifique, notamment via la structuration en taille et
en age des communautés, est importante car elle permet de mieux comprendre les
changements de la dynamique interne des communautés confrontées a des perturbations

d'origine humaine, ce qui inclut les activités de repeuplement (Gimenez et al., 2023). Au



contraire ignorer cette variabilité intraspécifique peut entrainer d’importants biais dans
I'évaluation des effets des perturbations d'origine humaine sur la biodiversité (Albert et al.,
2012; Violle et al., 2012). Nous avons aussi montré que les changements de structure des
communautés causés par le repeuplement venaient a la fois d’un effet lié a I'intensité de la
pratique, d'un effet lié a la taille corporelle des individus repeuplés, et enfin d’'un effet de
I'identité fonctionnelle des individus repeuplés. Ces résultats démontrent clairement que
I'intégration des approches basées a la fois sur la taille et le role écologique des espéces sont
particulierement adaptées pour étudier et prédire les effets repeuplement au niveau des
communautés de poissons (Rudolf et al., 2014). Cependant il existe encore d'autres facettes
des effets du repeuplement qui peuvent étre fondamentales pour comprendre toutes les
répercussions de cette pratique et avoir une image plus complete de ses effets. En effet, bien
que la taille des individus dans les milieux aquatiques reflete assez fidelement la position
trophique des individus (Akin et Winemiller, 2008; Woodward et Hildrew, 2002), des études
plus poussées sur I'impact du repeuplement sur la structure des réseaux trophiques sont
nécessaires. En effet, au regard des caractéristiques des especes repeuplées et appréciées par
les pécheurs (Donaldson et al., 2011), I'étude des effets du repeuplement sur les interactions
trophiques au sein d’'une communauté ne semble pas triviale, et permettrait une traduction
plus fine des impacts du repeuplement sur la dynamique de transfert des flux d'énergie au
sein d’un écosysteme donné que I'on soupconne avec les changements de pente observés
dans nos spectre de taille (Blanchard et al., 2009; Heneghan et al., 2019). De plus, I'étude du
remaniement des liens trophiques permettrait de faire un pont plus évident entre
changement de structure des communautés et fonctionnement de |'écosysteme, par la
détection des mécanismes a fine échelle comme le partitionnement de niche et qui souligne
encore une fois I'intérét de prendre en considération a la fois la variabilité inter et intra-
spécifique (Basi¢ et Britton, 2016; Britton et al., 2018; Santis et al., 2021). Cette amélioration
des connaissances de I'impact du repeuplement sur les réseaux trophiques permettrait de
mieux appréhender les risques écologiques liés au remplacement des individus sauvages au

profit des individus repeuplés.

Au-dela des considérations trophiques, il est assez largement reconnu que les
invasions biologiques représentent une menace pour la biodiversité des écosystemes d’eau

douce, car elles jouent un réle important dans la formation des communautés et interviennent



dans le fonctionnement des écosystémes (Dudgeon, 2019; Strayer, 2010). Or, bien que les
programmes d’amélioration des stocks soient au moins autant utilisés que les programmes
d’introduction, leurs effets demeurent largement négligés et méconnus (Buoro et al., 2016).
Ce constat est d’autant plus alarmant lorsqu’on sait que le déversement d’espéces natives
hautement domestiquées s’apparente a du repeuplement d’introduction. D’ailleurs dans de
nombreux cas, les deux types de repeuplement (introduction et amélioration) se font
conjointement, d’ou I'intérét de comprendre a la fois les effets des espéeces natives et non-
natives. Nous avons d’ailleurs remarqué que le repeuplement de la truite commune (Salmo
trutta) pouvait avoir des impacts plus importants sur la structure fonctionnelle des
communautés que son homologue non-natif, la truite-arc-en-ciel, dans les lacs de montagne.
Néanmoins, méme si nous avons mis en évidence I'impact des individus repeuplés sur la
structure fonctionnelle et ce indépendamment de leur statut, nous avons peut-étre sous-
estimé leur impact réel. En effet, les individus utilisés dans le cadre des programmes de
repeuplement sont souvent issus de pisciculture (Cowx et al., 2023), et les espéces utilisées
lors de ces programmes font partie des especes les plus fortement sélectionnées et sont par
conséquent hautement domestiquées (Janssen et al.,, 2017; Teletchea, 2021; Teletchea et
Fontaine, 2014). Or, la domestication induit des changements biologiques et des modifications
phénotypiques complexes et profonds, qui peuvent varier d'une espéce a l'autre et d'une
fonction physiologique a l'autre (e.g., croissance, reproduction, réponse au stress et
immunité) (Milla et al., 2021). Par conséquent, le déversement d’individus domestiqués,
présentant des caractéristiques génétiques et phénotypiques différentes de celles de leurs
congéneres sauvages, peut avoir un impact important sur la structure des communautés et le
fonctionnement des écosystémes (Cucherousset et Olden, 2020). Cette différence entre
individus sauvages et domestiqués souligne la nécessité de développer des bases de données
qui recensent cette variabilité intra-spécifique encore méconnue et largement sous-estimée
(Buoro et al., 2016). Ainsi, I'étude des effets du repeuplement gagnerait a capturer cette
variabilité intraspécifique afin d’évaluer au mieux I'impact de la domestication sur la structure
fonctionnelle des communautés et les interactions trophiques qui en découlent, et a plus large

échelle sur leur dynamique éco-évolutive.



5.3.2 Dynamique éco-évolutive et homogénéisation des communautés

L'une des principales préoccupations liées aux activités de repeuplement concerne I'impact
sur la diversité génétique des populations sauvages (Aprahamian et al., 2003), notamment
dans un contexte de conservation de la biodiversité. Effectivement, la richesse génotypique
peut avoir un impact sur le fonctionnement des écosystémes, mais cette richesse génétique
est étroitement liée a la richesse fonctionnelle, qui elle aussi joue un réle important dans le
fonctionnement des écosystémes (Raffard et al., 2021). Par conséquent, I'augmentation des
stocks de poissons avec une gestion responsable et durable passe nécessairement par le
développement de stratégies de gestion qui promeuvent la conservation de la diversité (Cowx
et al., 2023). Or, on I’'a vu il existe un lien étroit entre les programmes de repeuplement et Ia
production piscicole, et les flux de genes provenant des poissons de pisciculture ont plus
tendance a homogénéiser la structure génétique des populations sauvages qu’a promouvoir
sa diversité (Eldridge et al., 2009). Cette diminution de la diversité génétique induit également
la réduction de la capacité de ces populations sauvages a s’adapter aux changements de
conditions environnementales (McGinnity et al., 2009). Ainsi, la question demeure de savoir
sil'introduction de congénéres domestiqués peut d’une certaine maniéere contribuer a assurer
I'avenir des stocks de poissons sauvages si des efforts sont réalisés pour maintenir une forte
diversité génétique chez individus élevés en aquaculture, ou bien si méme avec ce maintien
de la diversité génétique, I'introduction d’individus domestiqués entraveraient tout de méme
la diversité génétiques des stocks sauvages par I'apport des caractéres évolués en réponse a
la domestication (Magurran, 2009). Actuellement la synergie qu’il existe entre I'aquaculture
et les programmes de repeuplement indique que le déversement des individus domestiqués
comporte des risques génétiques et écologiques importants (Claussen et Philipp, 2022; Cowx,
1994), dont les effets peuvent se répercuter sur les trajectoires éco-évolutives des
communautés de poissons et a plus long-terme, affecter la résilience des communautés
(Brauer et Beheregaray, 2020; Junge et al., 2014; Van Leeuwen et al., 2018). Cependant, des
études plus approfondies intégrant a la fois des aspects génétiques et écologiques sont
nécessaires pour évaluer |'effet du repeuplement sur les trajectoires des communautés et leur

dynamique éco-évolutive.



Dans certains cas le repeuplement peut participer activement a la colonisation de
nouveaux écosystémes, tels que les lacs de gravieres, et permet une diversification rapide des
communautés (Matern et al., 2022; Zhao et al., 2016). Ainsi, la colonisation de ces nouveaux
milieux peut étre percu comme un aubaine, si I'on considére que ces lacs artificiels comme
des refuges de biodiversité (Nakahashi et al., 2022). Cependant, bien qu’une certaine
diversification des communautés soit observée a I'échelle locale (Matern et al., 2022; Zhao et
al., 2016), cette colonisation assistée a tendance a homogénéiser les communautés a plus
large échelle. En effet, les changements récents de composition de communauté observés ont
principalement été expliqués par la propagation des espéeces a fort intérét halieutique, et ce
malgré le fait que les communautés de poissons lacustres soient soumises a toute une série
de pressions anthropiques (Cazelles et al., 2019; Tammi et al., 2003). Cette homogénéisation
touche a la fois la structure génétique des populations sauvages (Eldridge et al., 2009) et Ia
structure taxonomique (Cazelles et al., 2019; Matern et al., 2022). Or, comme évoqué
précédemment cette érosion de la diversité peut a terme réduire la capacité des populations
sauvages a s’adapter aux changements de conditions environnementales (McGinnity et al.,
2009). Or, dans un contexte de changement global, ce phénomene peut s’avérer inquiétant.
De plus, le fait que les individus repeuplés possédent des caractéristiques fonctionnelles
particulieres laissent présager d’'une homogénéisation également fonctionnelle des
communautés et c’est d’ailleurs ce qui est observé dans les lacs de graviéres (données non
publiées). En plus, de la présence d’'une homogénéisation, il y a également un remaniement
des caractéristiques fonctionnelles avec des espéces ayant des stratégies écologiques
extrémes et par conséquent un changement de l'identité fonctionnelle des communautés
(Toussaint et al., 2018). A terme cela peut produire des réseaux trophigques dominés par des
especes de poissons repeuplés (Cazelles et al., 2019). Cette artificialisation des propriétés des
communautés par I'ajout massif d’individus domestiqués peut jouer sur le maintien des
processus écologiques a I’échelle de I'écosysteme. En effet, la dominance des caractéristiques
et le degré de spécialisation des communautés sont déterminants pour le maintien des
fonctions écosystémiques (Cardinale et al., 2012; Mouillot et al.,, 2011). Ainsi,
I’'homogénéisation et l'artificialisation globale de la diversité biologique (i.e., génétique,
taxonomique et fonctionnelle) laisse présager une homogénéisation du fonctionnement des
écosysteémes, et par conséquent la perte drastique de services écosystémiques. Or, I'activité

de péche récréative fait partie des services écologiques déja fortement mis en péril par les



changement globaux, et sa persistance et sa durabilité représentent un défi important (Elmer
et al., 2017). La gestion traditionnelle des stocks de poissons par la pratique du repeuplement
ne semble, a ce jour, pas relever le défi d’'une gestion durable. D’autres pressions, telles que
le réchauffement climatique, semblent cependant modérer les impacts de l'introduction de
poissons (Loewen et al., 2020) et mene aussi a une homogénéisation des traits au sein des
communautés (McLean et al., 2019b). Qui plus est, les traits sélectionnés par le réchauffement
climatique sont a 'opposé des traits sélectionnés pour répondre aux intéréts halieutiques des
pécheurs. Par conséquent, il est temps de repenser le long engouement pour le schéma
traditionnel de gestion des stocks de poissons par la pratique de repeuplement traditionnelle
et s'orienter vers des pratiques plus intégratives et qui se basent sur des principes

écosystémiques.

5.3.3 Vers des mesures de gestion plus intégratives

Dans le contexte actuel de pressions croissantes sur les écosystemes d’eau douce, aucune
mesure de gestion n’est a exclure pour limiter I'érosion de la biodiversité tout en maintenant
des activités récréatives. Ainsi, I'intégration a la fois de pratique de gestion plus intégrative et
la révision des pratiques traditionnelles de repeuplement peuvent réellement étre profitable
pour la préservation de la diversité sous toutes ces formes (Devictor et al., 2010; Lamothe et
al., 2018), et pour la productivité halieutique. Cependant, nous avons vu que le repeuplement
n’est probablement pas un investissement judicieux si I’'on cherche a augmenter les stocks de
poissons tout en minimisant les risques écologiques, surtout dans le cadre de repeuplement
d’espéces prédatrices (Hihn et al., 2023). Néanmoins, le repeuplement est un outil de gestion
dont le déploiement est voué a rester important dans le cadre de la gestion des péches
(Arlinghaus et al., 2022; Lorenzen, 2014), car cette pratique est trés populaire aupres des
usagers (Klefoth et al., 2023). Nous pouvons donc tirer parti de cet engouement pour le
repeuplement en testant 'effet de mesures compensatoires sur les effets écologiques de
cette pratique. En d’autres termes, tester si des mesures de gestion plus intégrative qui se
basent sur une gestion écosystémique permettent de compenser les effets écologiques du
repeuplement, qui est une mesure de gestion dite espéce-centrée. L’'amélioration de I'habitat
entre dans cette catégorie de pratique de gestion dit écosystémique, car elle prend en

considération non seulement les stocks de poissons, mais aussi le reste des composantes de



I’écosysteme y compris les usagers (e.g., les pécheurs) et vise a promouvoir la résilience des
écosystémes (Delacamara et al., 2020). Cependant, la gestion des péches par I'amélioration
de I'habitat demeure actuellement la pratique de gestion la moins mise en place par les
gestionnaires (Lorenzen, 2014; Sass et al., 2017; Schindler et Hilborn, 2015) et la moins
populaire aupres des pécheurs (Klefoth et al., 2023; Sass et al., 2017). Ce constat s’explique
probablement par la difficulté de sa mise en ceuvre et son co(t (Arlinghaus et Mehner, 2005;

Radinger et al., 2023).

Cette mesure de gestion est néanmoins trés intéressante qu’elle intervient dans un
contexte ou la majorité des habitats d’eau douce sont menacés par de multiples pressions
anthropiques (Dudgeon et al., 2006; Vérosmarty et al., 2010). C'est notamment le cas des
habitats littoraux ligneux dans les lacs qui sont souvent touchés par les activités récréatives
voire intentionnellement enlevés (Jennings et al., 2003; Sass et al., 2006), alors qu’ils
représentent des habitats clés pour toutes les communautés présentes dans les lacs, y compris
les communautés de poissons (Czarnecka, 2016; Matern et al., 2023). Un des principaux freins
a la mise en place de cette mesure de gestion est I'identification des habitats a restaurer ou
des structures a déployer pour obtenir des résultats sur la biodiversité. En effet, de
nombreuses études mettent plus facilement en évidence I'effet délétere de la perte d’habitat
sur la biodiversité et le fonctionnement des écosystéemes (e.g., Sass et al., 2006), alors qu’il est
plus difficile de mettre en évidence I'effet bénéfique de la restauration de I’habitat méme a
long terme (Palmer et al., 2010; Sass et al., 2012). De plus, il existe effectivement un lien étroit
et assez intuitif entre la présence d’habitat, notamment la présence d’habitats complexes
(Kovalenko et al., 2012; Schmude et al., 1998; Taniguchi et al., 2003), et la biodiversité, qui par
extension contribue au fonctionnement de I'écosystéme et permet de profiter de multiples
aux services (Dobson et al., 2006; Harrison et al., 2014; Radinger et al., 2023). Seulement en
I’'absence d’habitat, par exemple dans les lacs de graviéres, il est difficile d’identifier
I'infrastructure a mettre en place, les habitats clés a restaurer et I’étendu du déploiement de
la pratique a mettre en oceuvre. Cependant, 'amélioration de I'habitat est un mesure de
gestion efficace que si elle implique la création d’habitat fonctionnel clé, tel que les zones de
frayeres (Radinger et al., 2023). Cependant, méme lors d’'une amélioration d’habitat qui
implique la création d’une frayére par exemple, une attention particuliére doit étre accordée

au substrat déployé, car certaines especes sont plutét opportunistes dans le choix du substrat



de frai (Lappalainen et al., 2003; Snickars et al., 2010), tandis que d’autres sont plus exigeantes
(Casselman et Lewis, 1996). Ainsi, les lecons tirées de la restauration d’habitat en milieu
sauvage pourraient profiter a I'amélioration d’habitat en milieu tourné vers une gestion plus
halieutique (Sass et al., 2017). La gestion écosystémique par I'amélioration de I’habitat est une
mesure prometteuse (Feng et al., 2023; Radinger et al., 2023), malgré les multiples freins qui

peuvent subvenir lors de I'élaboration du projet jusqu’a son déploiement.
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Chapitre 6. Annexes générales
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6.1 Annexes relatives au chapitre 2: Simulation-based risk assessment of fish stocking

impacts on functional and body size community structures in large French lakes.
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Figure 6.1.1 Comparison of environmental characteristics between mountain lakes (green) and lowland

lakes (blue). Environmental gradient across lakes is illustrated using (a) a principal component analysis (PCA) and
with Wilcoxon rank-sum tests on the coordinates of lakes along (b) the first and (c) second axes.

“**7 and “***” indicate a significant difference with p <0.01 and p < 0.001, respectively.
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index, with associated Wilcoxon rank-sum tests of lakes positions along the (d-e) first and second axes.

“*¥*” and “***” indicate a significant difference with p <0.01 and p < 0.001, respectively.



6.2 Annexes relatives au chapitre 3: Stocking practices shape the taxonomic and functional diversity of fish communities in gravel pit lakes.

Table 6.2.1  Code, location, age and hydromorphological characteristics of the studied gravel pit lakes (n = 34).

Lake age Maximum
Code Latitude Longitude End of excavation (year) Management type Surface (ha) Perimeter (m) Shoreline development (SLD) Volume (m3)
at sampling (year) depth (m)
A 43.322349  1.202065 1984 34 Public fishery 9.104 1617 1.51174807 4.4 400593.6
B 43.32443 1.20466 1998 20 Gravel exploitation 7.739 1180 1.196583665 4.8 371457.6
C 43.3171547 1.1989507 2000 17 Leisure activities 9.222 1797 1.669312519 6.1 562523.7
D 43.525573 1.285494 1993 25 Public fishery 15.184 2583 1.869959054 29 440324.4
E 43.530329 1.289764 1992 26 Public fishery 20.363 2634 1.646615089 2.6 529432.8
F 43.453752 1.27367 1990 26 Leisure activities 27.14 4934 2.671709849 5.6 1519840
G 43.519202  1.354537 1963 55 Public fishery 1.89 564 1.157445961 1.9 35900.5
H 43.371503 1.763676 1978 41 Public fishery 12.1 1470 1.192119296 3.6 435600
| 43.300372  1.535909 1990 28 Public fishery 20.2 2740 1.719768326 3.1 626200
J 43.22669 1.09359 1973 43 Gravel exploitation 6.175 1249 1.417924452 5.71 352569.7
K 43.43998 1.302606 1980 38 Public fishery 18.771 3922 2.553662975 2 375412
L 43.538114  1.513994 1990 29 Public fishery 4.011 1267 1.78461834 2 80220
M 43.552202  1.501987 1979 40 Private fishery 6.535 1010 1.114534832 7.5 490125
N 43.28273 1.17574 1982 34 Leisure activities 5.247 1276 1.571382577 5.5 288596
(o} 43.384887  1.273506 1972 44 Private fishery 6.66 2534 2.770339821 2 134489.6
P 43.506265 1.337336 1970 48 Public fishery 21.302 4139 2.529789477 3 639048
Q 43.505926  1.341368 1987 29 Public fishery 3.850 796 1.144459248 2.8 107788.8
R 43.386392  1.265891 1992 26 Public fishery 18.21 2485 1.642717602 3.7 673781.1
S 43.343186 1.22705 1987 31 Public fishery 4.395 862 1.159893069 3.7 162618.7
T 43.3885518 1.2752724 1982 35 Private fishery 7.148 1139 1.201759065 2.23 159407.1
u 43.521406 1.373171 1963 56 Leisure activities 13.36 3190 2.46196867 1.7 227120
\Y, 43.077566  0.565956 1974 45 Public fishery 19.128 2600 1.677002208 5.4 1032912



43.4906696 1.3920236

43.4812001 1.3138962

43.371928
43.358071
43.364617

1.258473
1.799034
1.251335

43.3073174 1.1917591

43.205616
43.207631
43.208923
43.551857
43.551353
43.412617

1.040017
1.046572
1.038937
1.261958
1.259427
1.419668

1966
1980
1996
1979
1997
1976
1986
1992
1998
1984
1984
1982

52
37
22
40
21
41
31
25
19
29
33
36

Private fishery
Leisure activities
Private fishery
Public fishery
Leisure activities
Leisure activities
Gravel exploitation
Gravel exploitation
Gravel exploitation
Leisure activities
Leisure activities

Leisure activities

8.33
47.428
10.391

12.6
16.286
15.406

8.704
21
14.599
0.725
2.86
4.187

2151
3847
2199
1710
2113
2650
1220
2070
1679
418.31
814.95
955.17

2.102388526
1.575805441
1.924392762
1.358957597
1.477005174
1.904596767
1.166548883
1.27424723
1.23962877
1.385875801
1.359386697
1.316813472

4.8
2.33
4.3
22.4
5.1
2.65
5.9
6.9

3.9
4.3
3.5

399840
1105058.4
446808.7
2822400
830606.4
408245.8
513518.3
1449013.8
1021895
28275
122980
146545
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Figure 6.2.1

Fish body mass (g) distribution and size classes used to calculate size spectrum parameters.

Size range Size midpoint Size width Proportions of lakes (%)
<4 3 2 94
4-8 6 4 94
8-16 12 8 100

16-32 24 16 97
32-64 48 32 100
64-128 96 64 100
128-256 192 128 91
256-512 384 256 85
512-1024 768 512 71
>1024 1536 1024 85
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Principal Components Analysis (PCA) describing the hydromorphological characteristics of the

studied gravel pit lakes (n = 34).



Table 6.2.3

Fish species (n = 23) sampled in the gravel pit lakes (n = 34) and/or stocked by managers with

their occurrence (%). Stocking status indicates whether the species was recently stocked by managers.

Latin name

Abramis brama / Blicca bjoerkna

Alburnus alburnus
Ameiurus melas
Anguilla anguilla
Carassius gibelio

Ctenopharyngodon idella
Cyprinus carpio
Esox lucius
Gambusia dffinis
Gobio gobio
Gymnocephalus cernua
Huso huso
Hypophthalmichthys molitrix
Lepomis gibbosus
Micropterus nigricans
Oncorhynchus mykiss
Perca fluviatilis
Rutilus rutilus
Sander lucioperca
Scardinius erythrophthalmus
Silurus glanis
Squalinus cephalus

Tinca tinca

Common name

Bream spp.
Bleak
Black bullhead
European eel
Prussian carp
Grass carp
Common carp
Northern pike
Mosquito fish
Gudgeon
Ruffe
Beluga sturgeon
Silver carp
Pumpkinseed
Largemouth bass
Rainbow trout
European perch
Roach
Pikeperch
Rudd
European catfish
Chub

Tench

Stocking status

No
Yes
No
Yes
Yes
Yes
Yes
Yes
No
No
No
Yes
No
No
Yes
Yes
No
Yes
Yes
Yes
Yes
No

Yes

Occurrence (%)

38.2
8.8
50.0
2.9
14.7
2.9
64.7
35.3
47.1
2.9
14.7
0.0
2.9
76.5
47.1
2.9
76.5
82.4
52.9
55.9
8.8
11.8
2904
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Figure 6.2.2 Comparison of (a) species richness (i.e., number of species), (b) functional entities richness (i.e.,

number of functional entities), (c) total abundance, (d) total biomass and (e) functional richness between gravel
pit lakes that received recent stocking practices and gravel not recently stocked.

“*” and “**” indicate a significant difference with p < 0.05 and p < 0.01, respectively.



6.3  Annexes relatives au chapitre 4: Can habitat enhancements limit the ecological

impacts of non-native fish stocking? An experimental approach.
Q % O -
. Stocking only
% ‘ . Stocking and CWH

. Stocking and caged-CWH

Figure 6.3.1 Block design of the experiment with each block (n = 6) containing each of the four treatments.

Figure 6.3.2 Additional habitats used in the experiment: (a) coarse woody habitat (CWH) composed of a
deadwood bundle (downy oak Quercus pubescens) and (b) caged-CWH composed of a deadwood bundle (downy
oak Quercus pubescens) installed within a steel cage (Biohut®, ECOCEAN, Montpellier, France). On the Biohut®
device, the large meshes of the external modules measured 5 cm and the small meshes of the internal module

measured 2.5 cm.
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Figure 6.3.3 Initial stocking biomass of largemouth bass Micropterus nigricans in treatments with stocking.

For all treatments, five hatchery-reared young-of-the-year (YOY) largemouth bass were introduced in each
mesocosm (nwtar = 90 individuals). There was no significant different between treatments in initial stocking

biomass (Tukey post-hoc test, p > 0.05).



Table 6.3.1

Details on the models, transformation and distributions used for each response variable before and after stocking.

Response variables

Before fish stocking

After fish stocking

Model Transformation Distribution | Model Transformation Distribution
Individual level
Body size (mm) - - - GLMM | - Gamma with log link function
Body mass (g) - - - GLMM |- Gamma with log link function
Survival rate - - - LMM log x Normal
Community level
Zooplankton richness LMM |- Normal LMM - Normal
Zooplankton density (ind.L?) LMM |logx+1 Normal LMM logx+1 Normal
Zooplankton community structure (nMDS axis 1) LMM |- Normal LMM - Normal
Zooplankton community structure (nMDS axis 2) LMM |- Normal LMM - Normal
Macroinvertebrate richness LMM |- Normal LMM - Normal
Macroinvertebrate density (ind.mesocosm™) LMM |Vx+1 Normal LMM Vx+1 Normal
Macroinvertebrate community structure (nMDS axis 1) LMM |- Normal LMM - Normal
Macroinvertebrate community structure (nMDS axis 2) LMM | - Normal LMM - Normal
Macroinvertebrate richness in added habitat - - - LMM - Normal
Macroinvertebrate density in added habitat (ind.hab™) - - - LMM Vx+1 Normal
Macroinvertebrate community structure in added habitat (nMDS axis 1) |- - - LMM - Normal
Macroinvertebrate community structure in added habitat (nMDS axis 2) |- - - LMM - Normal
Ecosystem level
Pelagic primary production (ug chl-a.L?) LMM | log x Normal LMM log x Normal
Benthic primary production (pg chl-a.cm) LMM |- Normal LMM - Normal
Decomposition rate (k) LMM |logx+1 Normal LMM logx+1 Normal
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richness and density (ind.L?). Different letters indicate significant difference between treatments (Tukey post

hoc test, p < 0.05).
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Figure 6.3.7 Effect of management practices (a-b) before and (c-d) after fish stocking on macroinvertebrate

richness and density (ind.mesocosm). Different letters indicate significant difference between treatments

(Tukey post hoc test, p < 0.05).
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Figure 6.3.8 Density (ind.hab™) of each taxon of macroinvertebrates for each treatment with a habitat
enhancement device (CWH only and caged-CWH) after fish stocking.
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Figure 6.3.9 Macroinvertebrate (a) richness and (b) density (ind.hab™) within the CWH and the caged-CWH.

Different letters indicate significant difference between treatments (Tukey post hoc test, p < 0.05).
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Figure 6.3.10 Effects of treatments (a) before and (b) after stocking on conductivity (uS.cm™). Different
letters indicate significant difference between treatments (Tukey post hoc test, p < 0.05).

To assess difference in conductivity, we used a linear mixed effects model using treatment as a fixed variable and
experimental block as a random variable. Conductivity was measured directly during the sampling campaign
using a parameter probe (ProDSS YSI) in each mesocosm. Conductivity differed significantly between treatments

before (LMM, x?%3,23) = 7.94, p < 0.05) and after stocking (LMM, %%3,23) = 31.04, p < 0.0001).
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