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« Etudiant, voila bien un titre que
I'on ne dépose qu‘au tombeau. »
- Jean Guitton, 1941.

“Nature is not fragile ... what is fragile are the ecosystems services on which humans depend.”

Levin, 1999
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I. Introduction.

Toute espéce exploite son environnement afin d’y trouver les ressources nécessaires a sa
survie et a son développement. Elle occupe ainsi une place au sein d’'un réseau d’interactions
(trophiques et non trophiques) et participe au fonctionnement de I'écosysteme. L’'Homme ne
déroge pas a larégle et partage avec les autres especes son environnement. Depuis la révolution
industrielle, les activités humaines ont amplifié de fagon spectaculaire les pressions exercées sur
les écosystemes dont 'lhomme dépend pourtant. En particulier, 'accés a une ressource en eau
de qualité et en quantité suffisante est devenu 'une des préoccupations majeures, notamment
dans les pays en voie de développement. Par ailleurs, les activités anthropiques requierent des
quantités croissantes d’eau et dégradent la qualité des masses d’eaux et des milieux, I'accés a
'eau potable devenant méme, dans certaines régions du monde, la source de conflits (Dinar,
2002).

Bien que I'eau recouvre plus de 70% de la surface du globe terrestre (U.S. Department of
the Interior & U.S. Geological Survey, 2016), 97% de ces ressources sont salées et seulement
3% se retrouvent sous forme d’eau douce dont la majorité (68,7%) est immobilisée sous forme
de glace. Face au constat de la dégradation croissante des ressources en eau douce, des
scientifiques du monde entier se sont mobilisés, tout d’abord pour évaluer I'état des ressources

mais également pour tenter de proposer des solutions.

En I'an 2000, le Millennium Ecosystem Assessment (MEA) a rassemblé 1360 scientifiques
autour de la question des conséquences des changements écosystémiques sur le bien-étre
humain. L’objectif était également d'établir la base scientifique pour mettre en ceuvre les actions
nécessaires a I'amélioration de la conservation et de l'utilisation durable de ces systémes

perturbés (Millennium Ecosystem Assessment, 2005 a b).

Simultanément, la Directive-cadre sur 'eau (DCE, directive 2000/60) (Parlement et Consell
Européen, 2000), établit au niveau européen un cadre politique communautaire visant a prendre
des mesures pour préserver et restaurer les masses d’eau! dégradées par des pollutions
diverses, des altérations physiques, mais également pour réduire efficacement ces altérations et

les risques liés aux écosystemes perturbés. L'objectif de cette directive est la préservation et la

Lportion de cours d’eau, canal, aquifére, plan d’eau ou zone cétiére homogene. Il s’agit d’'un découpage élémentaire des milieux
aquatiques destiné a étre I'unité d’évaluation de la DCE. Une masse de surface est une partie distincte et significative des eaux
de surface, telles qu'un lac, un réservoir, une riviére, un fleuve ou un canal, une partie de riviere, de fleuve ou de canal, une eau
de transition ou une portion d'eaux cotieéres. Pour les cours d’eau la délimitation des masses d’eau est basée principalement sur
la taille du cours d’eau et la notion d’hydroécorégion. Les masses d’eau sont regroupées en types homogénes qui servent de
base a la définition de la notion de bon état. Une masse d’eau souterraine est un volume distinct d'eau souterraine a l'intérieur
d'un ou de plusieurs aquiferes.
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restauration de I'état des masses d’eaux superficielles continentales et cétiéres, ainsi que les

masses d’eaux souterraines.

Dans leur article « Global threats to human water security and river biodiversity »,
Vorosmarty et al. (2010) renforcent le fait que I'eau est considérée comme l'une des ressources
naturelles les plus essentielles mises en péril par les activités humaines et abordent le risque de
la diminution de la biodiversité des écosystemes aquatiques. La diversité biologique des eaux
douces est effectivement particulierement menacée (Dudgeon et al., 2006), cette diversité étant
pourtant une des clefs du maintien de I'intégrité fonctionnelle des milieux aquatiques, et, in fine,
des biens et services rendus par ces écosystéemes aux populations humaines (voir par exemple
Gessner et al., 2010).

Les initiatives et réglements nationaux et internationaux s’intéressent théoriquement, au
niveau du domaine continental, a toutes les masses d’eaux tempérées. Néanmoins, il apparait
clairement un centrage majoritaire sur les cours d’eaux de grande taille, a 'aval des bassins
versants. Dans leur étude, Meyer & Wallace (2001) estiment que les petits cours d’eau ne sont
pas assez clairement identifiés dans les cartes topographiques contrairement aux inventaires de
terrain. L'argument de Meyer & Wallace (2001) fut repris par Gomi, Sidle & Richardson (2002),
estimant que la typologie des tétes de bassin versant présentait une trés grande variabilité, ne
permettant pas une définition franche de ce que sont les tétes de bassin versant dans ce contexte.
Leur étude a ainsi porté sur les « headwater streams », en prenant en compte sous ce terme, les
cours d’eau pérennes identifiés de taille dite « raisonnable », critére qui reste trés subjectif. Face
a cette problématique, le gouvernement francais a exigé, en 2015, la réalisation de cartes
complétes intégrant tous les cours d’eau, ceux-ci prenant la définition suivante: « constitue un
cours d’eau, un écoulement d’eaux courantes dans un lit naturel a l'origine, alimenté par une
source et présentant un débit suffisant une majeure partie de 'année » (Ministre de I'écologie, du

développement durable et de I'énergie, 2015).

La plupart des études sur les cours d’eaux ont donc préférentiellement été dirigées, a ce
jour, sur le réle des cours d’eau d’ordre supérieur. Pourtant, les cours d’eau de téte de bassin
versant (considérons ici les ruisseaux d’ordre 1 et 2 voir ordre 3) représentent, selon les études,
de 60 a 80% du linéaire des cours d’eau (Schumm, 1956), voir méme jusqu’a 95% de la totalité
du réseau hydrographique (Meyer & Wallace, 2001). Aux Etats-Unis, ils représentent 73% de la
totalité du réseau hydrographique. Malgré ces chiffres conséquents, ces cours d’eau ne sont
généralement pas intégrés dans les efforts d’évaluation et de surveillance de qualité des masses
d’eau. En France, il suffit pour s’en rendre compte, de constater leur faible représentativité dans
les réseaux de surveillance. Méme si leur fonctionnement est de mieux en mieux connu (tout
comme leur participation au maintien d’'une bonne qualité des masses d’eau situées a I'aval),

jusqu’a tres récemment, I'étude fondamentale de I'importance des producteurs primaires dans
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leur fonctionnement écologique a été négligée. Pour illustration, Shelton (1994) n’y fait aucune
référence dans les guides techniques de suivi de la qualité des masses d’eau du « Water-quality
assessment program » californien. De plus, afin que les mesures mises en place pour conserver
les écosystemes ou réduire les perturbations sur ces écosystemes soient efficaces, une
connaissance approfondie du fonctionnement de ces milieux est indispensable. Comme le
soulignent Vorosmarty et al. (2010) ainsi que Gessner et al. (2010), en plus d’une bonne
connaissance des communautés biologiques peuplant ces milieux, une bonne compréhension

des processus fonctionnels qui s’y déroulent semble essentielle.

Les objectifs initiaux de ces travaux de these étaient de contribuer a une meilleure
compréhension du fonctionnement des ruisseaux de téte de bassin versant, en axant les travaux
sur la compréhension des facteurs qui régulent les processus fonctionnels en jeu dans ces
écosystemes, en intégrant notamment le role de la production primaire, souvent négligée dans

ces milieux. Il sera ainsi particulierement question de :

i) Evaluer expérimentalement et in situ comment certains stresseurs environnementaux (en
prenant ici 'exemple du phénoméne d’acidification des eaux de surface dans les Vosges) peuvent

influencer les facteurs de limitation des processus fonctionnels en jeu dans ces milieux.

i) Evaluer I'impact des facteurs de limitation (richesse en nutriments, apports en composés
carbonés complexes par les producteurs primaires) sur le fonctionnement des écosystemes de

cours d’eau de téte de bassin versant acidifiés (décomposition de litieres).

iif) Evaluer la potentielle co-limitation des différents facteurs et leur impact sur les processus

fonctionnels des écosystemes de cours d’eau de téte de bassin versant.

Il. Cours d’eau de téte de bassin versant : de quoi parle-t-on ?

Les cours d’eau de téte de bassin versant sont définis comme des hydrosystémes qui
présentent des dimensions réduites (Ordre de Strahler 1 et 2, voir 3) (Vannote et al., 1980)
composant I'extréme amont du réseau hydrographique (Mac Donald & Coe, 2007) avec des
zones de drainage n’excédant pas I'échelle de quelques km2 (Gomi et al., 2002). lIs représentent
généralement de 60 a 80% du linéaire des cours d’eau (Schumm, 1956) et drainent de 70 a 80%
de la totalité du bassin versant (Meyer & Wallace, 2001). Leur fonctionnement général a été
abordé notamment au travers du River Continuum Concept (RCC) de Vannote et al. (1980)
(Figure 1).
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Figure 1 : Relation proposée entre la taille des cours d’eau et la modification progressive dans la structure et les
attributs fonctionnels des communautés lotiques. Synthése du River Continuum Concept (Vannote et al., 1980).

Ce sont des éecosystemes lotiques, avec des connections longitudinales (amont-aval),
verticales (surface-eaux souterraines) et latérales (cours d’eau-zone riparienne) fortes (Stanford,
2006 ; Allan & Castillo, 2007). L’apport de matiére végétale allochtone morte, qualifiée de
« détritus » (Moore et al., 2004), représente une des principales entrées d’énergie dans le
systeme (Anderson & Sedell, 1979 ; Wallace & Webster, 1996). En plus de ces apports de détritus
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particulaires, des apports de matiere organique dissoute (Dissolved Organic Matter, DOM),
extrémement variables tant en termes de quantité que de nature, peuvent représenter de 3 a 98%
des apports de carbone organique dans ces milieux (Meyer, Wallace & Eggert, 1998). Les apports
ou transferts d’énergie sous d’autres formes (production primaire autochtone) sont considérés
comme négligeables vis-a-vis du fonctionnement détritique du systeme (Fisher & Likens, 1973;
Wallace et al., 1999).Les cours d’eau de téte de bassin versant sont souvent forestiers ou bordés
par une ripisylve importante. En raison de l'ombre portée par la végétation rivulaire, la
température est généralement plus fraiche et la production primaire autochtone limitée (Vannote
et al.,, 1980). Ces caractéristiques majeures leur ont valu d’étre qualifiés d’écosystemes
hétérotrophes (Cummins et al., 1973 ; Vannote et al., 1980). L’hétérotrophie peut étre définie a
partir de la valeur du ratio production primaire brute (P) / Respiration des communautés en
présence (R) (Odum, 1956) (Figure 2).

Odum dés 1956, propose une classification des écosystemes aquatiques en fonction du
ratio P/R repris par Vannote et al. (1980). Si le ratio P/R est supérieur a 1, le milieu est dit
autotrophe (dominé pas des organismes subvenant a la totalité de leurs besoins métaboliques
par photosynthése ou chimiosynthése) et s'il est inférieur a 1, le milieu est qualifié d’hétérotrophe
(dominé par un ensemble d’organismes dont la nutrition nécessite des molécules organiques afin

de produire leur énergie cellulaire).
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Figure 2 : Ratios P/R et CPOM/FPOM (matiere organique particulaire grossiére/fine) des cours d’eau selon leur
ordre de Strahler . La ligne en pointillé rouge représente la zone de passage entre un systéme autotrophe et
hétérotrophe. Adapté de Vannote et al., (1980).

Ill. La ressource au sein des cours d’eau de téte de bassin versant.

Dans le chapitre de son ouvrage « Ecology : The link between the natural and the social

sciences” concernant les écosystemes « principaux du monde », Odum en 1975, décrit les cours
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d’eau (sans distinction d’ordres) comme incomplets d’'un point de vue énergétique. L’auteur
considére alors qu’une majeure partie du flux d’énergie entrant dans ces systémes lotiques est
dépendante des entrées de matiére organique produite au sein de lacs situés en amont ou
provenant d’écosystémes terrestres adjacents. Ce constat a été a I'origine de nombreux travaux
visant a comprendre la nature et les flux d’apports d’énergie et d’éléments chimiques dans ces

milieux.

l1l.1. Quantité et qualité de laressource

De longue date, dans les premiers modéles de chaines ou de réseaux trophiques, la
quantité de ressources a été considérée comme le parametre clef dictant la production biologique
des écosystemes (par exemple, Lindeman, 1942). Ceci semblait d’autant plus évident au travers
de I'observation des « classiques » pyramides écologiques d’Elton (Odum, 1971), montrant bien
une diminution de la quantité potentielle d’énergie disponible a mesure que I'on monte dans la
chaine alimentaire. Bien que la quantité d’énergie soit évidemment un des paramétres
fondamentaux du fonctionnement des écosystémes (Fisher & Likens, 1973), plusieurs facteurs
ont depuis quelgues décennies été décrits comme étant susceptibles de totalement transformer
I'aspect de ces pyramides. Parmi ceux-ci, la qualité des ressources trophiques apparait étre un
parameétre capital du transfert énergétigue depuis les ressources de base vers les
consommateurs supérieurs. De nombreux parameétres de qualité des ressources peuvent étre
évoqués, parmi lesquels I'ingestibilité (par exemple la présence de défenses physiques sur la
ressource ; Swaffar & O’Brien, 1996), la digestibilité (par exemple la présence de parois
indigestes ; Berg & Ekbohm, 1991), ou encore la qualité chimique ou biochimique de la ressource
(Bec et al., 2003). Cette derniere recouvre une diversité de parametres, dont la disponibilité en
éléments chimiques essentiels (N, P, Ca...), en acides gras ou acides aminés essentiels, la
présence de composeés toxiques ou encore la nature des molécules carbonées en présence.
Parmi I'ensemble de ces paramétres qualitatifs, nous nous sommes principalement intéressés a
la disponibilité en acides gras, en azote et en phosphore. Ces approches sont détaillées ci-

dessous.

ll.2. Qualité stoechiométrique des ressources alimentaires

La théorie de la « stcechiométrie écologique » développée par Sterner et Elser (Elser et
al., 1996 ; Sterner & Elser, 2002), correspond a une approche de I'écologie prenant en compte
I'équilibre de plusieurs éléments chimiques dans les interactions et les processus écologiques.

Tous les étres vivants peuvent étre décrits en termes de composition élémentaire, souvent
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exprimée sous forme de ratios (exemple, le ratio de Redfield ; Redfield, 1934), par exemple C/N
ou N/P. Ces ratios, en plus des flux d’énergie jusqu’alors considérés, permettent d’'intégrer le rble
des individus dans les interactions écologiques, en prenant en considération les couplages entre
les cycles biogéochimiques et les organismes via les éléments chimiques. Cette théorie repose
principalement sur les difféerences de composition chimique entre les organismes en interaction,
pouvant influer sur les conséquences écosystémiques de leurs relations trophiques, mais

également jouant un réle dans les interactions de type compétition ou mutualisme.
La stoechiométrie écologique repose sur trois principes de base :

1) Les organismes vivants sont tous construits autour des mémes éléments chimiques principaux
(C, N, P, Ca, S, K, etc.), mais chaque espéce possede des besoins spécifiques en ces éléments.
Ces besoins semblent d’ailleurs globalement bien reliés a la phylogénie, les différences de
compositions élémentaires au sein d’une famille d’organismes étant par exemple bien moindres
que les différences entre familles (Woods et al., 2004 ; Hendrixson, Sterner & Kay, 2007). Bien
que les relations entre les nutriments accumulés dans leur biomasse et les besoins réels des
organismes ne soient pas toujours parfaites (Frost et al., 2006), il est totalement admis que ces

besoins varient fortement entre les espéces.

2) L’homéostasie : Elle correspond ici a la faculté qu’ont les étres vivants a maintenir leur
composition élémentaire constante, de sorte que cette derniére soit moins variable que les
ressources qu’ils consomment (Kooijman, 2000 ; Sterner & Elser, 2002). A I'échelle de la cellule,
'hnoméostasie stricte n'existe pas, du fait de la capacité plus ou moins grande de constituer des
réserves intra-cytoplasmiques. Néanmoins, elle peut étre fortement approchée, notamment chez
les hétérotrophes. Les producteurs primaires, quant a eux, vont étre considérés comme non-
homéostatiques, c’est-a-dire que leur composition élémentaire varie fortement en fonction de la

disponibilité des ressources disponibles dans le milieu.

3) La loi de conservation de la masse, principe énoncé par Lavoisier (1789) :« ... car rien ne se
crée, ni dans les opérations de I'art, ni dans celles de la nature, et I'on peut poser en principe que,
dans toute opération, il y a une égale quantité de matiére avant et apres l'opération ; que la qualité
et la quantité des principes est la méme, et qu'il n'y a que des changements, des modifications. ».
Autrement dit, les éléments disponibles au début de l'interaction écologique se retrouvent
nécessairement apres cette interaction, mais dans des formes ou des compartiments différents.
Une partie seulement des nutriments disponibles dans les ressources sera intégrée dans la
biomasse du consommateur (suivant ses besoins élémentaires), tandis que l'autre partie
rejoindra le stock de détritus ou sera directement réémise dans I'environnement sous forme de

molécules minérales.
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La qualité stcechiométrique de la ressource est généralement considérée au travers de
ratios du C vis-a-vis des nutriments N ou P. Par exemple, une ressource de bonne qualité aura
généralement un faible ratio C/P. Un enrichissement de la ressource en P correspondra le plus
souvent a une amélioration qualitative de la ressource pour un consommateur. En effet, le P est
un élément essentiel a la vie (Elser, 2012), il est un constituant de nombreuses molécules clés
(ADN, ARN, ATP, Phospholipides, etc.). Dans un environnement oligotrophe, basé sur des
ressources détritiques pauvres en éléments minéraux (ratio C/P élevé), le P peut étre un élément
limitant pouvant exercer un fort contrdle sur les parametres vitaux des individus ainsi que sur le

développement de leurs populations (Tilman, Kilham & Kilham, 1982 ; Wallace et al., 1999).

Le décalage entre les besoins du consommateur et la disponibilité des nutriments dans la
ressource constituera ce que I'on appelle une contrainte stoechiométrique. Cette derniére pourra
affecter le taux de croissance, de survie de I'organisme, mais aussi la quantité et les ratios des
éléments rejetés (par exemple : Elser, Hayakawa & Urabe, 2001). De cette maniere, il est
également possible d’extrapoler les conséquences a plus large échelle de ces contraintes, par
exemple sur la dynamigue des populations (Moe et al.,, 2005), sur la structuration des
communautés (Elser et al., 1998), ou encore sur les flux de matiére et d’énergie au sein des
écosystemes (Cebrian et al., 2009). Les organismes, face a une situation limitante, vont devoir
récupérer I'élément limitant de maniére active (colt énergétique) dans l'environnement. lls
peuvent pallier ce genre de limitation mais jusqu'a un certain point (mise en péril des fonctions
physiologiques lors de carences prolongées). Si on suppose que le P est si important pour les
organismes, ils devront faire un choix dans I'investissement de cet €élément car le P n'est pas de
I'énergie a proprement parler, mais au vu de ses implications dans de nombreux processus
biochimiques et métaboliques, sa variation dans I'environnement pourrait fortement moduler les
réserves énergeétiques (quantité et/ou qualité, par exemple, de réserves énergétiques comme le
stock d’ATP, etc..) stockées par ces organismes aquatiques de téte de bassin versant, mais
également l'allocation énergétique de ces organismes vis a vis de différentes fonctions

(croissance, reproduction, maintien).

Les macroinvertébrés présents dans les cours d'eau sont relativement homéostatiques vis-
a-vis du phosphore en comparaison aux producteurs primaires (Evans-White, Stelzer & Lamberti,
2005). Une plus grande disponibilité des ressources minérales (ici, le P) pourrait surpasser les
besoins énergétiques fixes des individus (Sterner & Elser, 2002) et ainsi permettre une croissance

plus importante ou une augmentation des réserves énergeétiques.

Il est intéressant de garder a 'esprit que les approches stoechiométriques n’ont initialement
considéré que les cas de carences en nutriments. Ce domaine ayant été développé initialement
par des limnologistes, les premieres études ont été principalement conduites en milieu aquatique,

et méme plus précisément dans des lacs nord-américains. Il est pourtant notable que les
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eécosystemes aquatiques sont actuellement plus frequemment soumis a des phénomenes
d’eutrophisation accélérée plutdt qu'a des phénomenes d’oligotrophisation. Le transfert de ces
concepts en dehors des systémes lacustres étant relativement récent, leur applicabilité reste a

conforter dans le contexte d’écosystémes différents.

[11.3. Qualité biochimique
[ll.3.a. Les lipides

Le terme « lipide » rassemble une grande diversité de structures et de fonctions [Figure
3) ; pour de plus amples détails sur les lipides, voir les travaux et ouvrages de Arts & Wainman
(1998) ; Arts, Brett & Kainz (2009) et Koussoroplis (2010 a)]. En bref, nous pouvons les définir
comme des substances organiques, peu voir insolubles dans les solvants polaires (par exemple :
solutions aqueuses) mais solubles dans des solvants apolaires. En se basant sur les différences
de polarité de ces molécules on peut alors en considérer 2 types :

- Lipides neutres (LN) : Acides Gras (AG) estérifiés avec du glycérol (mono-, di- et triglycérides),

des stérols (stérides) et des alcools gras (cérides). Ces grosses molécules constituent des
réserves énergétiques stockant 'excédent d’énergie issu de la photosynthése ou apporté par
I'alimentation (sous forme de triglycérides le plus fréquemment). Dans les LN, on inclut également

les AG libres et les stérols.

- Lipides polaires (LP) : Il s’agit des glycolipides, des lipoprotéines et surtout des phospholipides.

A I'exception des lipoprotéines, les LP sont composés d’un ou de deux AG et au minimum de
deux autres composés (glycérol, acide phosphorique). Les LP et plus particulierement les
phospholipides sont les principaux constituants des membranes cellulaires jouant un role

structurel et fonctionnel important.

[11.3.b. Acides gras

Les AG sont les constituants de base de la plupart des lipides, rarement présents a I'état
libre. Ce sont des acides carboxyliques (la « téte » présentant un groupement -COOH) avec une
chaine carbonée (anciennement appelée « aliphatique ») linéaire ou ramifiée comprenant entre
4 et 40 atomes de carbone (la « queue » se terminant par un groupement méthyle -CH3). Nous

distinguons :

- Les AG saturés (AGS ou SAFA) présentant une chaine carbonée sans double liaison.
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Figure 3 : Structure de classes importantes de lipides présents dans les écosystémes aquatiques. ST: stérols,
représentés par le cholestérol, TAG: triglycérides, représentés par le tripalmitine, GL: glycolipides, représentés
par le digalactosyldiacylglycérol, PL: phospholipides, représentés par le phosphatidylcholine (Parrish, 1998).

- Les AG saturés a chaine ramifiée (AGSR ou BCFA) dont la ramification peut étre un groupement

méthyle disposé sur I'avant dernier atome de carbone par rapport a la fonction méthyle terminale.
Ce méthyle peut étre branché en position iso ou anteiso.

- Les AG monoinsaturés (AGMI ou MUFA) et polyinsaturés (AGPI ou PUFA) : ils possédent une
ou plusieurs doubles liaisons sur la chaine carbonée.

La nomenclature des AG est basée sur le nombre d’atomes de carbone et I'existence de
doubles liaisons, leur nombre et leur position. Les nomenclatures classiquement utilisées sont:
X:YwZ ou X: Yn-Z (X: nombre d’atomes de carbone ; Y : nombre de doubles liaisons ; Z:

numéro du carbone de la premiére liaison double a compter de I'extrémité méthyle) (Figure 4).
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Figure 4 : Structures de certains acides gras polyinsaturés (AGPI) a longue chaine. L’acide eicosapentaénoique
(20 : 5n-3), acide docosapentaénoique (22 : 5n-3) et I'acide docosahexaénoique (22 : 6n-3) sont tous liés au
niveau biochimique en raison de I'emplacement de la premiére double liaison & I'extrémité méthyle de la chaine
(n-3). Les numéros sur la chaine carbonée de I'acide eicosapentaénoique représentent la numérotation
classique des carbones lors de la description des AG. Adapté de Parrish (1998).

Contrairement aux végétaux, la majorité des métazoaires ne disposent pas des enzymes
nécessaires (A12- et A15-désaturases) a la biosynthese de 18 : 3w3 et de 18 : 2w6 précurseurs
des acides gras polyinsaturés (AGPI) des séries w3 et w6; malgré le fait qu’ils soient nécessaires
pour leur développement et leur croissance (Olsen, 1998). Ces AGPI sont liés aux mécanismes
physiologiques et biochimiques essentiels au bon développement des organismes aquatiques
(Arts, Ackman & Holub, 2001). Les AGPI a longue chaine carbonée (acide eicosapentaénoique :
EPA et acide docosahexaénoique : DHA), trés abondants dans les LP ont un rdle structuro-
modulateur au sein des membranes cellulaires. La longueur de leur chaine carbonée et leur degré
d’insaturation élevé conférent a ces molécules une trés grande flexibilité permettant a la bicouche
lipidique de maintenir sa fluidité, essentielle dans des conditions de basses températures (Eldho
et al., 2003). Ainsi, les membranes cellulaires peuvent maintenir leurs propriétés de perméabilité,
d’élasticité, de transport latéral de protéines transmembranaires, de formation et d’absorption de
vésicules sous une large gamme de conditions externes (Wassall et al., 2004). Par ailleurs, la
formation au sein des membranes cellulaires de « radeaux » lipidiques constitués de LP riches
en DHA permet aux protéines transmembranaires d’adopter leur conformation spatiale optimale

et donc de fonctionner de maniére optimale (Arts & Kohler, 2009).

Seuls certains taxons sont capables de synthétiser des AGPI a longue chaine. Ceux en
étant incapable, se voient en conséquence, dans I'obligation de récupérer ces molécules dans
leur nourriture. Certains AGPI a longue chaine sont donc considérés comme des molécules

essentielles pour les consommateurs (Acides Gras Essentiels : AGE ou EFA). Certains AG
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spécifiques d’'un organisme ou d’un groupe d’organismes peuvent également permettre d’évaluer
la présence, I'abondance relative, ou encore d’identifier les taxons au sein de mélanges
complexes de matiére organique (par exemple : seston, biofilm, sédiment, etc.). La stabilité
métabolique de certains AG le long de la chaine trophique permet également de les utiliser
comme des traceurs de relations proies-prédateurs. Par exemple, lors d’'une expérience visant a
nourrir le copépode Acartia tonsa avec un cilié bactérivore, Ederington, McManus & Harvey
(1995) ont mis en évidence un transfert et une accumulation d’AG d’origine bactérienne chez les
copépodes et les ciliés. Plusieurs études ont ainsi pu caractériser le régime alimentaire naturel
de nombreux microcrustacés zooplanctoniques (Lee, Nevenzel & Paffenhofer, 1971 ; Kattner,
Hirche & Krause, 1989 ; El-Sabaawi et al., 2009). St. John & Lund (1996) ont également observé
le transfert d’AG spécifiques de diatomées a des larves de morue par I'intermédiaire de leurs
proies (nauplius d’Acartia tonsa). De plus, la sélectivité pour un AGPI spécifique peut étre
modifiée en réponse a 'abondance relative de ces derniers dans la nourriture (Copeman et al.,
2002 ; Fountoulaki et al., 2003 ; Hessen & Leu, 2006) ou bien en réponse a des stimuli extérieurs
tels que la température (Arts & Kohler, 2009 ; Brett, Muller-Navarra & Persson, 2009) ou la salinité
(Cordier et al., 2002 ; Khériji et al., 2003). Ces processus de sélection permettent aux organismes
d’assurer un fonctionnement optimal de leurs membranes cellulaires et de maintenir un niveau

énergétique dans une large gamme de conditions environnementales ainsi que lors de stress.

L’intérét mais aussi les limites de l'utilisation des AG en tant que biomarqueurs résident
dans la relative stabilité et spécificité de ces composés. La spécificité d’'un AG biomarqueur
dépend de la composition taxonomique de I'échantillon étudié. A titre d’exemple, le 18 : 4w3 a
souvent été utilisé comme biomarqueur des dinophycées (Leveille et al., 1997). Néanmoins, Bec
et al. (2003) ont pu montrer que des cryptophycées et des chrysophycées pouvaient également
étre riches en 18 : 4w3. Dans cette derniere étude, les acides gras n'ont donc pu étre utilisés
comme biomarqueurs trophiques spécifiques. Lors d’études sur le transfert trophique, il est donc
primordial de garder a I'esprit qu’un AG pris de maniére isolé, est rarement spécifique d’'un groupe
taxonomiquement homogéne d’organismes (Reuss & Poulsen, 2002 ; Dalsgaard et al., 2003 ;
Bec et al., 2003). De plus la composition biochimique d’un groupe taxonomique est susceptible
de varier en fonction des conditions environnementales (par exemple : lumiere, température,
nutriments, phase de croissance, période de stress etc.) (Guschina & Harwood, 2009). Les
métazoaires peuvent, jusqu'a un certain degré, retenir préférentiellement certains AG (Copeman
et al., 2002 ; Hessen & Leu, 2006). Cela peut aboutir, sur des études a long terme, a des profils
d’AG qui ne reflétent plus ceux de la nourriture ingérée a court ou moyen terme et il est important

de le considérer lors d’études concernant le tragcage trophique via les AG.
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IV. Les acteurs de la chaine trophique et du fonctionnement des tétes de bassin versant.

Les différents groupes du biota constituant le réseau trophique des écosystemes de bassin
versant global se répartissent principalement dans 4 zones : la zone riparienne, la colonne d’eau,
la zone benthique et la zone hyporhéique, le long des 3 axes spatiaux : longitudinal, latéral et
vertical (Stanford, 2006). Cette répartition s’applique bien évidemment également aux cours
d’eau de téte de bassin versant, ou I'on observe une plus forte connectivité longitudinale (Figure

5) en comparaison avec les systemes situés plus en aval.
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Figure 5 : Représentation schématique de la connectivité d’'un bassin versant. Les groupes de fléches indiquent
la force attendue des interactions entre les échanges verticaux (lit du cours d’eau-eau de surface), latéraux (lit-
plaines alluviales) et longitudinaux (amont-aval). Les assemblages des taxa du biota peuvent se répartir dans les
trois dimensions spatiales, y compris la zone riparienne (terrestre adjacente), benthique (fond du cours d’eau),

hyporhéique (eaux interstitielles du sédiment) et phréatique (eaux souterraines profondes) en plus des poissons
(pélagique) et autres organismes de la colonne d'eau. Adapté de Stanford (2006).

Les principaux groupes d’organismes des cours d’eau de téte de bassin versant sont présentés
succinctement ci-apres.
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IV.1. Décomposeurs

Les décomposeurs vont étre les premiers acteurs a rentrer en jeu vis-a-vis de la ressource
dans la chaine trophique. Il s’agit de microorganismes saprotrophes. lls sont parmi les premiers

a intervenir dans le processus de décomposition de la matiére organique (Figure 6).

Collecteurs

\\:

/

Figure 6 : Réseau trophique détritique : la décomposition débute par la chute de feuilles dans le cours d’eau.
Sous l'action des décomposeurs (microorganismes) et déchiqueteurs (invertébrés) la décomposition libére du
COgo, ainsi que des matiéres organiques particulaires (MOP) et dissoutes (MOD) qui seront utilisées directement
ou indirectement par les différents types d’organisme du réseau trophique détritique. D’aprés Chauvet & Guérold
(2015).

IV.1.a. Hyphomyceétes aquatiques

Il existe une trés grande diversité de champignons identifiés a ce jour dans nos
écosystemes aquatiques, sous différentes formes, associés a différents substrats ou matiéres en
décomposition (Cornut, 2010). lls sont considérés comme le deuxieme plus grand groupe
d’eucaryotes répertoriés sur Terre (apres les insectes, avec seulement 5% des espéces décrites).
Actuellement, un peu plus de 2000 espéces de champignons aquatiques ont été isolées et
décrites dans les écosystéemes dulcaquicoles comprenant entre autres des Chytridiomycetes, des

Zygomycetes, des Ascomyceétes, et des Basidiomycétes.
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L’'un des groupes (non monophylétique) les plus étudiés parmi les champignons
aguatiques est le groupe des hyphomycetes aquatiques, qui sont des formes asexuées
(anamorphe) principalement d’Ascomycétes mais également de Basidiomycétes, tandis que
certaines espéces ne sont pas encore phylogénétiquement affiliées a un groupe donné. lls sont
capables de réaliser la totalité de leur cycle de vie dans I'eau par la colonisation d’'un substrat
propice au développement de leur mycélium. Ils colonisent majoritairement la litiere végétale.
Apres la colonisation et prolifération au sein d’'une matrice organique, ils produisent et dispersent
leurs conidies (c’est-a-dire des spores asexuées pouvant représenter jusqu'a 80% de la
production du champignon (Suberkropp, 1991). Ces conidies (Figure 7) qui présentent des
formes variées (tétraradiées, ramifiées ou filiformes) sont une adaptation a la dispersion dans les
systemes lotiques et a un ancrage a des substrats immergés (Webster & Descals, 1981 ; Webster
& Davey, 1984 ; Webster, 1987), et sont particulierement efficaces a 'automne lors de la chute
des feuilles dans les cours d’eau. Les hyphomycétes aquatiques sont jusqu’a présent considérés
comme étant des acteurs majeurs de la décomposition de la matiere organique deétritique
d’origine végétale dans les cours d’eau. Les plus hautes biomasses et les taux de sporulation
des hyphomycétes aquatiques sont d’ailleurs assez bien corrélés avec les plus grands taux de
décomposition des litieres (Gessner & Chauvet, 1994 ; Niyogi, Simon & Townsend, 2003). lls
apparaissent comme l'un des groupes de décomposeurs principaux de la matiéere organique
allochtone des cours d’eaux de téte de bassin versant. La biomasse fongique représente
d’ailleurs entre 95 et 99% du total de la biomasse microbienne (bactéries et champignons réunies)
associée a la litiere en décomposition dans les cours d’eau (Baldy & Gessner, 1997 ; Hieber &
Gessner, 2002 ; Gulis & Suberkropp, 2003 a). Leur production annuelle, basée sur des bilans
réalisées a I'échelle de petits cours d’eau, se trouve étre comparable, voire supérieure, a la

production secondaire des invertébrés (Suberkropp, 1997 ; Methvin & Suberkropp, 2003).

Les champignons aquatiques, apres colonisation de leur substrat détritique, transforment
la matiere détritique en carbone facilement récupérable, convertissant ce dernier en leur propre
biomasse, ce qui peut représenter jusqu’a 18-23% de la masse totale détritique (Suberkropp,
1995 ; Methvin & Suberkropp, 2003). C’est ainsi qu’au cours des différentes phases de la
décomposition de la litiere végétale, les hyphomycétes aquatiques sont impliqués dans une
variété de processus (décomposition, respiration...) qui aboutissent a la conversion du carbone
organique végétal en biomasse fongique, et en CO:2 via la respiration (Gessner et al., 2007).
L’activité des champignons se traduit également par I'exportation de carbone végétal sous forme
de matiere organique particulaire fine (FPOM, incluant les conidies) ou de matiére organique

dissoute (DOM) disponibles pour d’autres organismes des cours d’eau.
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Figure 7 : Un exemple non-exhaustif des différentes formes de conidies d’hyphomycétes aquatiques.
1.Tricellula aquatic, 2. Ypsilina graminea, 3. Lateriramulosa uniinflata, 4a. Taeniospora gracilisvar. enecta,
4b.Taeniospora gracilisvar. gracilis, 5.Dendrosporaerecta, 6.Dendrosporatenella, 7.Varicosporium elodeae,
8.Varicosporium delicatum, 9.Pleuropedium tricladioides, 10.Pleuropedium multiseptatum. Echelle : A (Figs. 1-4)
= 25 pm, B (Figs.5-6) = 50 pm, C (Figs. 7-10) = 50 pm (Gulis, Marvanova & Descals, 2004).

Au cours du processus de décomposition microbienne, I'activité fongique induit de
nombreux changements au niveau structurel et biochimique des tissus foliaires. Plusieurs études
ont démontré qu’au-dela de 'augmentation de la digestibilité et de la valeur nutritionnelle de la
litiere induite par les hydrolyses partielles des tissus foliaires et de la destruction de la cuticule
par les exo-enzymes fongiques, ce phénomeéne de facilitation résultait également d’un maintien
de lactivité enzymatique fongique a lintérieur de I'appareil digestif des invertébrés apres
consommation de litieres colonisées (Barlocher, 1982 ; Sinsabaugh, Linkins & Benfield, 1985).
Une particularité des hyphomycetes aquatiques est que malgré des températures basses
(inférieures a 10°C), ils conservent et maintiennent une intense activité enzymatique (Barlocher,
1992). Le temps nécessaire au conditionnement de la litiere (c’est-a-dire a la colonisation et au

développement des hyphes fongiques dans la matrice foliaire) peut varier de quelques semaines

34



Chapitre | : Introduction et synthése bibliographique

a quelques mois selon les especes végétales considérées et le contexte environnemental
(Gessner &Schwoerbel, 1989 ; Barlocher, 1991). De ce fait, en dehors de leur rble direct dans la
décomposition de la matiere organique, plusieurs études (Kaushik & Hynes, 1968 ; Barlocher
&Kendrick, 1976 ; Suberkropp & Klug, 1976) ont montré que les hyphomycetes aquatiques jouent
également un role déterminant dans le fonctionnement écologique des cours d’eau, forestiers
comme intermédiaires, dans les transferts d’énergie et de nutriments vers les niveaux trophiques
supérieurs. Malgré leur découverte en tant que groupe écologique distinct a la moitié du XXéme
siecle (Ingold, 1942) et leur rble clé dans le fonctionnement des écosystemes lotiques, les
hyphomycétes aquatiques ont historiquement recu beaucoup moins d’attention que les

macroinvertébrés, algues, et poissons (Gulis, Kuehn & Suberkropp, 2009).

Les activités des hyphomycetes aquatiques associés a la litiere végétale dépendent
fortement des caractéristiques propres au substrat (Petersen & Cummins, 1974), aux
caractéristiques environnementales, et aux interactions biotiques. L'espéce végétale, ses
concentrations intrinséques en macromolécules de structure (par exemple lignine et cellulose) et
en nutriments peuvent exercer un fort contréle sur la croissance et la reproduction des
hyphomycétes aquatiques (Petersen & Cummins, 1974). La lignine est particulierement difficile a
dégrader par voie enzymatique en raison de sa structure réfractaire comparée a des composés
carbonés dits labile. Ainsi, la litiere végétale constituée d’'une forte proportion de carbone
réfractaire (c’est-a-dire, d’'importante concentration en lignine) et pauvre en nutriments (Moore et
al., 2004) induit une activité fongique réduite, d’'ou une décomposition des litieres végétale lente.
A contrario, une plus forte concentration en nutriments dans la litiere tend a stimuler I'activité
fongigque. Ainsi, pour un substrat donné, l'activité¢ fongique dépend en grande partie de
I'interaction des différents facteurs (par exemple, les rapports entre la concentration en lignine et
celles des nutriments). Elle peut également étre affectée par les concentrations en azote et
phosphore inorganique dissous dans la colonne d’eau (Gulis & Suberkropp, 2003 a b ; Gulis,
Ferreira & Graca, 2006 ; Arce-Funck et al., 2013 a ; Ferreira et al., 2015). De maniéere générale,
I'eutrophisation des écosystémes tend a stimuler l'activité fongique, l'immobilisation des
nutriments, et a accélérer la décomposition des litieres. Néanmoins, au-dela d’un certain seuil,
les exces en nutriments semblent pouvoir avoir des effets inverses sur la décomposition totale
des litieres (par les macroinvertébrés et les microorganismes ; Woodward et al., 2012). De plus,
des paramétres chimiques tels que le pH (Clivot et al., 2013), 'aluminium (Baudoin et al., 2008),
I'alcalinité, 'oxygéne dissous, les xénobiotiques (par exemple : effluents de mines, de stations
d’épuration, contamination en métaux lourds, etc.) affectent l'activité fongique et la diversité
fongique (Niyogi, Lewis & McKnight, 2001 ; Duarte et al., 2008 ; Drerup & Vis, 2017). En
diminuant les concentrations en oxygene dissous (Medeiros, Pascoal & Graca, 2009), les

contaminations organiques aboutissent a des résultats similaires. Cependant, certains
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hyphomycetes semblent présenter une certaine résistance aux pollutions métalliques (Arce-
Funck et al., 2013 a) probablement due au réle protecteur de la matrice foliaire apres que les
hyphomycétes I'aient colonisée. Ils semblent méme étre plus tolérants que certains invertébrés

aguatiques face aux pesticides (Brosed, Lamothe & Chauvet, 2016).

Le processus de décomposition des litieres a premiérement été vu comme s’articulant en
3 étapes dissociées (Figure 8): lessivage, conditionnement microbien et
fragmentation/consommation, principalement par les invertébrés (Petersen & Cummins, 1974 ;
Cummins, 1974). Cette vision simpliste fut reprise de maniere plus intégrative des processus par
Gessner, Chauvet & Dobson en 1999, mettant en évidence que ces trois processus pouvaient
avoir lieu simultanément. Néanmoins, dans un souci de développement complet des différentes
étapes, nous utiliserons ci-dessous la premiére description pour aborder chaque « étapes »

mises en jeu dans ce processus, de maniere isolée.

Le conditionnement est défini par la phase de colonisation de la litiere végétale détritique
par les espéces microbiennes et la prolifération de celles-ci au sein de la matrice foliaire, qui va
enrichir cette ressource (par exemple par 'immobilisation des nutriments de la colonne d’eau) et
décomposer les molécules organiques, notamment les plus complexes. Ce processus augmente
la valeur nutritive et la palatabilité de la litiere pour les invertébrés déchiqueteurs. Plus
précisément, le processus de conditionnement commence généralement dés l'intégration de la
litiere dans le cours d’eau, par la colonisation des microorganismes circulant dans la colonne
d’eau. En parallele de cette étape de colonisation se produit le lessivage de matiéres organiques
solubles (acides aminés, polyphénols et polysaccharides) (Nykvist, 1962 ; Suberkropp, Godshalk
& Klug, 1976 ; Chauvet, 1987), généralement effectué dans les 24 a 48h apres immersion et
pouvant entrainer une perte de masse de litiere allant jusqu’a 25-30% de de la masse initiale
(Nykvist, 1962 ; Petersen & Cummins, 1974 ; Webster & Benfield, 1986 ; Gessner & Schwoerbel,
1989). Le lessivage correspond au phénoméne de dissolution et d’entrainement des particules
insolubles propres aux dépéts foliaires (plus généralement aux parties aériennes des végétaux).
La perte de masse induite dépend donc fortement des espéces considérées. Certaines litieres
peuvent étre pré-conditionnées a différents degrés par des sources aériennes ou terrestres
(microorganismes terrestres), avant d’étre emportées par le cours d’eau (Olson, 1963). Les
invertébrés déchiqueteurs ne présentent pas nécessairement de spécialisation pour des litieres
d’'une espéce végétale spécifique, mais sont plutdét adaptées a des litieres ayant subi un
conditionnement microbien suffisant, plus ou moins indépendamment de I'espéce [certaines
especes peu réfractaires pouvant étre consommeées apres une colonisation fongique réduite, par

exemple 'aulne (Alnus glutinosa, L.)].
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Figure 8 : Résumé de la prise en charge de la litiere dans les cours d’eau de téte de bassin versant lors du
processus de décomposition (Petersen & Cummins, 1974). Les durées de conditionnement peuvent varier
suivant I'essence des litieres, la composition de la litiére ainsi que de sa potentielle pré-colonisation par des

souches microbiennes terrestre.

IV.1.b. Bactéries

L’appellation « bactéries d'eau douce » correspond actuellement a un ensemble

d’organismes constitué par un assemblage trés diversifié d’organismes procaryotes, variant dans
leur morphologie, physiologie et préférences écologiques. Pouvant comptabiliser de 10% a 108
cellules par millilitre (aussi bien pour des populations benthiques de lacs et rivieres que pour des
populations pélagiques), les bactéries sont considérées comme 'un des biota libre d’eau douce

le plus abondant avec une activité métabolique trés variée (présentant par exemple une

excellente adaptation a des environnements trés limités en nutriments) (Sigee, 2005).

Les bactéries représentent donc l'un des principaux groupes de micro-organismes

hétérotrophes de divers systemes aquatiques et, en tant que représentant des décomposeurs,
peuvent rentrer en compétition pour la ressource avec les champignons aquatiques. Dans I'étude

de Suberkropp & Klug (1976), il a été montré que la colonisation bactérienne et fongique était la
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plus rapide aprés 2 semaines d’exposition des litieres dans les cours d’eau (en observant une
augmentation des niveaux d’ATP comme proxy de l'activité microbienne). Plus précisément, la
colonisation bactérienne est rapide durant les deux premieres semaines puis devient
exponentielle passé ce délai. Le dénombrement variait suivant la nature de 'essence immergée
et 'augmentation du métabolisme microbien (dans ce cas, la respiration) était corrélée a la
surface foliaire de la litiere. L’augmentation du nombre de bactéries a pu également étre corrélée
a 'augmentation des températures durant les derniers mois de I'étude (avec un optimal de
température des souches observées entre 5-20°C). Baldy, Gessner & Chauvet en 1995, dans
une étude sur les taux de décomposition, ont observé que la majeure partie de la perte de masse
(2 peu prés 40%) était obtenue par I'activité fongique durant ces 2 premiéres semaines de
colonisation. lls ont également observé, a I'instar de Suberkropp & Klug (1976), un pic maximum
observé pour les bactéries apres 16 semaines (Figure 9), bien apres les pics fongiques (entre 2
et 4 semaines).

On observe bien avec ces deux exemples que la contribution des hyphomycetes
aguatiques aux processus initiaux de décomposition est prépondérante par rapport a celle des
bactéries, bien que les différences d’activités soient moins nettes que les différences en terme
de biomasse (Lecerf, 2005).

Le décalage temporel dans les pics de biomasse nous laisse penser que ces deux groupes
de décomposeurs, intervenant a deux moments bien distincts, peuvent présenter une succession
naturelle de communautés suivant les premiéres espéces qui vont s'implanter ou en réponse a
'avancement de décomposition des litieres. Néanmoins, il existe également des cas référencés
d’interactions antagonistes entre les champignons et les bactéries (Gulis & Suberkropp, 2003 a ;
Mille-Lindblom & Tranvik, 2003). Par ailleurs, I'implication de protozoaires bactériophages est a
ce jour quasi-inconnue dans les processus de décomposition méme si I'on pressent qu’ils doivent
intervenir dans les interactions de modulation de l'activité microbienne (Ribblett, Palmer &
WayneCoats, 2005 ; Risse-Buhl et al., 2012).
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Figure 9 : Dynamique des biomasses fongiques et bactériennes associées a la litiere en décomposition
(Garonne), d’aprés Baldy et al. (1995).

IV.2. Producteurs primaires

Comme vu précédemment, Odum (1956) a défini la production primaire brute des

ecosystemes aquatiques comme étant le bilan de la production autotrophe et de la respiration
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hétérotrophe, la production autotrophe correspondant a la fixation de carbone assurée par les
producteurs primaires autotrophes. Dans les écosystémes lotiques de petite taille, il existe une
grande diversité potentielle de producteurs primaires, que I'on classe en différentes catégories

(définitions adaptées de Ramade, 2008), par exemple les :

- Bryophytes : phylum de Cryptogames Archégoniates représentés dans le milieu aquatique par

les mousses et les hépatiques,

- Chlorophytes : végétaux aquatiques chlorophylliens représentés par des organismes uni et
pluricellulaires, communément qualifiés d’algues filamenteuses, phytoplanctonique ou de micro-

algues,

- Diatomées : algues unicellulaires (pouvant présenter une frustule ou coque siliceuse non-

cristalline et amorphe) ou coloniales de couleur jaune-brun (embranchement des Bacillariophyta),

- Cyanobactéries : procaryotes autotrophes, photosynthétiques unicellulaires ou filamenteuses

ayant une vague allure d’algues (embranchement des Cyanobacteria).

L’influence des producteurs primaires a longtemps été négligée dans les cours d’eau de
téte de bassin versant (méme si certains auteurs ont commencé a les prendre en considération
et a les intégrer dans leurs études tel que Elosegui et al.,1995 ; Elosegui & Pozo, 1998) en
comparaison aux cours d’eau de plus grande taille et aux écosystéemes lentique. En effet,
plusieurs auteurs ont mis en avant la faible contribution de la production de biomasse végétale
autochtone par rapport aux apports détritiques allochtones dans les ruisseaux (Fisher & Likens,
1973 ; Vannote et al., 1980), mis a part dans des cas spécifiques d’ouverture de canopée ou en
période estivale propice au développement des organismes autotrophes. Pourtant, des travaux
datant de la méme époque comme Minshall (1978) et Cummins (1979) pressentaient au contraire
une forte influence de 'autotrophie et des producteurs primaires dans le fonctionnement de ces
écosystemes. Plus récemment, Elosegui et al., (1995) ont mis en avant le rdle majeur des
producteurs primaires dans la rétention des nutriments (en particulier pour les phosphates) et
dans l'autoépuration de systémes soumis a de fortes contaminations en nutriments. Rosenfeld &
Roff (1991) ont estimé que la production primaire nette dans des cours d’eau forestiers ou a
canopée ouverte pourrait représenter jusqu’a 30% des entrées de carbone disponible pour les
invertébrés aquatiques. Cette disponibilité et présence dans le régime alimentaire a d’ailleurs été
mis en évidence dans le tractus de macroinvertébrés déchiqueteurs (Felten et al., 2008). Mais
plus récemment encore, Likens (2009) étudie I'impact des producteurs primaires dans une
perspective de réchauffement climatique. Selon ces travaux, une augmentation des températures
entrainerait dans les cours d’eau de téte de bassin versant une augmentation de la production
primaire (de 280-290%) en région scandinave mais n’aboutirait in fine qu’a de I'exportation en
plus grande quantité de matiére organique de moindre qualité a I'aval du bassin versant.
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IV.2.a. Qualité de laressource autochtone

Les producteurs primaires autochtones, du fait notamment de leur qualité en tant que
ressource basale pour les réseaux trophiques aquatiques, pourraient jouer un réle fonctionnel
important dans les cours d’eau de téte de bassin versant. En particulier, ces organismes sont
plus riches en éléments chimiques et minéraux que les détritus allochtones, et peuvent apporter
des composés essentiels aux métazoaires de cours d’eau, notamment sous la forme, par
exemple, d‘AGPI.

Dans les écosystémes aquatiques, les micro-algues sont les principales productrices
d’AGPI de types w3 et w6 (Olsen, 1998). Leur composition en AG (Tableau 1) varie en fonction
des classes algales considérées et de différents facteurs environnementaux tels que la lumiére,
la température, la salinité et les teneurs en nutriments (carbone, azote, phosphore) induisant des
variations de composition en AG au niveau intraspécifique (Guschina & Harwood, 2009). Les
diatomées sont caractérisées par une forte teneur en 20 : 5w3 et 16 : 1w7 (Tableau 1),
considérés comme des marqueurs spécifiques de ce groupe, ainsi que par la présence d’AGPI a
16 atomes de carbone (16 : 2w4, 16 : 2w7, 16 : 3w4, 16 : 4wl) (Bourdier & Amblard, 1989 ; Viso
& Marty, 1993 ; Dunstan et al., 1994 ; Volkman et al., 1998). On trouve également parmi les
diatomées pennées d’'importantes proportions en 20 : 4w6 (Dunstan et al., 1994). Les algues
vertes (Chlorophytes) sont caractérisées par de fortes proportions d’AGPI a 16 et 18 atomes de
carbone des séries w3 et w6 ainsi que par 'absence d’AGPI a 20 et 22 atomes de carbone
(Tableau 1) (Volkman et al., 1989 ; Scribe et al., 1991 ; Viso & Marty, 1993). Les cyanobactéries,
bien qu’étant des organismes procaryotes photosynthétiques, sont caractérisées par de fortes
teneurs en 16 : 0, mais peuvent également contenir des teneurs non négligeables en 18 : 2w6 et
chez certains genres, en 16 : 1w7 ou en 18 : 3w3 (Dijkman et al., 2010) (Tableau 1). Méme si
certaines sont capables de biosynthétiser du 20: 5w3 en petite quantité, la majorité des
cyanobactéries ne contiennent pas d’AG dépassant les 18 atomes de carbone (Merritt et al.,
1991 ; Napolitano, 1998 ; Vargas et al., 1998 ; Dijkman et al., 2010) (Confer Tableau 1). Le role
de la production primaire autochtone dans les cours d’eau forestiers de téte de bassin versant
reste encore peu exploré, et la prise en compte de I'apport en éléments minéraux et composeés
essentiels (méme s’il semble négligeable en comparaison a la biomasse détritique apportée dans
ces systemes) semble étre une voie prometteuse pour les intégrer au bilan fonctionnel de ces

écosystemes.
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IV.3. Consommateurs

Les cours d’eau de téte de bassin versant abritent une diversité élevée d’organisme.
Durant ces travaux, nous nous intéresseront plus particulierement aux consommateurs
principaux du réseau trophique, les détritivores (Confer, Figure 5), et plus particulierement au

déchiqueteur de la famille des Gammaridae, Gammarus fossarum.

IV.3.a. Détritivores

Les détritivores ont été définis comme la « Catégorie d’étres vivants qui se nourrissent de

détritus d’origine végétale ou animale constituant la matiére organique morte » (Ramade, 2008).

Chez les macroinvertébrés détritivores, vivant dans les cours d’eau de téte de bassin
versant, nous distinguons plusieurs groupes fonctionnels en fonction des adaptations morpho-
comportementales d’acquisition de la nourriture et de la nature de la ressource. Cummins et
collaborateurs (Cummins & Klug, 1979 ; Gallo, 2003 ; Cummins, 2016) définissent ainsi trois

groupes fonctionnels :

- les collecteurs (« Gathering & filtering collectors ») : collecteurs de particules fines en suspension

dans la colonne d'eau, comme certaines larves d’éphémeres (Ephermeridae), diptéres

(Simuliidae) et trichoptéres (Hydropsychoidae),

- les racleurs (« Scrapers ») : (qualifiés parfois de brouteurs) prélevent le périphyton (mélange

d’algues, bactéries champignons et de dépbts de matiéres organiques particulaires, a la surface

du substrat et/ou sédiment), comme les larves d’éphémeéres (Heptageniidae)

- les déchiqueteurs (« Shredders ») : broyeurs qui fragmentent la matiére organique de grande taille

en particules fines, comme les Gammaridae, certains gastéropodes (Planorbidae) et les

trichopteres (Limnephilidae et Calamatoceridae).

Cette grande diversité de détritivores (Covich, Palmer & Crowl, 1999) est I'un des moteurs
de la décomposition des détritus allochtones (Gessner et al., 2010) et, en conséquence, du
fonctionnement général des ruisseaux de téte de bassin versant (Gessner & Chauvet, 2002 ;
Chauvet et al., 2016). Les différents groupes trophiques vont générer des feces et pseudo-feces
sous formes de particules grossieres (CPOM) ou de particules fines (FPOM). L’action mécanique
des déchiqueteurs accélere ce processus (par rapport a la simple production de CPOM et FPOM
par I'action du compartiment microbien) et peut faciliter un acces plus rapide a une plus grande
quantité de CPOMs et FPOMs (Cummins et al., 1973 ; Short & Maslin, 1977) pour d’autres
groupes. Cette contribution favorisant le processus de décomposition de la matiére en fait I'un

des groupes clef les plus important (avec les décomposeurs microbiens) pour le fonctionnement
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des écosystémes détritiques, dans I'étude de la qualité des eaux de surfaces (Groom & Hildrew,
1989).

Les invertébrés déchiqueteurs aquatiques, de maniere générale, préferent se nourrir sur
des litieres préalablement colonisées par des hyphomycétes aquatiques en comparaison a des
feuilles non colonisées (Barlocher, 1985 ; Suberkropp, 2003) et changeront continuellement de
substrats pour se nourrir sur des litieres colonisées (les plus appétentes) (Cummins & Klug,
1979 ; Gessner & Chauvet, 1994). lIs présentent également des préférences vis a vis de certaines
especes d’hyphomyceétes aquatiques (Arsuffi & Suberkropp, 1989) mais également vis-a-vis de
'espéce de litiere colonisée (Barlocher & Kendrick, 1973 ; Danger et al., 2013 a ; Jabiol et al.,
2014) suivant I'état d’avancement de la colonisation microbienne. Il a également été démontré
que les traits d’histoire de vie de ces organismes étaient significativement impactés par la
consommation de ces différentes ressources (Chung & Suberkropp, 2009 ; Danger et al., 2013
a). Cette dépendance des populations d’invertébrés déchiqueteurs des cours d’eau de téte de
bassin versant vis-a-vis des apports allochtones de matiére organique sous forme de litiere
végeétale détritique est un élément important du RCC (Vannote et al., 1980 ; Minshall et al., 1983).
Les invertébrés déchiqueteurs peuvent également présenter une tres grande plasticité
alimentaire (Dangles & Guérold, 2001 ; Kelly, Dick & Montgomery, 2002 a b).

IV.3.b. Gammaridae

Les gammares sont des Crustacés Amphipodes , ordre qui compte de 6000 a 9000
espéces, largement répandues dans les écosystémes marins, d’eaux douce ou terrestres
(Jazdzewski, 1980 ; Vainola et al., 2008 ; Kunz, Kienle & Gerhardt, 2010). Sur les 304 espéces
répertoriées composant la famille des Gammaridae (Vainola et al., 2008), plus d’'une centaine
d’especes épigées dulgaquicole distribuées dans tout 'hémisphére Nord appartiennent au genre
Gammarus (Karaman & Pinkster, 1977 ; Kunz et al., 2010). Les 3 espéces les plus représentées
et étudiées en Europe de I'Ouest sont certainement Gammarus fossarum (Koch, 1835), G. pulex
(Linné, 1758) et G. roeseli (Gervais, 1835).

Le genre Gammarus est largement répandu dans la région Paléarctique (Karaman &
Pinkster, 1977 ; Grabowski, Bacela & Konopacka, 2007). Ces organismes sont retrouvés autant
dans des eaux salées, que douces, et aussi bien dans des écosystemes lotiques que lentiques.
lIs peuvent s’adapter a des conditions variées et dominer la faune des macroinvertébrés
benthiques du milieu, tant en termes de densité que de biomasse (MacNell, Dick & Elwood, 1997).
Ce sont surtout les exigences environnementales (Toman & Dall, 1998 ; Pockl, Webb & Sutcliffe,
2003) et les contraintes géographiques et abiotiques (température, luminosité, alcalinité, teneur

en oxygene, teneur en calcium, pH, vitesse de courant, xénobiotiques, etc.) (Peeters &
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Gardeniers, 1998 ; Duran, 2007) qui vont influencer la répartition (voir cohabitation) des
différentes espéces. Malgré cette large répartition, nous les retrouvons majoritairement dans les
zones ombragées (ripisylve, débris dans le cours d’eau, etc.) composées de substrats minéraux
divers (galets, sable, graviers...) ainsi que des substrats organiques, herbiers ou zones
d’accumulation de litiere végétale, servant a la fois de ressource alimentaire et d’abri contre les
prédateurs. Cette préférence écologique varie sensiblement en fonction des especes (Peeters &
Gardeniers, 1998). Par exemple, Felten et al. (2008) ont mis en évidence, grace a des analyses
de contenus stomacaux sur différentes classes de taille de G. fossarum, une trés grande diversité
d’items alimentaires : des détritus amorphes fins, de plus larges morceaux de litieres ou de bois,
des diatomées, des algues filamenteuses, des bryophytes, des matieres animales ainsi que des
particules minérales. Ces trois derniers items pouvant représenter jusqu’a 30-40% du contenu
digestif. Cette diversité dans leur alimentation pourrait en partie expliquer leur large répartition et
le fait que nous les retrouvons dans un grand nombre d’habitats variés (MacNeil et al., 1997).
Certaines espéces présentent méme des comportements de prédation voire de cannibalisme
(Dick, 1995 ; MacNeil et al., 1997 ; Kelly et al., 2002 b a). In fine, les gammares peuvent étre
considérés comme des détritivores, herbivores, carnivores, autant proies que prédateurs, mais

surtout comme des opportunistes (MacNeil et al., 1997 ; MacNell, Dick & Elwood, 1999).

Les gammares, en tant que proies, sont considérés comme l'une des ressources
alimentaires non négligeables pour d’autres macroinvertébrés, amphibiens, poissons (Baudin &
Garnier-Laplace, 1994 ; MacNell et al., 1999) et méme oiseaux (MacNeil et al., 1999 ; Beisel &
Médoc, 2010). lls participent également aux processus fonctionnels en jeu dans ces écosystemes
en tant que prédateurs et/ou nécrophages (Dick, 1995 ; Kelly et al., 2002 a) mais surtout en tant
qgu’organismes impligués dans la fragmentation de la litiére végétale allochtone (Wallace &
Webster, 1996 ; MacNell et al., 1997, 1999 ; Dangles & Guérold, 2001 ; Kelly et al., 2002 b;
VanDokkum et al., 2002). L’action des macroinvertébrés déchiqueteurs est crucial dans la
fragmentation de la transformation de la matiere détritique et dans son transfert dans I'ensemble
du réseau trophique (Navel et al., 2011). Cependant la majorité des métazoaires présents dans
le milieu ne peuvent prendre en charge cette matiére détritique telle quelle. La colonisation initiale
des détritus par les microorganismes décomposeurs va initier le processus de décomposition, ce
dernier pouvant étre favorisé par les détritivores déchiqueteurs avec leur action de fragmentation.
La fragmentation de la matiére détritique permet la conversion des particules de matiere
organique grossieres (CPOM, > 1mm) en particules fines (FPOM, entre 0.45um et 1mm) plus
facilement accessible pour les autres acteurs du réseau trophique (Anderson & Sedell, 1979 ;
Wallace & Webster, 1996 ; Dangles & Guérold, 2001 ; Navel et al., 2011). Se présentant sous
formes de féces et pseudo-féces, ces particules seront transportées via le courant le long du

cours d’eau en alternance avec des phases de dép6éts sur différents substrat (Cushing, Minshall
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& Newbold, 1993). Elles pourront ainsi servir de ressources pour de nombreuses especes (Figure
2) tel que des collecteurs (passifs et actifs), les brouteurs ou racleurs permettant ainsi I'intégration
des nutriments allochtones (C, N, P) dans le réseau trophique (Cushing et al., 1993 ; Wallace &
Webster, 1996). Plus qu’une simple intégration, Navel et al. (2011) ont montré une augmentation
des taux d’assimilation chez le collecteur Niphargus rhenorhodanensis en présence de G. roeseli
fragmentant la litiere. D’autres études ont mis en évidence une baisse significative de la
production et du transfert des FPOMs lors d’'une diminution drastique des communautés de
déchiqueteurs benthiques (Wallace, Webster & Cuffney, 1982 ; Wallace & Webster, 1996) malgré
la production des FPOMSs par brassage et abrasion de la litiere végétale dans les cours d’eau
ainsi que par lactivitt du compartiment microbien (Anderson & Sedell, 1979). Les
macroinvertébrés déchiqueteurs benthiques, et plus précisément les gammares, représentent
donc un groupe important et peuvent présenter un intérét comme organismes modéles pour
étudier le fonctionnement des écosystémes (Covich, Palmer & Crowl, 1999 ; Clarke et al., 2008)
ainsi que le cycle des nutriments et de la matiére organique dans les cours d’eau. En effet,
Gammarus sp. est reconnu comme un organisme modeéle d’eau douce pour les tests en
laboratoire, notamment en raison de sa large distribution dans les riviéres d’Europe (Jazdzewski,
1980) et de sa facilité de maintien en laboratoire. La diversité de ses représentants présentent
différents degrés de sensibilité face a une majorité de polluants environnementaux a large échelle
(Kunz et al., 2010), ce qui fait de Gammarus sp. un excellent candidat pour les tests d’écotoxicité
(Arce-Funck et al., 2013 b ; Chaumot et al., 2015 ; Andrei, 2015 ; Andrei et al., 2016).

V. Problématique

Dans ces travaux de these, nous avons mis en place plusieurs expérimentations visant a
comprendre la nature et l'intensité des limitations en jeu dans le fonctionnement des cours d’eau
de téte de bassin versant. Les deux parameétres suivis ont principalement concerné la disponibilité

en éléments chimiques (N et P) ainsi que celle en acides gras polyinsaturés.

Dans un premier temps, nous nous sommes concentrés sur l'influence de gradients
d’azote (NOz) et de phosphore (PO4%) sur les processus fonctionnels (décomposition des litiéres,
production primaire et secondaire) dans les cours d’eau de téte de bassin versant subissant

diverses pressions abiotiques :

1) dans un contexte forestier ayant été soumis par le passé a des processus d’acidification
actuellement en cours de récupération, et dont les concentrations en azote ne cessent de

diminuer,

2) dans un contexte de plaine le long d’'un gradient de pression agricole, générant de fait

un gradient de disponibilité en nutriments (N et P).
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En second lieu, nous nous sommes concentrés sur le role des biofilms phototrophes en
émettant comme hypothese que ces biofilms constitueraient une source sous-estimée et
potentiellement essentielle d’acides gras polyinsaturés dans les cours d’eau de téte de bassin

versant. En particulier, nous avons :

1) tenté de vérifier in natura, le long d’un gradient d’acidification, la production et la qualité

des biofilms phototrophes dans des cours d’eau forestiers,

2) évalué expérimentalement lI'impact et I'importance fonctionnelle de la consommation

d’algues benthiques par un macroinvertébré détritivore, Gammarus fossarum.

47



48



Chapitre Il : Influence et rles des nutriments sur le processus de décomposition dans les cours d’eau de téte de bassin versants

CHAPITRE Il :

Influence et roles des nutriments sur le
processus de décomposition dans les cours

d'eau de téte de bassin versant.
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Chapitre Il — Partie 1 : Vers une restauration spontanée des cours d’eau acidifiés ? : Etude diachronique (1998-2015) dans des cours d’eau

de téte de bassin versant des Vosges (Nord-Est, France)

Partie I. Vers une restauration spontanée des cours d’eau acidifiés ? : Etude
diachronique (1998-2015) dans des cours d’eau de téte de bassin versant

des Vosges (Nord-Est, France).

I. Introduction

Au cours du XXeme sigcle, des décennies de dépodts atmosphériques acides ont
séverement affecté les écosystemes aquatiques continentaux dans de nombreuses régions de
'némisphére nord (Erisman & Draaijers, 1995 ; Driscoll et al.,, 2001). Compte tenu des
conséquences délétéres de ces dépbts atmosphériques acides (provenant d’émissions a longues
distances) sur les écosystémes terrestres et aquatiques, les gouvernements des pays concernés
ont pris, a partir de la fin des années 70, différents engagements nationaux (par exemple le
« Clean Air Act» aux USA) et internationaux (comme la « Convention on Long Range
Transboundary Air Pollution » en Europe) pour réduire les émissions atmosphériques de NOx et
SO:2 (Likens, Butler & Buso, 2001). Conséquence de ces mesures d’abattement, les émissions
ont fortement diminuées (Figure 10) et dans de nhombreuses régions, des signes de restauration
des caractéristiques physico-chimiques des milieux ont été observés (Stoddard et al., 1999 ;
Skjelkvale et al., 2005 ; Waldner et al., 2014 ; Lawrence et al., 2015).

Cependant, cette restauration spontanée de la qualité physico-chimique demeure lente,
hétérogeéne et, dans certaines régions, les problemes d’acidification persistent et représentent
toujours une cause importante de dégradation des écosystemes (Stoddard et al., 1999). Cette
absence ou ce retard de restauration peut s’expliquer par : i) les quantités importantes de
composés soufrés accumulés dans les sols et qui sont encore lessivés, ii) le maintien, voir
'augmentation dans certaines régions des dépbts atmosphériques en NHs, iii) 'appauvrissement
des sols en cations basiques suite aux dépbts acides passés, et iv) la diminution des dépots de
cations basiques (Likens, Driscoll &Buso, 1996 ; Lawrence et al., 1999 ; Alewell et al., 2001 ;
Evans et al., 2001).

Quand des signes de restauration spontanée sont observeés, ces derniers se manifestent
dans l'eau par une diminution des concentrations en sulfates (SO4%) et en aluminium (Al)
conjugués a une augmentation du pH et de la capacité a neutraliser les acides. Cependant, une
restauration spontanée des caractéristiques physico-chimiques semble rarement suivie d’'une
restauration biologique (Malcolm et al., 2014 a b) et quand elle se produit, les changements dans
les communautés aquatiques (par exemple, le retour d’espéces acido-sensibles) demeurent

modestes.
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Une meilleure compréhension de ce que peut étre la restauration des écosystéemes ayant
subis des processus d’acidification doit reposer sur une évaluation efficace. La plupart des
programmes d’évaluation se sont limités au suivi de la chimie des masses d’eau de surface, alors
que les effets sur les communautés biologiques et surtout la réalisation des processus
fonctionnels ne sont pas suffisamment étudiés (Lancaster et al.,, 1996 ; Bradley & Ormerod,
2002).

Dans un contexte global d’évaluation de la qualité biologique des cours d’eau, I'analyse de
la composition et de la structure des communautés (macroinvertébrés benthiques, diatomées,
poissons) demeure le fondement des principales méthodes d’évaluation (Birk et al., 2012 ;
O’Brien et al., 2016). Cependant, la structure des communautés et les fonctions écosystémiques
ne sont pas toujours couplées et différentes propositions visant a prendre en compte des
processus fonctionnels comme indicateurs dans les programmes de bioévaluation ont été

formulées (voir par exemple : Gessner & Chauvet, 2002 ; Young, Matthaei & Townsend, 2008).

Les principaux exemples de processus écosystémiques potentiellement pertinents pour le
suivi de I'état de santé et la conservation des cours d'eau concernent les suivis de la production
primaire, de la disponibilité ou de la rétention des nutriments, ou encore de la décomposition de
la matiere organique allochtone (Minshall, 1996 ; Giller & Malmquvist, 1998 ; Gessner & Chauvet,
2002). Parmi ces processus fonctionnels, la décomposition des litieres est un processus bien
connu et qui a fait I'objet de trés nombreuses études sur un plan fondamental. Il s’agit d’'un
processus clé dans I'approvisionnement en carbone organique et en énergie de I'ensemble du
réseau trophique que l'on qualifie alors de détritique (Maltby, 1996). La sensibilité de ce
processus a différentes altérations comme par exemple les pollutions métalliques (Ferreira et al.,
2015, 2016 a), les pollutions par les nutriments (Ferreira et al., 2015), la contamination par les
pesticides (Brosed, Lamothe & Chauvet, 2016) ou encore la dégradation de I'hydromorphologie
(Colas et al.,, 2017) en font un processus clé pour proposer des approches fonctionnelles

d’évaluation de l'intégrité des écosystéemes.

En ce qui concerne I'acidification des cours d’eau forestiers, différentes études ont montré
que la décomposition des litieres était également un processus trés sensible a ce type de
perturbation dans les tétes de bassins versants (Dangles et al., 2004 ; Baudoin et al., 2008 ;
Cornut et al., 2012 ; Clivot et al., 2013). Plus récemment, en se basant sur une étude in situ
couplée a une méta-analyse, Ferreira & Guérold (2017), ont généralisé lintérét d'utiliser la

décomposition des litieres comme outil d’évaluation des effets de I'acidification.

Dans ce contexte, la présente étude affiche un double objectif : i) évaluer si la diminution
des dépobts atmosphériques acides se traduit par une restauration des caractéristiques physico-

chimiques des cours d’eau vosgiens acidifiés et ii) le cas échéant, si cette restauration physico-
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chimique s’accompagne d’une restauration des fonctions assurées par les communautés de

décomposeurs et détritivores associées a la décomposition des litieres.

Pour cela, nous avons réalisé une étude diachronique permettant de comparer, a 16 ans
d’intervalle, les caractéristiques physico-chimiques et les taux de décomposition de litieres dans
des cours d’eau vosgiens. En 1998-99, Dangles et al. (2004), ont étudié la décomposition de
litieres de hétre (Fagus sylvatica, L.) dans 25 cours d’eau représentant un large gradient de
niveau d’acidification. Les résultats de cette étude ont montré une forte réponse de la
décomposition de la litiere a [l'acidification, confortant ainsi l'idée dutiliser les taux de
décomposition de la litiere comme un outl pertinent et peu colteux pour évaluer le
fonctionnement de I'écosystéme. En 2014-15, nous avons répliqué cette méme étude, c’est a dire

sur les mémes sites, a la méme période et en utilisant les mémes protocoles.

II. Méthodes

11.1. Sites d’études

L’intégralité des sites d’étude sont situés dans le massif de moyenne montagne des
Vosges localisé au Nord-Est de la France. L’altitude moyenne y est de 500m avec un point

culminant a 1424m d’altitude.

Le climat vosgien est de type montagnard inférieur (des températures plus faibles et une
pluviométrie plus élevée que dans les plaines voisines). Il est soumis aux influences océaniques
et continentales dont lintensité varie localement, suivant I'exposition du versant. Les
températures moyennes annuelles ne dépassent pas 8°C a 600 m d’altitude et les précipitations,
bien qu’abondantes (supérieures a 1000mm sur la quasi-totalitt du massif), présentent
d’importantes disparités (de 500 a 2400mm). La pluviométrie est d’ailleurs considérée comme un
facteur majeur influengant le degré d’acidification des cours d’eau vosgiens (Nedeltcheva, 2005),

d’autant plus dans les zones ou la roche mére est pauvre en minéraux altérables.

Deux grands ensembles géologiques dominent le massif vosgien : des roches meéres
silicatées, gréseuses, au Nord et a 'Ouest et des roches cristallines principalement granitiques,
au Sud et a I'Est (Figure 11).

Les Vosges sont caractérisées par I'importance du couvert forestier (70%) et sont
dominées par la présence de hétraies-sapinieres, typiques de I'’étage montagnard moyen. De
nombreuses parcelles ont été déboisées et utilisées pour I'agriculture (surtout des prairies)
jusqu’au milieu du XIXé™me siécle puis replantées le plus fréquemment avec de I'épicéa (Picea
abies, L.). Aux plus hautes altitudes du massif, la lande et les pelouses dominent la plupart des
sommets. Pour ce qui est du couvert herbacé, il est dominé par une flore acidophile : Myrtille
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(Vaccinium myrtillus), Luzule (Luzula spp.), Canche (Deschampsia flexuosa) et Callune (Calluna

vulgaris).

Le massif vosgien est parcouru par un important réseau hydrographique. Ce dernier est
composeé de petits bassins versants forestiers drainés majoritairement par des cours d’eau
d'ordre 1 et 2. Compte tenu des caractéristiques édaphiques (roches pauvres en éléments
minéraux et difficilement altérables), climatiques (forte pluviosité) et de I'occupation des sols
(végétation acidophile, coniféeres), ces cours d’eau sont naturellement oligotrophes, peu
minéralisés et sensibles aux dépots atmosphériques acides (Guérold et al., 1997 ; Nedeltcheva,
2005).

Pour rappel, en 1998-99, Dangles (2000) avait réalisé une étude de la décomposition de
litieres de hétre dans 25 cours d’eau vosgiens. Cet ensemble de cours d’eau drainant des gres
et des granites permettait de disposer d’'une gamme importante de niveaux d’acidification
(ruisseaux tres acides a neutres). Afin d’évaluer la restauration de ces cours d’eau, cette étude
comparant les caractéristiqgues physico-chimiques et les taux de décomposition des litieres a été
reproduite a I'identique, sur les mémes sites, en 2014-15. Le Tableau 2 et la Figure 14 donnent
I'identité des cours d’eau, leurs principales caractéristiques et la localisation des stations. La
végeétation riparienne est principalement dominée par le sapin blanc (Abies alba, Mill), I'épicéa
commun et le hétre commun (cette derniére espece contribuant majoritairement aux apports de
feuilles mortes dans les cours d’eau). A I'exception de pratiques sylvicoles, aucune nouvelle
influence de nature anthropique (habitations, agriculture, activités industrielles...) depuis 1998-
99 n’a été observée en 2014-2015.
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Figure 11 : Localisation des 25 sites d'études Vosgiens (Nord-Est de la France). D’aprés Dangles et al. (2004).

56



Etude diachronique (1998-2015) dans des cours d’eau

Chapitre Il — Partie 1 : Vers une restauration spontanée des cours d’eau acidifiés ? :

de téte de bassin versant des Vosges (Nord-Est, France)

egje v ‘eopeaifs o 8'cl 0z 0092 069 l el M.0¥.85./+ J.22.£5.9 VM  =mnobuossep
egje 'y ‘eojeajfs o 56l 1'E 0012 018 l ey MN..1LE0.8F 3.92.65.9 OA aubojop
egje 'y ‘eopeaifs o 00l gl 0052 0z8 l el M.8485.2F 3.2¢.55.9 3N uoQuUap
ege 'y ‘saige o ‘eogenifs o 0zl 'z 0052 005 l 5219 N.80.8Z.8F 3./t.80.. ML aynig
auresd ‘eonenpfs 4 'eqe 'y 002 g1 0521 099 l eIy M.0G8%..t 3.28.25.9 IL feyu
egje y ‘eopeajfs o '8 5'G 00.¥ 5/9 Z ajueln MN.8Z.85./F J.6L.E5.9 MM 1dnmy-abnoy
eqpe v 'saige o ‘eapenifs 4 0’9 I'e 6081 S0v I s3I0 M.lE52.8F 3.9L15.9 3 assojeday
snuejejdopnasd 'y ‘salge o ‘eopeals 4 ‘eqe Yy 0'9) 5t 0004 025 4 5310 M.SELZ-8F J.lEE0.. 8Y neapogey
eqpe v ‘saige o ‘eajenids 4 09 52 00£E 0Ly ! S210) M..¥.52.8% 3.80./5.9 Wwd sauney
esoupnib y ‘eqpe v 'saiqge o ‘eopenids o £t B 006% 06¥% z 5919 M.BELE8F J.FZ.80.. d aueld
eoneApis 4 eqey  0'¥C 9l 0001 058 l eIy M.7220.8% 3.95.25.9 dW  sidny-suafopy
aunsed ‘eqe vy ‘eopgeajfs 4 89 6¢ 00g% GZ8 ! eIy M.0GF0.8F 3.25.00.. 3N ayuna
eqje "y ‘saige o ‘eapeaids 4 091 61 00¥2 015 I s3I0 MN.92..2.8F 3.06./0.. AW auisjapey
eqpe v ‘saige o ‘eajenids 4 08 (g 00FE 05¢ 4 S210) N.81G2.87 3./0,95.9 W assoep
esoupnib y ‘eqpe v 'saiqge o ‘eopenids o 5'6 Ze 006% i85 z 5919 N.80.6Z-8F 3.9L50.. +INT pxiep e
esounnib "y ‘eqye 'y ‘edgenjis o 0¢ £l 0f PLG I s3I0 MN.FE6Z-8F F.95.€0.L EWT gxiep e
esounnib vy ‘eqje 'y ‘edgenjds o 0'8 oz 0522 ZLg z 5219 MN.30.8Z-8F 3./0.50.. ZWT Zxiep e
esoupnib snujy ‘eqje "y ‘eogenjds o 08 0¢ 00ee oLg l 5919 M.E062-8F T.0%50.L  LINT Lxiep e
egfe v ‘eanenjds 4 0’z £ 0811 009 l e M5 485:LF 3.lhE%9 91 xnaubiojfuo
eoneafls o ‘eqre vy 6'€l £'e 0552 558 Z el M.l 7.20.8F 3./£.E5.9 HH sidmy-siney
snuejejdopnasd Ja0y ‘saige d ‘eoneris 4 ‘eqe -y 00l £Z 00LE 015 ! 5319 M..1.20.8% 3.€2.50.. S9 uideg |uan
egje v ‘eopeaifs o L'1Z £z 051 059 l el M..t.85./F 3.5825.9 09 50| Q-5 pUBID
egje 'y ‘eojeajfs o 0yl £z 0002 0gs l ey M.BESS.LE 3.62.+5.9 O3 sabieyag
eqje "y ‘saige ea0id ‘eogenifs 0'sz Al 0051 06¢ } 5310 M.lZFZ-8F F.10.55.9 HD  2unobsoisy)n
eopenjAs snbeq ‘eqe salqy 0’0z ¥l 006 5F8 ! eIy N/ LZ0.8F J.¥5.25.9 H8 s1dny-seq
w LU w sanuIw sauba
m::m:mn_h:n_uﬂ_mmm.} _w.m.__ouw_u _m__m.hmw.,_u mu.._.m._num E| _H u alpiD m:n__mn__n_.mm _H ™ \ E apo) ayus
oo T aprany [os-snog RSO SS2UUOPICOD i

npajuad npinabieq easuesig

(#002) ‘1e 12 so|bueq saide,p salls sap sanbnsugioeIe) : g hea|gqel

57



Chapitre Il — Partie 1 : Vers une restauration spontanée des cours d’eau acidifiés ? : Etude diachronique (1998-2015) dans des cours d’eau

de téte de bassin versant des Vosges (Nord-Est, France)

11.2. Chimie de I’eau

Les parametres chimiques ont été mesurés mensuellement de Décembre 2014 a Juin
2015. Pour cela, des échantillons d’eau ont été prélevés dans des bouteilles de 500ml en
polyéthyléne. Le pH a été mesuré en laboratoire avec un pH-metre microprocesseur (pH 3000,
WTW). La capacité a neutraliser les acides (Acid-Neutralizing Capacity, ANC) des échantillons,
a été déterminée par titration de Gran (Gran, 1952). La conductivité a été mesurée avec un
conductimétre Metrohm Heriseau E518 (Herisau, Suisse) a 25°C (les données de 1998-99,
mesurées a I'époque a 20°C ont été corrigées par un facteur de 1,116 pour assurer la
comparaison avec les données de 2014-15). Les concentrations en Ca?*, Mg?*, Na*, K* ont été
mesurées par spectrophotométrie d’absorption atomique (AAS) en flamme et les concentrations
en aluminium total en AAS au four graphite apres acidification au HNO3 (AAnalyst 100; Perkin
Elmer and SpectrAA 300; Varian). Les concentrations en Cl,, SO4? et NOs™ ont été mesurées par
chromatographie ionique (Dionex 4500i, colonne AS4ASC ; Sunnyvale, USA).

[1.3. Décomposition de la litiere

A l'automne 2014, des feuilles de hétre ont été collectées a I'abscission sur le méme site
gu’en 1998. Les litieres ont ensuite été séchées a I'air libre jusqu’a masse constante et des lots
de 3g de feuilles séches ont été insérés dans des sacs a litiere (15x10cm) présentant un vide de
maille de 5mm. lls ont été immergés sur chaque site le 11 Décembre 2014 par Francois Guérold
et Philippe Wagner. Pour cela, ils ont été maintenus en place sur le fond du cours d’eau et fixés
a la rive des cours d’eau grace a un cable métallique plastifié sur lequel des blocs rocheux ont
été disposés (Figure 12). Aprés 200 jours d'immersion, 4 réplicats par site ont été prélevés,
placés dans des sachets zip-lock identifiés contenant de I'eau du site et transportés jusqu’au
laboratoire dans une glaciere par Alice Gossiaux, Philippe Wagner et moi-méme. Au laboratoire,
les feuilles ont été délicatement rincées avec I'eau du site afin d’en retirer les particules fines et
les invertébrés. Une fois nettoyées, les feuilles ont été séchées a l'air libre jusqu’a masse
constante puis pesées. Des aliquots ont ensuite été réduits en cendres au four a moufle (4h a
550°C) puis pesés afin pour d’obtenir les masses seches sans cendres (MSSC). Des échantillons

initiaux de litiere ont suivi le méme traitement dans le but de corriger la masse initiale.
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Figure 12 : Exemple de mise en place du dispositif de sacs GM.

[I.4. Données 1998-99 utilisées dans la présente étude

De I'étude réalisée par Dangles et al. (2004), nous avons utilisé : i) les variables physico-
chimiques mesurées mensuellement entre Décembre et Juin sur 'ensemble des cours d’eau et
i) les masses restantes aprés 200 jours. La comparaison a 15 années d’intervalle des données
physico-chimiques et de décomposition peuvent permettre de révéler d’éventuels changements
de la qualité physico-chimique en réponse a la diminution des dépdts acidifiants et, le cas
échéant, si ces changements se sont traduits par une modification du processus de

décomposition des litiéres, en 'occurrence ici la vitesse de décomposition de litieres de hétre.

[I.5. Détermination des taux de décomposition

Le calcul du taux de décomposition (k) a partir des masses séche sans cendres (MSSC
obtenues aprées avoir brulé les échantillons 4h a 550°C) des litieres est dérivé du modele

exponentiel selon la transformation logarithmique suivante (Brosed et al., 2016) :

mge Avec : m;: la masse séche initiale (MSSC en g); mf: la masse

k= —In (_) T restante (MSSC en g) et t : la durée d’exposition (j)
m; ' -

II.6. Analyse des données

L’évolution physico-chimique des différents sites a été évaluée en effectuant des tests de
Student (test t) de comparaison de moyennes pour chaque parametre entre les 2 périodes.
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Nous avons également effectué une analyse en composante principale (ACP) sur chaque
période. Pour se soustraire de la variabilité inhérente aux sites nous avons également effectué
une ACP intra-classe (wca : analyse normée centrée prenant en compte la variabilité globale et
non site par site) sur les deux périodes que nous avons complété par un test t sur les coordonnées

des points du plan de 'ACPuwca.

Les taux de décomposition a T200 entre les deux périodes ont été analysés par le test non
paramétrique de Mann-Whitney (test U). Une analyse similaire a été effectuée en séparant les
cours d’eau acidifiés et non-acidifiés par une ANOVA de Kruskal-Wallis suivi d’'un test post-hoc
de Dunn. Des corrélations de Spearman ont été utilisées pour étudier les relations entre les taux

de décomposition et les moyennes des principaux parametres chimiques.

Toutes les analyses ont été effectuées sur le logiciel R Studio (v 0.98.1091) (R

Development Core Team, 2015).

Ill. Résultats

[ll.1. Parametres physico-chimiques
[ll.1.a. Comparaison des moyennes

Les données moyennes des principaux parametres suivis en 1998-99 et 2014-15 ont été
rassemblées dans le Tableau 3 (Complément en Annexe 1) et leurs comparaisons ont été

représentées avec des graphiques biplots entre les deux périodes.

Nous observons des modifications marquées des caractéristiques physico-chimiques des
cours d’eau entre 1998-99 et 2014-15 (Tableau 4 et Figure 13). Ainsi, le pH des cours d’eau a
significativement augmenté de 0,35 unité (test t: p<0,0001) et TANC de 52 peq.L? (test t;
p<0,001).

Cette amélioration de la qualité des eaux s’accompagne d’une forte diminution des
concentrations en Al total (pres de 60% ; test t : p<0,001), I'Al représentant le principal facteur de

toxicité des eaux acides.

Si I'on considére, les principaux traceurs de dépdts atmosphériques S04 et NOs’, nous
observons également une diminution marquée des concentrations (test t ; p<0,001) qui semble

traduire une réduction des dépbts atmosphériques azotés et soufrés.

Enfin, bien que les concentrations moyennes en calcium et en magnésium aient diminué
dans certains cours d’eau, les différences entre les moyennes de tous les cours d’eau ne sont

pas significatives.
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Tableau 4 : Résultats et p-values des tests t non-appariés comparant les données physico-chimiques moyennes
entre les 2 périodes d'étude. p-value significatives en gras.

1998-1999 2014-2015
Parametres chimiques v p-value

oy. = Et. Moy. + Et.
pH 584 + 0,82 6,19 + 0,80 <0,001
Alcalinité (ueq.L™) 88 + 144 140 + 173  <0,001
Ca® (mg.LY 273 + 1,99 263 + 2,18 0,637
Mg®* (mg.LY) 1,16 + 0,98 1,03 + 0,97 0,184
NO;™ (mg.L™) 2,73 + 1,47 1,66 + 0,99 <0,001
SO,” (mg.LY 534 + 2,76 3,76 + 2,08 <0001
Al (ug.L™) 254 + 219 106 + 80 <0,001

ll1.1.b. Analyses en composante principale

Les ACP réalisées sur les paramétres physico-chimiques des sites a chaque période
(Figure 14), apparaissent tres semblables, montrant que les parametres physico-chimiques
permettant de discriminer les sites sont sensiblement identiques en 1998-99 et 2014-15. Les
parameétres expliquent pour chaque année respectivement 84,17% et 80,06% de la variabilité
Ainsi, quelle que soit la période considérée, I'axe F1 traduit un gradient d’acidification (pH, ANC)
et de minéralisation (Ca?*, Mg?*) correspondant a 57,61% de la variabilité pour les données de
1998-99 et 62,20% pour 2014-15. L’axe F2 est plutét défini par les concentrations en NOs™ et
S04% et explique 26,56% de la variabilité pour les données de 1998-99 et 17,86% pour 2014-15.
Nous remarquons également que les sites drainant un substratum granitique (en bleu) se
distinguent des sites drainant un substratum gréseux (en vert), ces derniers étant caractérisés
par des concentrations en NOs", SO4?" et Al plus élevées. Enfin, les sites proches de la neutralité
qui sont considérés comme étant des sites de référence (LM2, LM3, LM4, PL, TR sur grés et ME,
VO, TI sur granite) se distinguent des sites qui présentent des problemes d’acidification (teinte
claire).

Bien que les représentations dans le premier plan factoriel soient trés semblables pour les
deux périodes, nous remarquons qu'en 2014-15, les sites sont plus rapprochés sur I'axe F2
(moins visible sur I'axe F1) traduisant une évolution notable des paramétres physico-chimiques.
Finalement, 'ACP intra classe (Figure 15) réalisée sur les données physico-chimiques de
chacune des 2 périodes, montre significativement une séparation des 2 périodes sur chaque axe

(Tableau 5) et donc une amélioration sensible de la qualité des eaux.
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Figure 14 : Analyse en composante principale effectuée sur les données de 1998-99 (A) et de 2014-15 (B). Les
sites sur substratum granitique sont représentés en bleu et les sites sur substratum gréseux en vert. La teinte
foncée de chaque couleur correspond aux sites acidifiés en 1998-99 et la teinte claire aux sites non acidifiés en
1998-99.
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Figure 15 : Analyse en composante principale intra-classe effectuée sur les données regroupées de 1998-99
(représentées en vert) et 2014-15 (en bleu).

Tableau 5 : Tests t comparant les coordonnées sur les axes F1 et F2 de I'ACP en analyse intra-classe effectuée
sur les données physico-chimiques des deux périodes. p-value significatives en gras.

Coordonnées axe 1998-1999 2014-2015 Testt
ACP weca Moyenne + Ecart-type Moyenne * Ecart-type

Axe F1 0,63 + 0,85 -0,71 + 0,62 < 0,001

Axe F2 0,13 + 0,39 -0,15 + 0,72 < 0,001
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[1l.2. Décomposition des litieres

La Figure 16 qui présente les taux de décomposition en 2014-15 en fonction de ceux
observés en 1998-99, montre une augmentation générale des taux de décomposition pour la

plupart des cours d’eau acidifiés (Test de Mann-Whitney-Wilcoxon, p-value <0,001).

Une ANOVA de Kruskal-Wallis réalisée sur les taux de décomposition observés dans les
cours d’eau acidifiés et non acidifiéss en 1998-99 et 2014-15 montrent des différences
significatives (K=24,83 ; p<0,0001). Les tests post-hoc de Dun indiquent que les taux de
décomposition dans les cours d’eau acides sont significativement inférieurs a ceux observés dans
les cours d’eau non acidifiés que ce soit en 1998-99 (p<0,0001) ou en 2014-15 (p<0,012) (Figure
17). D’autre part, les taux de décomposition mesurés dans les cours d’eau acides en 1998-99
sont significativement inférieurs a ceux observés dans les mémes cours d’eau en 2014-15
(p<0,045) alors qu’aucune différence significative n’est observée entre les taux de décomposition
dans les cours d’eau non acides en 1998-99 et en 2014-15 (p=0,939).

Bien que I'on observe une amélioration de la qualité des eaux des ruisseaux acidifiés en
1998-99, qui semble se traduire par une augmentation des taux de décomposition, il existe
toujours en 2014-15 des relations significatives entre les taux de décomposition et les principales
variables physico-chimiques que sont le pH, ’ANC et les concentrations en Al, Ca et Mg (Tableau
6).
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Figure 16 : Comparaison des taux de décomposition entre les données de 1998-99 et 2014-15. Les sites sur
granite sont représentés en bleu et les sites sur grés en vert. Les ronds pleins de chaque couleur correspondent
aux sites acides en 1998-99 (pH entre 0 et 6,5 unités pH) et les ronds vides aux sites proches de la neutralité
en1998-99 (supérieurs a 6,5 unités pH).
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Figure 17 : Box-plot (médiane, 1¢" et 3i¢me quartiles) des taux de décomposition dans les cours d’eau acides
(AC) et non acides (NAC) en 1998-99 et 2014-15. Les moyennes sont figurées par des losanges noirs. Des
lettrines différentes indiquent des différences significatives (ANOVA de Kruskal-Wallis et test post-hoc de Dunn).
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Tableau 6 : Tableau des corrélations de Spearman (les valeurs de rho et la significativité y sont reportés) entre
les taux de décomposition de la litiere et les parameétres chimiques des années correspondantes. p-value
significatives en gras.

Taux de décomposition

de lalitiere

Paramétres chimiques

Années Années

1998-99 2014-15
pH 0,696 0,601
Alcalinité (peq.L™) 0,662 0,601
Ca® (mg.LY 0,681 0,480
Mg*" (mg.L") 0,689 0,497
NOj3 (mg.L™) 0,063 0,361
S0,% (mg.LY 0,244 -0,070
Al (ug.L ™ -0,800 -0,403

IV. Discussion

A T'instar de nombreuses régions en Europe et en Amérique du Nord (Stoddard et al.,
1999 ; Skjelkvale et al., 2005) il apparait clairement que les cours d’eau de téte de bassin versant
acidifiés des Vosges sont dans une phase de restauration spontanée et progressive de leur
qualité physico-chimique suite a la diminution des dépbts acidifiants observée en Europe
(Waldner et al., 2014). Ces résultats confirment également les travaux d’Angéli et al. (2009) dans
lesquels les auteurs avaient démontré une diminution générale des concentrations en sulfates
dans les cours d’eau vosgiens, diminution plus marquée dans les cours d’eau sur granite que sur
gres. Cette diminution s’accompagnait généralement d’'une décroissance des concentrations en
calcium et magnésium, décroissance que nous n'observons pas dans la présente étude a
'exception de quelques ruisseaux. Les auteurs avaient également noté une diminution des

concentrations en aluminium et dans une moindre mesure des nitrates.

Dans la présente étude, nous observons une amélioration générale du pH et de l'alcalinité
indépendamment du substratum géologique et confirmons que la diminution des concentrations
en sulfates et en aluminium se poursuit dans tous les ruisseaux. Toutefois, bien que les cours
d’eau se restaurent, ces derniers n'ont pas encore retrouvé les caractéristiques chimiques de
cours d’eau non acidifiés, montrant que la restauration spontanée demeure un processus qui
nécessitera encore beaucoup de temps. Nous assistons désormais également a une diminution
trés marquée des concentrations en nitrates dans ces cours d'eau. Une diminution des

concentrations en nitrates a déja été rapportée par Evans et al. (2001) qui ont observé cette
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méme tendance au nord et au centre de 'Europe, Scandinavie, République Tchéque, Slovaquie
et Allemagne) alors qu’une augmentation était observée dans les iles britanniques et en Italie.
Plus récemment, dans une étude concernant 110 cours d’eau allemands de montagne, Musolff
et al. (2017) ont montré une diminution globale des concentrations en NO3z™ au cours des 20
dernieres années. Le premier élément pouvant expliquer cette diminution des concentrations en
nitrates dans les eaux courantes est la conséquence des politiques de réductions des émissions
(Figure 10) qui ont abouti & une diminution des dépodts atmosphériques azotés au cours des
derniéres décennies. Ce phénomeéne pourrait également s’expliquer et se trouver accentué dans
les zones présentant un fort couvert forestier (Cooper & Cooke, 1984) ou les processus de
dénitrification sont les plus actifs. Musolff et al. (2017) mettent également en avant que suite a
cette diminution en NOg', les concentrations retrouvées ne permettent plus l'inhibition suffisante
de la réduction de I'Ag(lll), entrainant une augmentation d’argent dissous dans I'eau. Cette
augmentation d’Ag dissous aurait pour résultat I'adsorption de divers composés tels que le
carbone organique dissous et le PO4* expliquant 'augmentation de la concentration de ces

composées dans les eaux de surfaces retrouvées par Musolff et al. (2017).

Cette diminution générale et souvent importante des concentrations en nitrates se traduit
par une (hyper) oligotrophisation des cours d’eau. Certains ruisseaux vosgiens affichent
désormais des concentrations en nitrates bien inférieures a 1mg.L* (226ug.L* de N-NOs3°), ce qui
pourrait hypothéquer une restauration biologique de ces écosystémes en limitant l'azote
disponible. Dans un contexte de réchauffement global, le prélevement d’éléments essentiels
tendrait a augmenter en maximisant I'activité des microorganismes ce qui aboutirait in fine a une
diminution des concentrations dans les eaux de surfaces (Demars et al., 2011) ainsi qu’a des
phénomenes de prolifération bactérienne pouvant entrainer des conséquences lourdes pour les
écosystemes ainsi que pour ’lHomme (exemple a 'aval des tétes de bassin versant avec les

« blooms » de cyanobactéries observés en milieu lentique : Paerl & Paul, 2012).

La restauration des conditions physico-chimiques des ruisseaux s’accompagne d’une
augmentation des taux de décomposition dans les cours d’eau qui étaient acidifies en 1998-99
ou l'on observe désormais des taux de décomposition jusqu’a 3 fois supérieurs. Jenkins,
Woodward & Hildrew (2013) ont observe, grace a une expérimentation sur la décomposition
cellulolytique de bandes de coton sur des mémes sites a 30 années d’intervalle, une perte de
résistance a I'étirement de bandes de cotons ayant séjourné 49 jours en période hivernale dans
31 cours d’eau de la forét d’Ashdown (au sud de I'’Angleterre). lls ont mis en évidence une
augmentation du pH (0,7 unité) ainsi qu’'une décomposition du coton 18,1% plus rapide en 2011-
12 qu'en 1978-79. Toutefois les auteurs ont observé le maintien d’'une relation forte entre
décomposition et pH des cours d’eau. Cependant, comme les auteurs le précisent, 'utilisation de

bandes de cotons ne permettant pas facilement la colonisation par les macroinvertébres, la
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décomposition du coton est donc principalement assurée par des décomposeurs microbiens.
Dans I'étude que nous avons réalisée, la décomposition concerne un substrat plus complexe que
la cellulose et le dispositif utilisé (grosse maille) permet d’étudier I'activité des communautés

microbiennes associée a celle des communautés d’invertébrés déchiqueteurs.

L’augmentation de la vitesse de dégradation des litieres de hétre dans les cours d’eau
vosgiens semble corrélée a une restauration progressive des caractéristiques physico-chimiques
des sites vosgiens. La diminution des concentrations en Al représente un facteur important, de
nombreuses études ayant démontré des effets directs de I'aluminium sur un grand nombre
d’especes aquatiques mais également des effets indirects résultant de cette toxicité. C’est le cas
par exemple pour un déchiqueteur tel que G. Fossarum (Felten & Guérold, 2001, 2004 ; Felten,
Baudoin & Guérold, 2006) dont I'exposition in situ a des concentrations élevées (>200 ug.L?) se
traduit & court terme par un taux de mortalité élevé induit par un dysfonctionnement de la
régulation ionique. De la méme fagon, Baudoin et al. (2008) ont montré un appauvrissement
marqué des communautés d’hyphomycétes aquatiques en fonction d’'un gradient croissant de
concentration en Al et finalement une relation négative entre taux de décomposition et Al. Clivot
et al. (2013, 2014 a) se sont intéressés a I'impact de I'Al sur les communautés fongiques et ont
observé un effet de I'acidification et des concentrations en Al sur la diminution des taux de
décomposition et 'augmentation de I'activité de I'acide phosphatase. Des valeurs faibles de pH
associées a des concentrations élevées en Al dans les cours d’eau acidifiés limitent également
le développement de la biomasse fongique, toutes ces conditions entrainant une diminution des
taux de décomposition. Ces résultats corroborent la prise en considération de I'aluminium comme
un cofacteur de toxicité qui vient s’ajouter a la pression exercée par I'acidification, ainsi que nos
projections dans un contexte de récupération de l'acidification avec des concentrations en

aluminium décroissantes.

Méme s'il n'a pas été suivi durant cette étude, nous pouvons nous interroger de la
conséqguence de cette récupération sur les concentrations en phosphore. Dans une autre étude,
réalisée en laboratoire cette fois, Clivot et al. (2014) ont mis en évidence expérimentalement une
annulation des effets déléteres causés par de fortes concentrations en aluminium par des ajouts
de NaH2POu4 lors de la décomposition des litieres. Les plus forts ajouts (1000ug P.LY), en plus
d’une amélioration des taux de décomposition, permettaient une meilleure immobilisation du P
(indépendamment des concentrations en Al) dans les litieres ainsi qu’'un meilleur développement
fongique. Méme si de telles concentrations en P n’existent pas dans les tétes de bassin
vosgiennes et demeurent rares, y compris en contexte agricole, dans d’autres systémes, cette
expérimentation en batch conduite en microcosmes apporte des éléments permettant d’envisager
les conséquences de la restauration des cours d’eau sur la disponibilité en PO4*. L'activité
enzymatique potentielle élevée de la phosphatase acide avec les plus fortes concentrations en
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Al se retrouvait jusqu’a 20 fois inférieures en conditions fortement enrichies en P laissant penser
a une levée de carence en P, permettant aux hyphomyceétes de contenter leurs besoins. Sachant
que sous différentes formes, I’Al peut immobiliser le PO4* (Kopacek et al., 2000 ; Simon, Simon
& Benfield, 2009 ; Clivot et al., 2013), nous pourrions nous attendre & une augmentation des
concentrations en PO43 disponible liée a une diminution des concentrations en Al. Une
augmentation des concentrations en PO43% disponible couplée a une diminution des
concentrations en NOs™ de maniére concomitante a une augmentation du pH, pourrait modifier
les ratios stoechiométriques des éléments disponibles (ratios N/P dans la colonne d’eau). Cela
pourrait influencer ou initier une modification des communautés en présence (Rosemond et al.,
2001 ; Del Arco et al., 2015). Woodward et al. (2012), dans leur étude menée sur 100 cours d’eau
européens, ont mis en évidence une relation unimodale entre les taux de décomposition de
litieres (chéne et aulne) et les concentrations en azote inorganique dissous (DIN) et les
concentrations en phosphore réactif soluble (SRP). lls ont mis en évidence des taux de
décomposition a l'optimum de cette courbe et des diminutions trés fortes des taux de
décomposition aux deux extrémes du gradient, 'un correspondant a un écosystéme subissant
une forte limitation en nutriment et, a son opposé, un écosysteme dystrophe avec de fortes
concentrations en DIN et SRP. Dans les systemes suivis durant notre expérimentation, les
concentrations en azote diminuent et les taux de décomposition augmentent. Une persistance de
la diminution des concentrations en azote dans la colonne d’eau pourrait entrainer, a terme, une
diminution des taux de décomposition et hypothéquer les bénéfices de la récupération de

I’acidification dans les cours d’eau de téte de bassin versant.

Malgré la restauration physico-chimique constatée des cours d’eau de téte de bassin
versant et de son effet positif sur un processus fonctionnel, nous pouvons donc nous interroger
sur les effets @ moyen terme d’une diminution marquée en azote sur les processus fonctionnels
ainsi que sur la réponse des communautés macro-benthiques. Pour exemple, une modification
partielle du cycle de vie de 'éphéméroptére Baetis rhodani (bivoltin avec une cohorte d’hiver et
d’été en contexte proche de la neutralité a légerement acides alors qu’en contexte acidifié, la
génération d’hiver était fortement réduite voir absente) a été mise en évidence par Tixier, Felten
& Guerold (2009) dans des cours d’eau acidifiés. Baldy et al. (2007), dans leur étude de la
décomposition des litieres dans des cours d’eau de divers statuts trophiques, ont observé de
faibles densités de déchiqueteurs dans les milieux oligotrophes ainsi que des changements de
dominance des taxa. Cette modification partielle du cycle de vie dans un contexte d’acidification
des eaux de surfaces chez une espéce ainsi que la diminution des nombres des taxa observes,
la modification des communautés benthiques en contexte d’acidification (Dangles & Guérold,
1999 ; Guerold et al., 2000 ; Lepori et al., 2003) et d’'une autre part, dans un contexte non-acidifié,

les faibles densités de certains taxa dans des contextes de faibles statuts trophiques nous améne
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a penser que malgré la restauration physico-chimique constatée (comme observé par Malcolm
et al.,, 2014 b), la diminution des concentrations en nitrates pourraient compromettre la

pérennisation de cette restauration.
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Partie 2. Effets de la disponibilité en azote et phosphore sur le processus de
décomposition de la litiére dans les cours d’eau de téte de bassin versant

(Nord-est, France).

l. Introduction.

Les ruisseaux de téte de bassin qui correspondent souvent a des cours d’eau d’ordre 1 et
2 (Strahler, 1957) peuvent représenter jusqu’a 80% du réseau hydrographique (Schumm, 1956).
Ces ruisseaux sont, pour partie, généralement situés dans des zones de reliefs boisés, peu
propices aux potentielles activités humaines intensives. Mais on en observe toute une diversité
avec des couverts et reliefs variés. Sous une impulsion du Conseil Européen (Council of the
European Union, 2001) ainsi qu'une problématique croissante sur les territoires, les études
portées sur les ruisseaux de tétes de bassin versant ont été orientées sur la problématique
majeure de I'acidification di aux oxydes d’azote (NOx) et au dioxyde de souffre (SO2) (Dangles
& Guérold, 2000 ; Guérold et al., 2000 ; Dangles et al., 2004 ; Cornut et al., 2012 ; Clivot et al.,
2014 a b) et ce spécialement dans les zones forestiéres (Confer Chapitre 2-Partie 1) relativement
épargnées par les pressions anthropiques. Néanmoins, la vision des ruisseaux de téte de bassin
versant correspondant a des zones forestiéres nous semble se focaliser sur un échantillonnage
restreint de la totalité des ruisseaux de téte de bassin versant. En effet, les cours d’eau de téte
de bassin versant situés en zone de plaine subissent directement les conséquences de
I'agriculture intensive et ont suscité I'intérét de nombreuses études a ce sujet (par exemple :
Knox, 1977 ; Karr & Dudley, 1981). Ces cours d’eau sont des candidats intéressants pour étudier
I'impact des activités agricoles sur la qualité physico-chimigue des eaux de surface ainsi que ses
effets sur les processus fonctionnels. lls possedent souvent des chimies particulierement
dégradées (Le Bihan, 2009) et font partie des écosystemes qui ont subi le plus d’altérations de
leur hydromorphologie au cours des derniéres décennies (recalibrage, rectification, busage, etc. ;
Le Bihan, 2009).

De par leur position en extréme amont, les ruisseaux de téte de bassin versant assurent
(quand ils sont épargnés par des perturbations anthropiques) des fonctions importantes pouvant
conditionner le fonctionnement des masses d’eau situées a I'aval. En particulier, ces ruisseaux
constituent des axes de transport d’énergie de 'amont vers I'aval et assument notamment le role
de dégrader la matiere organique particulaire détritiqgue (feuilles mortes, bois mort, etc.) qui entre
en grande quantité dans les parties forestieres de ces cours d’eau ou par des transferts latéraux
(Vannote et al., 1980). Possédant naturellement de nombreuses zones de rétention de la matiere
organique (méandres, embécles, sédiments minéraux, etc.) lorsqu’ils ne sont pas dégradés (par

exemple, par les traces de traversées de bétail ou de matériel agricole lourd), ces écosystemes
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sont capables de gérer des quantités importantes de nutriments et de carbone organique dissout
(Ensign & Doyle, 2006) que ce soit par intégration au cycle biogéochimique local ou par transport
vers les masses d’eau aval. lls assurent donc différents services écosystémiques essentiels, de
régulations, socioculturels et principalement de soutien. Pour finir, ces milieux servent également
de zone refuge pour de nombreuses especes animales et végétales (Meyer et al., 2007). Compte
tenu des multiples altérations qu’ils subissent, il apparait désormais nécessaire d’évaluer
« I'intégrité biologique » (sensu Karr, 1991) des ruisseaux de téte de bassin versant, dans un
objectif premier, de restauration et de préservation des systemes, puis potentiellement, par la
suite, mettre en place des plans de conservation des systemes pour détecter et prévenir de
futures perturbations dans les systemes amont avant qu’elles ne se complexifient et n’affectent

négativement les systémes en aval.

Au niveau de leur fonctionnement, les ruisseaux de tétes de bassin versant sont
généralement considérés comme des systemes hétérotrophes, dont le fonctionnement est
principalement basé sur la décomposition de matiere organique morte allochtone comme source
d’énergie a la base des réseaux trophiques (Minshall, 1967 ; Fisher & Likens, 1973 ; Cummins,
1974). Ces apports de matiére détritique particulaire proviennent majoritairement de zones
forestiéres, ou a minima, de la végétation riparienne. L’ouverture de la canopée, en augmentant
la luminosité pergue par les cours d’eaux (pouvant supplanter, ponctuellement et localement, les
détritus comme source principale d’énergie dans I'écosystéme par les producteurs primaires
transformant I'énergie lumineuse en composés carbonés via la photosynthése ), influence
fortement le processus de décomposition (Lagrue et al., 2011). En plus des apports de matiere
organique particulaire, les sols des bassins versants sont susceptibles d’apporter aux ruisseaux
des quantités importantes de Matiéres Organiques Dissoutes Utilisables (UDOM) (Minster &
Chrost, 1990), a la base du développement de nombreux microorganismes hétérotrophes. Malgré
ces apports plus ou moins réguliers, les détritus restent de qualité médiocre (Moore et al., 2004).
De plus, en raison des flux d’eau importants, les détritus particulaires ainsi que les matiéres
dissoutes sont rapidement transportés vers l'aval. Dans le cas de systemes dégradés les
processus écologiques sont susceptibles d’étre limités par les nutriments de maniere récurrente
(Newbold et al., 1981).

Dans certains ruisseaux de téte de bassin versant, néanmoins, les quantités de nutriments
(par exemple, sous forme de NOz™ et PO4%) peuvent étre importantes, notamment dans le cas ou
des activités agricoles intensives sont réalisées a I'échelle du bassin versant (Zhou et al., 2016).
En effet, 'occupation du sol est un parameétre important pour expliquer I'état trophique des eaux,
et qui est de plus en plus intégré (développement d’indices spécifiques tel que le « Riparian
disturbance index » utilisé par Pan et al. en 2004) pour I'étude de la qualité des eaux de surfaces

(Giri & Qiu, 2016 ; Vrebos, Beauchard & Meire, 2017). Le travail mécanique des sols (destruction
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de sa faune, semelle de labour, etc.) couplé a I'épandage d’intrants tels que les engrais et les
substances phytosanitaires sont susceptibles d’induire d'importantes modifications structurelles
et fonctionnelles du sol. Le lessivage et/ou la percolation des précipitations aboutira au transport
de matieres organiques et inorganiques dissoutes, des eaux de surfaces jusqu’aux aquiferes.
L’activité agricole intensive est a I'origine notamment d’'une augmentation des concentrations de
certains éléments chimiques dans les eaux comme l'azote et le phosphore (Powers, Tank &
Robertson, 2015 ; Johnson, Tank & Arango, 2009 ; Zhou et al., 2016). Un risque potentiel
supplémentaire concerne également le transport de produits toxiques (fongicides, insecticides,
métaux lourds, etc.) lors de périodes de fort lessivage des sols, arrivant en supplément des
éléments essentiels que sont I'azote et le phosphore. Ces composés pourraient avoir des
conséquences délétéres sur les écosystemes ainsi que sur les processus fonctionnels (Brosed
et al., 2016). lls pourront également se retrouver immobilisés et stockés durant des périodes plus
ou moins longues dans les sédiments, eaux plus profondes ou interstitielles, pouvant ainsi
affecter périodiguement et durablement les écosystémes aquatiques plusieurs années voire
dizaines d’années aprés leur épandage, avec des conséquences difficilement prédictibles sur les
communautés aquatiques (Zubrod et al., 2014, 2015 a b, 2017 a b). Il est a noter que
I'intensification actuelle (augmentation des surfaces, de l'utilisation de produits phytosanitaire,

etc.) des pratiques agricoles ne fait qu’augmenter ces effets (Allan et al., 2015).

En raison de la complexité et de la diversité des mélanges de composés potentiellement
toxiques retrouvés dans ces milieux, une approche pour prendre en considération les activités
agricoles dans leur globalité consiste a considérer I'occupation du sol des bassins versants a plus
ou moins grande échelle comme indicateur de stress. Pan et al. (2004) ont mis en évidence
I'influence d’'un gradient d’activité agricole dans la variabilité des assemblages d’espéces de
diatomées observées et plus significativement a I'échelle du ruisseau dans une zone tampon de
10 a 30m. Young & Collier (2009) et Uriarte et al. (2011) ont mis en évidence le fort impact de
I'occupation du sol sur la qualité des eaux de surfaces (respectivement en Nouvelle-Zélande et a
Puerto Rico) mais également plus localement (Muscutt et al., 1993 et Chapman, 1996). Emilson
et al. (2016) ont mis en évidence une perturbation de diverses activités enzymatiques des
communautés microbiennes ainsi qu’'une modification de I'abondance des taxa fongiques en
présence d’activité anthropique (agriculture, zones de sylviculture, de brdlis, industrielles et

industrielles urbanisées).

Afin d’évaluer l'impact de I'occupation des sols sur le fonctionnement des cours d’eau de
téte de bassin versant, I'étude de la décomposition des litieres apparait comme un outil
intégrateur particulierement pertinent (Gessner & Chauvet, 2002). La décomposition est définie
par Sinsabaugh, Antibus & Linkins en 1991, comme « La conséquence de la croissance et de la

succession de communautés microbiologiques ». L’'impact des détritivores macroinvertébrés,
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n’est qu’'une conséquence de cette croissance premiére de communautés microbiennes, stockant
des nutriments et en conséquence, améliorant la qualité de la ressource (Cheever, Kratzer &
Webster, 2012). En utilisant des sacs fines mailles (FM) lors d’expérimentation de décomposition,
nous pouvons exclure les macroinvertébrés et obtenir des données focalisées sur la
décomposition microbienne (Gessner & Chauvet, 1994) contrairement aux sacs “grosses mailles”
(GM) (utilisées dans le Chapitre 2-Patrtie I).

En plus du transfert de la matiere organique détritique, I'étude des processus d’acquisition
de nutriments au travers de I'étude d’activités enzymatiques microbiennes pourrait s’avérer étre
un indicateur trés complémentaire de la décomposition microbienne. Les premiéres études, sur
les activités enzymatiques microbienne dans les sols, ont débuté a la fin du XIX®™¢ siécle mais
ces derniéres ne sont devenu un sujet d’intérét en recherche qu’a partir de la fin des années 1950
(Confer Sinsabaugh et al., 1991), et il a fallu attendre les années 90, plus précisément Chrost et
collaborateurs en 1990 et 1991, pour observer un intérét croissant de I'étude des activités
enzymatiques dans les systemes aquatiques. Chrost et son équipe y développent et utilisent le
terme d’« enzymes extracellulaire », « ectoenzyme », ou encore « exoenzyme » avec la définition
suivante : « Toute enzyme qui est sécrétée et traverse de maniere active la membrane
cytoplasmique et qui est associée avec son producteur ». Selon la définition de Sinsabaugh et al.
(1991), cette activité enzymatique agit comme « un agent de contréle microbien pour le processus
de décomposition » et suit les variations spatiotemporelles du systeme (Romani & Sabater,
2001). Le suivi de ces activités a par exemple permis de mettre en évidence des carences en
éléments minéraux, en particulier des déficits marqués en phosphore dans la matiére détritique
apparaissant dans le cas de 'acidification des eaux de surface (Clivot et al., 2013 b, 2014 a). En
effet, dans I'étude de Clivot et al. (2014 a), I'activité phosphatase s’est avérée étre négativement
corrélée a plusieurs parametres physico-chimiques dont le phosphore. Etudier les activités
enzymatiques récupératrices du carbone (C), de I'azote (N), et du phosphore (P) ainsi que les
ratios enzymatiques dans un contexte de décomposition de la litiere (Sinsabaugh, Hill & Follstad
Shah, 2009) pourrait ainsi potentiellement nous permettre d’évaluer la nature et l'intensité des
éventuelles limitations des processus de décomposition par la disponibilité en nutriments

(limitants ou en exces).

L’objectif de cette étude était ainsi d’étudier I'effet de 'occupation des sols a I'échelle des
bassins versants sur le fonctionnement des ruisseaux de téte de bassin versant. Pour cela, 27
sites ont été sélectionnés a 'aide d’approches cartographiques en SIG (Systéme d’Information
Géographique), formant un panel de cours d’eau correspondant a un gradient de disponibilité en
éléments chimiques (Spitoni, 2012). Le fonctionnement des cours d’eau a été évalué par I'étude
combinée des taux de décomposition microbienne de litieres, des niveaux d’activités

enzymatiques des décomposeurs microbiens, et des niveaux d’azote et de phosphore dans les
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eaux de surface et les litieres. Nous nous attendions a observer (comme observé par Woodward
et al., 2012) une stimulation de la décomposition microbienne jusqu’a atteindre un maximum, puis
une décroissance pour les valeurs les plus élevées, en fonction de la disponibilité en azote et en
phosphore dans les cours d’eau. Nous souhaitions tester dans ce chapitre les hypotheses
suivantes : 1) des mesures d’activités enzymatiques et de concentrations en nutriments dans les
litieres nous indiqueront les types et niveaux de limitation minérale (azote ou phosphore) du
processus de décomposition et 2) le comparatif décomposition/activité enzymatique nous
permettra de valider les activités enzymatiques comme un indicateur fiable et pertinent des

niveaux de limitations nutritives dans les cours d’eau de téte de bassin versant.

Il. Matériel et méthodes.

[1.1. Sélection des Sites/Bassins versant.
Il.1.a. Sélection géographique.

Les délimitations géographiques de la région Lorraine ont été récupérées via la base de
données GEOFLA® (échelle 1:1000000; 2013; “Institut Géographique National”’, IGN). En y
intégrant des informations de données hydrographiques, BDTopo® (ruisseaux d’ordre 1 et 2,
échelle 1:10000; 2008;IGN) et SYRAH-CE (échelle 1:10000; 2012; « Institut national de
Recherche en Sciences et Technologies pour 'Environnement et I'Agriculture », IRSTEA), 1540
bassins versants ont pu étre délimités sur le secteur. Afin de ne conserver que les petits cours
d’eau de téte de bassin versant, 656 (42% de I'ensemble des bassins versants de Lorraine)
bassins versants d’une surface comprise entre 5-20kmz ont été sélectionnés. Ce nombre a encore
été réduit a 315 bassins versants en supprimant les bassins versants présentant des masses

d’eau lentiques sur le linéaire des cours d’eau.

Pour obtenir des sites représentatifs, nous avons trié et sélectionné les sites en utilisant
CORINE Land Cover 2006 (CLCO06) (échelle 1:100000; “Commissariat Général du
Développement Durable”, CGDD; “Service de I'Observation et des Statistiques”, SOeS 2009)
(Desjardins & Cavayas, 1991) et le « Registre Parcellaire Graphique » (RPG) 2012, niveau 3
(échelle 1:1000 a 1:5000, “Agence de Services et de Paiements”’, ASP and “Ministére de
I'’Agriculture et de la Péche”). Le gradient d’occupation du sol a été divisé en six catégories :
Foréts, Milieux arbustifs-herbacés, Prairies, Zones agricoles hétérogénes, Terres arables et
cultures permanentes ainsi que Zones urbanisées similairement a I'étude de Young & Collier
(2009).

Toutes les analyses ont été effectuées avec le logiciel ArcGIS (v.10) (Esri France, 2013)

et l'outil “Spatial Analyst” par Marie Spitoni (Spitoni, 2012). Ce travail, complété par une
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reconnaissance de terrain, a permis in fine, de sélectionner 32 bassins versants d’intérét,
proposant un gradient d’occupation des sols depuis des bassins versants 100% forestiers a des

bassins versants fortement dominés par de I'agriculture intensive (Fouillet, 2014).

[I.1.b. Sélection chimique.

Une fois le tri et la sélection des 32 bassins versants effectués, nous avons procédé a des
mesures des parametres physico-chimiques des eaux le long du gradient d’occupation des sols.
Des échantillons de 500ml pour chaque site ont été collectés, conservés au noir a 4°C de retour
au laboratoire et analysés dans les 48h. Les paramétres mesurés incluent le pH, la conductivité
a 25°C ainsi que les concentrations en phosphates (PO4*), nitrates (NO3), nitrites (NO2),
ammonium (NH4*) et sulfates (SO4%). L’alcalinité (Titre Alcalimétrique Complet, TAC) a été
quantifiée & TO et apres 7 jours, pour chaque échantillon. La conductivité et le pH ont été mesurés
avec un conductiméetre Metrohm Herisau E518 (Herisau, Suisse) a 25°C et un pH-metre
microprocesseur (pH 3000, WTW), respectivement. Les concentrations en NO3s et NO2™ ont été
déterminées par chromatographie ionique (Dionex 4500i, colonne AS4ASC; Dionex, Sunnyvale,
CA), tandis que celles en NH4* et PO4% ont été mesurées par colorimétrie aprés digestion alcaline
persulfate (exemple pour le phosphore: Danger et al., 2007). Les concentrations en O2 et le
pourcentage de saturation ont été mesurées in situ avec une sonde oxygéne portable (Oxi 330i
handheld meter; WTW, Weilheim, Germany).

Les ions chlorures (CI), calcium (Ca?*), magnésium (Mg?*), sodium (Na*) et potassium
(K*) ainsi que et la concentration en fer Il et 11l (Fe?* et Fe3*) a TO ont également été suivis en
amont pour valider le choix des sites (Fouillet, 2014). Sur les 32 sites présélectionnés, 5 sites ont
été éliminés (vandalisme, cours d’eau intermittent avec une rupture d’écoulement précoce ainsi
gu’une pollution saline de 0,6 a 2g.L™* sur la période de déploiement, pour I'un d’entre eux), nous
offrant donc 27 bassins versants pour I'étude expérimentale (Figure 18 et Annexe 2), ces bassins

versants formant un gradient d’'occupation du sol marqué (Figure 19).

I.2. Chimie de ’eau et analyse de températures.

Les analyses physico-chimiques ont été effectuées tout au long de I'expérimentation (& TO
puis apres 7, 14, 21, 28, 42 et 56 jours) de décomposition des litieres (Tableau 7). Les
températures ont été enregistrées en continu avec une sonde HOBO®, placée en amont de

chaque site avec une mesure toutes les 30 minutes, durant toute I'expérimentation.
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Figure 18 : Location des sites étudiés en Lorraine, Nord-Est de la France. Le gradient coloré va des plus faibles
aux plus fortes concentrations des concentrations moyennes en Nitrates mesurées sur les sites durant
I'expérimentation.
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Figure 19 : Occupation des sols des sites par les 6 items identifiés (Foréts, Milieux arbustifs-herbacés, Prairies, Zones agricoles h

arables-cultures permanentes et Zones urbanisés).
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cours d’eau de téte de bassin versant des Vosges (Nord-Est, France)

I1.3. Expérimentation de la décomposition des litiéres de feuilles.
II.3.a. Collecte des litieres et protocole expérimental.

Les feuilles d’aulne (Alnus glutinosa) ont été collectées sur un méme site par Fanny Colas,
a I'aide d’un filet tendu a environ 1m au-dessus du sol, a I'abscission durant 'automne 2013. Elles
ont été séchées a l'air jusqu’a masse constante puis conditionnées en sacs fines mailles (0,5mm)
contenant 4g (£0.5%) de feuilles dont les pétioles ont été retirés. Les sacs a litiere ont été placés
sur chaque station début mars 2014 par Maxime Fouillet et Julien Cornut, avec 4 réplicas de 2
sacs par site et installés sur quatre radiers de la station, ou alors espacés de plusieurs metres
lorsque seul un faciés d’écoulement lentique était observé (Fouillet, 2014). lls ont été récupérés

apres 21 et 42 jours.

[1.3.b. Décomposition de la litiere.

Aprés 21 et 42 jours d'immersion, les sacs fines mailles ont été rapportés au laboratoire et
délicatement lavés avec I'eau du site pour retirer le matériel exogéne. Trois lots de cinq disques
de feuilles (d 16mm) ont été coupés a 'emporte-piéce dans les feuilles et stockés a -18°C. Des
échantillons pré-expérimentation (TO) et le reste des sacs FM ont été séchés a I'étuve durant 72h
a 65°C, puis réduis en cendre durant 4h a 550°C pour déterminer les masses seches sans cendre
(MSSC). Les taux de décomposition (k en jour! que nous avons par la suite corrigés en fonction
des températures en degrés.jour!) des sacs FM, ont été déterminés a l'aide d’'un modéle
exponentiel (Gessner & Chauvet, 1994) :

Avec: mt=masse autempst (g) ; mo = masse initiale (g) ;

mt = mo X e ¥t

k = taux de décomposition (jour?) ; t = temps (jour)

II.4. Contenu en Carbone, Azote et Phosphore.

Les contenus en Carbone, Azote et Phosphore (CNP) des litieres ont été mesurés en
utilisant cing disques de feuilles prélevés sur cing feuilles distinctes de chaque sac a litiere. Les
disques ont été séchés dans une étuve a 105°C durant 24h puis finement broyés. Le contenu en
C et N a été déterminé avec un analyseur élémentaire CHN et le contenu en P a été déterminé
en utilisant une méthode colorimétrigue apres oxydation au persulfate de sodium (Ormaza-
Gonzalez & Statham, 1996 ; Danger et al., 2013 a). lls sont exprimés en pourcentage de masse
séche (% DM).
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[I.5. Analyses enzymatiques.

Pour les analyses enzymatiques, le protocole utilisé a été adapté de Clivot et al. (2013) en
réalisant des mesures d’absorbance sur microplaques (96 puits). Brievement, cing disques de
feuilles congelés a -80°C apres prélevements dans les sacs FM, ont été broyés dans des tubes
Falcon avec un ultra-turrax (sur glace pour prévenir toute surchauffe de I'échantillon) dans 10ml
de tampon d’acétate de sodium a 50mM (SAB, pH 5,0). L’homogénat a été centrifugé pendant
20min a 100009 et a 4°C. Le surnageant utilisé comme extrait enzymatique a été subdivisé en 5

aliquots et conservé a -80°C avant utilisation.

L’activité potentielle de quatre exoenzymes classiquement étudiées a été évaluée
(Sinsabaugh et al., 1991 ; Sinsabaugh, Moorhead & Linkins, 1994) : la B-1,4-glucosidase (Beta-
Glucosidase : BG, EC 3.2.1.21), la 4-B-D-glucancellobiohydrolase (CelloBioHydrolase : CBH, EC
3.2.1.91), la B-4-N-acetylglucosaminidase (N-AcetylGlucosaminidase : NAG, EC 3.2.1.52) et la
phosphatase acide (AP, EC 3.1.3.2) avec respectivement 5mM 2 pNP-B-D-glucopyranoside,
2mM 4 pNP-B-D-cellobioside, 2mM4 pNPN acetyl-B-D-glucosaminidase et 5mM pNP-phosphate
(PNPP) comme substrat. Tous les produits ont été achetés chez Sigma-Aldrich, St. Quentin

Fallavier, France.

Les contrdles consistent en un « Blanc » (B) de 200ul de SAB, le « Control Substrat » (SC)
de 100ul de substrat avec 100ul de SAB et le « Contréle Homogénat » de 100ul d’homogénat
(extrait d’'exoenzymes) avec 100ul de SAB. Le test, a proprement parler, des activités potentielles
(T) consiste en 100ul d’homogénat et 100ul de substrat. Les contrbles et les tests ont été
homogénéisés et incubés a 22°C durant 6h pour la BG, 4h pour la CBH, 7h pour la NAG et 1h
pour I'’AP. Les réactions ont été stoppées par un ajout de 50ul de NaOH 0,1M. L’absorbance a

405nm a été mesurée avec un lecteur de plague SAFAS Xenius XML (SAFAS Monaco).

Les résultats ont été exprimés en pmol de produit (p-Nitrophénol, pNP) formé par gramme

de matiére seche (DM) par heure.

I1.6. Analyses statistiques.

Des corrélations de Spearman ont été effectuées pour rechercher d’éventuelles relations
entre les taux de décomposition, les moyennes d’activités potentielles des exoenzymes
extracellulaires, les contenus en Azote et Phosphore de la litiére et les valeurs moyennes de NOgz

et PO4%, durant la période d’expérimentation.
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Ill. Résultats.

l1.1. Gradients agricole, NO3 et PO4%-.

Les concentrations en PO4%> et NOs™ sont positivement et significativement corrélées aux
pourcentages de surface agricole (somme des pourcentages “"Terre arable et cultures
permanentes” et "Zones agricoles hétérogenes" représentée en Figure 19) (respectivement,
p<0.05 et p<0.001), ce qui confirme le lien entre activité agricole et phosphates/nitrates (Figure
20). Malgré la significativité de la relation, le lien entre activité agricole et les concentrations en
phosphates semble plus compliqué a confirmer avec sareté du fait de la variabilité des données.
Nous observons d’ailleurs une corrélation significative entre les concentrations en PO4% et NOs-
(p<0.05) mais il semble encore une fois que cette corrélation ne soit influencée que par un point
(correspondant a la plus forte concentration en PO4%).

[1l.2. Taux de décomposition de la litiere en fonction du gradient de nutriments NOs
et PO4%,

Les taux de décomposition sont significativement et positivement corrélés avec les
concentrations en PO4% (p<0,05) et les concentrations en NO3™ (p<0,05) (Tableau 8 et Figure
21). Nous observons toujours ce point extréme pour les concentrations en PO43 qui semble porter
la corrélation alors que I'on observe une plus grande similarité des réponses des taux de
décomposition pour les concentrations faibles. Pour la réponse aux concentrations en NOs’, nous
observons une variabilité plus importante des données pour la réponse des taux de

décomposition.
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Figure 20 : Corrélations entre le pourcentage de surface agricole (somme des pourcentages "Terre arable et
cultures permanentes” et "Zones agricoles hétérogénes") et les concentrations des eaux en NOz" et PO43
(respectivement en mg.L? et pg.L1) et corrélation entre les concentrations en NOs™ et PO43- (respectivement en
mg.L?t et pug.L?).
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l11.3. Activités enzymatiques potentielles en fonction des gradients de nutriments
NO3z et PO4*.

Des corrélations positives significatives (Tableau 8 et Figure 22) ont été mises en
évidence entre les activités de la BG, la CBH et la concentration en PO4* dans les eaux (p<0,001)
ainsi qu’avec la concentration en NOs (respectivement, p<0,05 et p<0,01). Les activités de la
NAG et de '’AP sont positivement corrélées aux concentrations en PO43 (p<0,05). Les différentes
réponses semblent mettre en évidence une activité des enzymes dirigées vers la récupération du
carbone favorisées par les concentrations en PO4*> et NOz™ alors que les activités récupératrices

de N et P ne semblent pas liées aux concentrations en PO4> et NOs3'.

Tableau 8 : Corrélations de rang de Spearman les concentrations en NOs™ et PO4%(en mg.L?) et (a) le taux de
décomposition des litieres (Degré Jour?); (b) les activités enzymatiques potentielles de la $-1,4-glucosidase
(BG), 4-p-D-glucancellobiohydrolase (CBH), B-4-N-acetylglucosaminidase (NAG), phosphatase acide (AP)
(umol.h-1.gDOM1); (c) le pourcentage d’azote (N) et de phosphore (P) dans les litiéres. Les caractéres en gras
indiguent une corrélation significative p<0,05 (n=27).

3-

Nutriments PO4 NOs3
(3)| Décomposition sac fine maille (Degré Jour ) 0,460 * 0,442 *
(b) Activite enzymatique (pmol.h 'l.gMS B
BG 0,842 *** 0,472 *
CBH 0,771 *** (0,559 **
NAG 0,481 * 0,269
AP 0,394 * -0,038
(c) Pourcentage dans les feuilles
P 0,853 *** (0,322
N 0,756 *** (0,283
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Figure 22 : Relations entre activités enzymatiques potentielles : B-1,4-glucosidase (BG), 4-B-D-
glucancellobiohydrolase (CBH), B-4-N-acetylglucosaminidase (NAG), phosphatase acide (AP) (umol.h-1.gMS1)
et concentrations en nutriments (NOs en mg.L* et PO4% en pg.L™?).
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lll.4. Contenus en carbone, azote et phosphore de la litiere en fonction des

concentrations en NOs et PO4*.

Aucune corrélation significative n’ayant été mise en évidence entre les pourcentages de C
(avec une moyenne de 47,13 £ 1,10 % dans les litieres finales) et les activités enzymatiques ou
les concentrations en PO43 et NOz", nos analyses se sont donc concentrées sur les corrélations
des activités enzymatiques et des concentrations en PO4%> et NO3™ avec les pourcentages en N

et P de la litiere.

Les pourcentages en N et P (respectivement 3,04 + 0,29 et 0,10 + 0,03 %) de la litiere sont
significativement corrélés aux concentrations en PO4% dans les eaux (Spearman, p<0,001). Par
contre, nous n’observons pas de corrélation entre ces pourcentages et les concentrations en NO3"

(Tableau 8 et Figure 23).
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Figure 23 : Corrélations entre le pourcentage d’azote (N) et de phosphore (P) dans les litieres a la fin de
I'expérimentation en fonction de la concentration des eaux en PO43-(ug.L™?).
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[11.5. Taux de décomposition des litieres en fonction des activités enzymatiques
potentielles.

Les taux de décomposition varient du simple au double (de 0,0012 a 0,0021 degré.Jour
1. Les k augmentent en conséquence et sont significativement corrélés a I'activité de la BG
(Spearman, p<0,05) mais apparaissent étre indépendants des activitts CBH, NAG et AP
(Tableau 9 et Figure 24). Lorsque l'activitée BG augmente, les k augmentent significativement.
Nous observons cependant deux points (aux alentours de BG = 100 umol.h-t.gMS™1) qui semblent
s’écarter de la tendance globale et présentent des valeurs de k proches de celles correspondant
a 'activité BG la plus élevée (BG = 210 pmol.h-t.gMS™1).

l1l.6. Contenus en Carbone, Azote et Phosphore de lalitiére en fonction des activités
enzymatiques potentielles.

Des corrélations positives significatives ont été observées entre les contenus en P eten N
des litieres et les activités de la BG et de la CBH (Spearman, p<0.001), ainsi que pour les
contenus en N (respectivement p<0.001 et p<0.01), (Tableau 9 et Figure 25). Par contre, aucune
corrélation n’a été mise en évidence entre les contenus en N et P des litiéres et les activités NAG
et AP.

Tableau 9 : Corrélations de rang de Spearman entre les activités enzymatique potentielles de la $-1,4-
glucosidase (BG), 4-B-D-glucancellobiohydrolase (CBH), B-4-N-acetylglucosaminidase (NAG), phosphatase
acide (AP) (umol.ht.gMS) et (a) le taux de décomposition de la litiere en sac fine maille (Degré Jour?); (b) le
pourcentage d’azote (N) et de phosphore (P) dans les litiéres. Les caractéres en gras indiquent une corrélation
significative a p<0,05 (n=27).

L Activité enzymatique (umol.h *.gMS ™)
Corrélations de Spearman

BG CBH NAG AP
(a) Décomposition sac fine maille (Degré Jour ™) 0,481 * 0,341 -0,034  -0,200
(b) Pourcentage dans les feuiles
P 0,739 *** 0,627 *** 0,378 0,294
N 0,697 *** 0,552 ** 0.000 0,119
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Figure 24 : Relation entre le taux de décomposition des sacs fine maille (degré jour?) en fonction de I'activité
enzymatique potentielle de la B-1,4-glucosidase (BG) (umol.h-1.gMS™1).
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Figure 25 : Relations entre le pourcentage d’azote (N) et de phosphore (P) dans les litieres a la fin de
l'expérimentation (42j) et les activités enzymatiques potentielles de la $-1,4-glucosidase (BG) et de la 4-3-D-
glucancellobiohydrolase (CBH) (umol.h-1.g MS™1).
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IV. Discussion

De nombreux facteurs sont susceptibles d’influencer les concentrations en nutriments
dans les cours d’eau. Les activités anthropiques avec des sources ponctuelles d’apports (sortie
de station d’épuration, eaux usées, etc.) et 'urbanisation sont des facteurs pouvant expliquer les
enrichissements en nitrates et en phosphates des eaux de surfaces par des apports directs (via
le rejet d’eaux généralement usées) ou par des dépositions atmosphériques. Une autre source
de nutriments dans les eaux de surface sont les activités agricoles, ces derniéres ayant pour
particularité d’entrainer des apports diffus (appelés « non-point source pollution » dans la
littérature anglo-saxonne), sur de plus ou moins grandes parties du linéaire des cours d’eau. Afin
d’appréhender les impacts de I'agriculture sur les caractéristiques chimiques des eaux courantes,
les approches prenant en compte I'occupation des sols a I'échelle des bassins versant se sont
avérees étre particulierement pertinentes. Keeney & DelLuca (1993) ont observés une corrélation
sur 11 ans entre l'utilisation de fertilisants azotés et les concentrations en N-NOs" dans les eaux
de surface de I'lowa (allant de 2,0 a 9,1 mg.L* de moyenne annuelle) correspondant a une
intensification de I'activité des pratiques agricoles des 1945. Similairement, Turner & Rabalais
(2003) ont mis en évidence l'influence maijoritaire des pratiques agraires (élevage intensif et
extensif, utilisation de fertilisants, etc.) sur la qualité des eaux du Mississippi depuis 200 ans,
mettant en avant les effets des activités anthropiques au niveau des écosystemes terrestres sur
I'état des écosystémes aquatiques. Dans notre étude, la prise en compte de I'occupation des sols
a permis d’observer une corrélation positive entre les pourcentages de surface agricole avec les
concentrations en nitrates dans les eaux. A noter toutefois que les gradients de nitrates et de
phosphates observés dans notre étude ne sont pas parfaitement corrélés, probablement en
raison des spécificités des nitrates et de leur forte lixiviabilité par rapport aux phosphates, plus
facilement retenus par la matiere organique des sols (Di & Cameron, 2002), mais aussi
probablement di a d’autres sources d’apports en nitrates et en phosphates dans les cours d’eau

qui ne présenterait aucun lien avec I'activité agricole (rejets urbains, rejets d’habitations, etc.).

De nombreux travaux expérimentaux ont démontré I'impact positif d’enrichissement
en NOs et PO4* sur le processus de décomposition des litieres. Dans leur méta-analyse, Ferreira
et al .(2015) ont mis en avant, par 'analyse de 99 études publiées entre 1970 et 2012, une
stimulation de la décomposition par un enrichissement en nutriments spécialement dans les
systemes les plus pauvres en nutriments, mettant en avant la vulnérabilité des systemes
oligotrophes aux enrichissement en nutriments. Pour illustration, Elwood et al., en 1981, avaient
déja mis en évidence, dans un cours d’eau soumis a des augmentations expérimentales de la
concentration en PO4%, I'effet positif du phosphore sur les taux de décomposition (+24%) de
litieres de chéne rouge (Quercus rubra) ainsi qu’un enrichissement en N et P des litieres

(respectivement 60 et 83% par rapport aux conditions contrdles). Néanmoins, malgré la quantité
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de données récoltées durant cette expérimentation, la forme de la relation entre le processus de
décomposition microbienne des litieres et les concentrations en nutriments n’est pas encore
totalement éclaircie. Dans leur article de 2012, Woodward et al., en se basant sur les résultats
d’'une expérience de décomposition menée a I'échelle internationale, ont mis en évidence une
relation de type unimodale entre les taux de décomposition par les invertébrés de litiéres et les
concentrations en N et P dissout. Dans notre étude, ciblée sur la décomposition microbienne, il
n’a pas été possible de mettre en évidence une relation de ce type. En effet, la relation semble
étre positive et monotone (voir une tendance a la saturation en réponse aux concentrations en
phosphates les plus élevées). Les conséquences d’'un excés en nutriments, pouvant
potentiellement entrainer une diminution de 'abondance des invertébrés déchiqueteurs a l'origine
de la réduction de la décomposition par Woodward et al. (2012) ainsi que par Baldy et al. (2007),
ne sont donc probablement pas si simplement applicables au cas des microorganismes. Les
concentrations susceptibles d’inhiber I'activité des microorganismes semblent donc ne pas avoir
été atteintes dans notre expérience, mettant en évidence une forte résistance du processus de
décomposition microbienne face a 'augmentation des nutriments dans les eaux. Ce résultat est
d’autant plus intéressant que bien souvent, dans les cours d’eau agricoles, les concentrations en
nitrates et en pesticides sont souvent corrélées (par exemple, Puckett & Hughes, 2005). Malgré
I'absence de mesures de pesticides dans les eaux dans le cadre de notre étude, nous pourrions
penser que les concentrations en pesticides aient été plus élevées pour les plus hautes
concentrations en NO3" et PO4%, en lien avec le gradient d’occupation du sol agricole mais surtout
suivant les types de cultures en présence. L’absence de diminution de la décomposition
microbienne le long des gradients de nutriments pourrait nous laisser penser a un effet moindre
ou une absence d’effet de ces composés xénobiotiques sur les microorganismes décomposant
les litieres (comme observé par Brosed et al., 2016), toutefois I'effet des pesticides et 'impact sur
la décomposition des litieres dans ce contexte restent bien évidemment a étre observés, testés
et confirmés ou infirmés par des études plus spécifiques. Ce résultat corroborerait les résultats
antérieurs montrant que les microorganismes décomposeurs de litiere, se développant a
I'intérieur d’'une matrice pouvant les protéger de l'action directe de composés toxiques, sont
relativement tolérants a des expositions conséquentes en composés toxiques par rapport a des

microorganismes se développant a I'extérieur de la matrice foliaire (Arce-Funck et al., 2013 a).

Les résultats de notre expérience montrent de trés bonnes relations entre les
concentrations en nutriments dans les eaux et le taux de décomposition d’'une part, et entre ces
concentrations en nutriments et les activités enzymatiques dirigées vers la dégradation des
composés carbonés (BG et CBH) d’autre part. D’apres les résultats non différents concernant les
pourcentages de C dans les litieres, cette augmentation d’activité ne semble pas étre issue d’'une

carence que les organismes cherchent a pallier en augmentant leur activité enzymatique. |l
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semblerait donc que la stimulation de la décomposition par les concentrations en NOz™ et PO4*
découle de 'augmentation des activités enzymatiques liée a 'augmentation de ces mémes
nutriments et augmentant les activités récupératrices de C. De ce résultat, il nous semble que la
mesure d’activités enzymatiques pourrait constituer un bon proxy comme indicateur de I'équilibre
entre la disponibilité en C, N, et P des cours d’eau ainsi que de I'activité microbienne dans les
litieres végétales. Par alilleurs, il est intéressant de noter que dans notre étude, cette stimulation
des activités enzymatiques dirigées vers la dégradation des composés carbonés (BG et CBH)
est peu corrélée a 'augmentation des activités enzymatiques dirigées vers la récupération des
composés azotés (NAG) ou phosphorés (AP). Dans la littérature, cette corrélation entre la
production des différentes enzymes a pourtant été avancée comme étant assez générale dans
les systemes terrestres et sédimentaires (voir Sinsabaugh, Hill & Follstad Shah, 2009). Des
entorses a cette relation avaient déja été observées dans le cas de limitations en nutriments N et
P. En particulier, Clivot et al. (2013), avaient pu mettre en évidence le blocage du cycle du
phosphore dans des cours d’eau acidifiés a I'aide des mesures d’activités écoenzymatiques
(Phénoloxidase, BG, NAG et AP), proposant ainsi l'utilisation des activités écoenzymatiques
comme un outil de compréhension des limitations nutritives dans les ruisseaux. Dans notre étude,
nous pouvions ainsi nous attendre a une diminution de l'activité phosphatase acide avec
I'augmentation du PO4* dans I'eau. Cette hypothése est a rejeter, une corrélation positive (bien
que faible) entre les deux paramétres ayant méme été mise en évidence. De la méme maniere,
une activité plus élevée de la NAG aurait pu indiquer des cas de déficit en azote pour les
microorganismes. Néanmoins, l'immobilisation microbienne de nutriments a d0 étre assez
efficace pour ne pas avoir a sur-exprimer l'activité d’exoenzyme nécessaire a la récupération du
N malgré le fait que certains sites présentent de tres faibles concentrations en NOs". L’utilisation
des activités écoenzymatiques comme outil de diagnostic de la nature et de l'intensité des
limitations minérales du processus de décomposition n’est donc peut étre qu’a appliquer aux cas

extrémes de limitation.

A noter que les suivis d’activités enzymatiques ont été réalisés, dans le cadre de notre
étude, sur des disques de litiere, donc au plus prés de la source de matiere détritique a
décomposer, exprimant a un instant t les activités des microorganismes associés aux litieres.
Des mesures d’activités enzymatiques réalisées directement sur des prélévements d’eau des
ruisseaux, si elles s’avéraient étre suffisamment intenses pour étre mesurables, pourraient étre
envisagées pour mieux comprendre les processus en jeu dans le cours d’eau, et ce, de maniere
plus intégrative que sur un disque de litiere d’'une essence donnée. En effet, la libération
d’exoenzymes permet aux décomposeurs d’augmenter la récupération et la minéralisation
d’éléments essentiels a partir de la matiére détritique de maniére treés localisée (a I'échelle de la

zone d’accumulation de matiéres détritiques). Toutefois il a été démontré, plus particulierement
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pour la BG et 'AP, que cette forte activité des exoenzymes pouvait étre conservée malgré une
délocalisation bien en aval de son site de production (Chappell & Goulder, 1994). L'analyse d’'un
pool d’enzymes a I'’échelle d’'un cours d’eau pourrait peut-étre se révéler étre un bon indicateur

fonctionnel dans le cadre de suivi de cours d’eau soumis a diverses altérations.

Nous avons pu observer au cours de notre étude une forte corrélation uniquement entre
le gradient en PO4* et les proportions de N et P retrouvés dans les litieres a la fin de
I'expérimentation. Bien que les deux gradients de NOs- et PO4* impactent positivement les taux
de décomposition des litieres (principalement par une augmentation de I'activité des exoenzymes
dirigées vers la dégradation des composés carbonés de la litiére), seule la concentration en PO4*
semble étre impliquée dans I'immobilisation microbienne du N et du P. Les microorganismes
décomposeurs, et les hyphomycétes aquatiques en particulier, sont capables d’immobiliser dans
leur biomasse des quantités importantes d’éléments inorganiques, en particulier de phosphore
(Danger & Chauvet, 2013 ; Danger, Gessner & Barlocher, 2016). L’accumulation de phosphore
et d’azote observée dans les détritus le long du gradient de PO4* valide bien ce phénomene in
natura. L’absence de réponse au gradient d’azote pourrait potentiellement s’interpréter comme
une capacité moindre pour les microorganismes a stocker des éléments azotés, ces éléments
azotés étant notamment fortement relargués a I'extérieur de la biomasse microbienne notamment
sous forme d’exoenzymes. Cette utilisation directe du N immobilisé dans des exoenzymes divers
potentiellement relargués rapidement dans I'environnement pourrait expliquer I'absence de
corrélations avec les concentrations en NOs'. La encore, des analyses et des expériences plus
spécifiquement dédiées a tester ce questionnement seront nécessaires. Dans tous les cas,
'augmentation observée de la qualité élémentaire des détritus le long du gradient de phosphore
pourrait avoir des conséquences tres marquées sur les consommateurs de détritus, leurs traits
d’histoire de vie étant directement reliés au niveau de nutriments présents dans ces détritus (par
exemple, Danger et al., 2013), et pourrait méme avoir des conséquences sur 'ensemble de la
production secondaire des cours d’eau (Cross et al., 2003). Il est toutefois envisageable que la
encore, une relation unimodale se mette en place, avec une disparition progressive des
invertébrés déchiqueteurs lorsque les niveaux de nutriments deviennent trop élevés (exemple
avec l'observation d'une absence de déchiqueteurs dans des cours d'eau de haut niveau
trophique mis en évidence par Baldy et al.,, 2007), et ce pour diverses raisons écologiques:
diminution de la concentration d’O2 dissout, apports croissants de pesticides, effet létal de
'augmentation des concentrations en N sous différentes formes (exemple avec les effets de
'ammoniaque sur la survie et la consommation chez les invertébrés benthiques observé par
Baldy et al., 2007), etc.

Nos résultats ont permis de mettre en évidence que contrairement au processus de

décomposition assuré par les macroinvertébrés, la décomposition des litieres assurée par les
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microorganismes décomposeurs ne suivait pas une relation unimodale avec 'augmentation des
taux de nutriments, mais semblait augmenter le long de ce gradient. Cette stimulation de la
décomposition peut s’expliquer par I'accroissement des activités enzymatiques permettant la
dégradation des composés carbonés. Ces augmentations se font conjointement avec une
augmentation des taux d’azote et de phosphore dans les détritus, et ce du fait de 'immobilisation
microbienne. Par ailleurs, contrairement a notre hypothése, nous n’avons pas pu mettre en
évidence d’impact négatif de la disponibilité en nutriments sur les activités enzymatiques dirigées
vers la récupération de l'azote et du phosphore. Dans notre contexte d’étude, les activités
enzymatiques ne semblent pas montrer de stress nutritifs subis par les microorganismes.
Néanmoins, des études supplémentaires seront nécessaires pour vérifier ce point dans le cas ou

les concentrations en nutriments sont beaucoup plus faibles.
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Partie 1. Présence et réponse des producteurs primaires le long d’un

gradient d’acidification (Nord-est, Vosges)
[. Introduction

Bien que la présence de producteurs primaires dans les cours d’eau de téte de
bassin versant n’ait jamais été remise en cause, leur rle, notamment au niveau des flux de
carbone dans les réseaux trophigues, a souvent été négligé. Pourtant, des auteurs tel que
Minshall (1978), pensaient déja que la dépendance générale des cours d’eau a la matiére
organique détritique était surestimée et que l'autotrophie des systémes jouait surement un role
beaucoup plus important que ce que I'on ne pensait. Il a été démontré que dans les cours d’eau
de téte de bassin versant, la production primaire dépendait principalement des facteurs locaux
tel que les températures de I'air et de I'eau, mais aussi et peut étre surtout de la luminosité et de
la limitation en nutriments (Hill, Ryon & Schilling, 1995 ; Pastor et al., 2017). L’'un des principaux
enjeux des producteurs primaires dans les eaux courantes est I'acquisition du carbone
inorganique par transformation du CO2z et H20 en composés carbonés via I'utilisation d’énergie
lumineuse (Falkowski & Raven, 2007), carbone qui sera ensuite récupéré par les hétérotrophes
sous forme organique. En milieu aquatique ouvert, la production primaire joue notamment un réle
essentiel dans I'oxygénation du milieu et le métabolisme des écosystemes (Odum, 1956 ;
Mulholland et al., 2001), avec des effets qui se répercutent fortement a I'aval. Dans les cours
d’eau de téte de bassin versant non dégradés, une partie de I'oxygénation se fait également par
le brassage des eaux courantes. Sabater et al. (2002) ont étudié la réponse de biofilms
phototrophes a divers facteurs, physiques (lumiére, température, force du courant), chimiques
(disponibilité en nutriments, effets toxiques) et biologiques (composition des communautés :
algales, bactériennes et fongiques; structure du biofilm: arrangement des couches et
accumulation de biomasse). lls ont démontré que ces biofilms étaient des éléments clés dans les
processus d’auto-purification des cours d’eaux, les producteurs primaires apparaissent donc

comme des facteurs essentiels de contréle de la qualité des eaux de surfaces.

Dans les cours d’eau de téte de bassin versant, la production primaire peut étre assurée
par des bryophytes, des macrophytes ou encore des biofilms phototrophes. La suite de ce
chapitre sera dédiée a ce dernier compartiment, notamment aux biofilms épilithiques (c’est-a-
dire, se développant a la surface des blocs rocheux tapissant le fond des cours d’eau). En effet,
Pastor et al. (2017) ont confirmé que la présence de substrats grossiers facilitait I'implantation et
le développement de producteurs primaires, plus particulierement de biofilms autotrophes et que
la présence de rochers et de zones sableuses favorisait la production primaire algale. Vu la nature
des divers substrats dans les ruisseaux vosgiens, nous nous sommes donc focalisés sur la

recherche de biofilms phototrophes pour évaluer la production primaire dans ces systemes.
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Quel que soit I'écosystéme considéré, la diversité de producteurs primaires ainsi que leur
qualité en tant que ressource joue un réle crucial dans le développement des especes herbivores
(Knops et al., 1999; Marzetz et al., 2017). Dans des ruisseaux forestiers Vosgiens, Dangles
(2002) a mis en évidence que les especes qualifiées de « détritivores déchiqueteurs » étaient
finalement assez peu spécialisées dans un type de ressource et plus encore, ces espéces
classées parmi le groupe fonctionnel des déchiqueteurs, définis comme des consommateurs de
matiere organique morte (litieres de feuilles principalement) présentaient régulierement des
algues benthiques et/ou des bryophytes dans leur tractus digestif (44% des taxons étudiés se
sont avérés contenir des restes d’algues benthiques et de bryophytes). Cette étude a ainsi permis
d’observer que les producteurs primaires pouvaient étre une ressource alternative pour une
grande diversité de déchiqueteurs dans les cours d’eau de téte de bassin versant. Par ailleurs,
plus réecemment, Crenier et al. (2017) ont pu démontrer 'importance de 'ingestion de ressources
algales (diatomées) sur les traits d’histoire de vie de crustacés amphipodes (Gammarus
fossarum) de cours d’eau de téte de bassin versant, les acides gras essentiels apportés par ces
ressources conférant une meilleure survie et une croissance plus importante aux organismes qui

en consomment.

Concernant I'acidification, Hall et al. (1980) ont observé une diminution des densités
d’hyphomyceétes aquatiques sur le lit des cours d’eau ainsi que sur des litieres d’érable et de
bouleau, et plus généralement de la diversité des especes de macroinvertébrés et de la
complexité des réseaux trophiques dans un contexte d’acidification expérimentale. Dans sa
review, Stokes (1986) a également mis en évidence que malgré un maintien des biomasses et
de la productivité, I'acidification entraine une constante diminution de la richesse spécifique et de
profonds changements dans la composition des especes des producteurs primaires. Thiébaut,
Guérold & Muller (1995) ont observé que dans des systemes acidifiés faiblement minéralisés
vosgiens, malgré des concentrations en aluminium élevées, les macrophytes présentes, dont
certaines bryophytes, semblaient avoir les capacités de se développer dans ces conditions
d’acidité. En se focalisant sur ces bryophytes le long d’un gradient d’acidification vosgien,
Thiébaut et al. (1998) ont mis en avant que les especes acidophiles (tel que, Marsupella
emarginata) présentaient une sensibilité aux fortes concentrations en cations alors que les
neutrophiles (tel que, Rhynchostegium riparioides) présentaient une sensibilité a la toxicité des
protons (le pH étant une relation logarithmique inverse a la concentration en protons) et de
I'aluminium qu’a une limitation en cations. Des études supplémentaires ont permis de mettre en
évidence les enchainements des communautés macrophytiques de I'amont a I'aval comme un
indicateur d’eutrophisation et d’acidification dans les cours d’eau oligotrophe des Vosges
(Thiébaut & Muller, 1999). Dans un contexte de récupération d’acidification (1998-2003) dans les

iles Britanniques, Monteith et al. (2005) ont observé une tendance au retour d’espéces acido-
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sensibles (diatomées épilithiques et assemblages de macroinvertébrés), une augmentation
proportionnelle des prédateurs ainsi qu’'une augmentation des observations d’espéces de
macrophytes acido-sensibles et le retour de juvéniles de poissons dans les eaux les plus
acidifiées. Les données sur les algues se développant au sein des biofilms phototrophes restent
beaucoup plus parcellaires, mais certains auteurs ont suggéré que I'acidification pouvait entrainer
une augmentation de la part d’herbivorie par les invertébrés dits déchiqueteurs (Ledger & Hildrew,
2000).

Les changements de composition spécifigue des communautés de producteurs primaires
dans les ruisseaux acidifiés pourraient entrainer d’importantes modifications dans la qualité
biochimique et/ou stoechiométrique de la biomasse végétale, notamment au niveau de la
biomasse produite par les biofilms phototrophes. En particulier, dans les cours d’eau soumis a
I'acidification, les concentrations élevées en Al perturbent le cycle du P (Clivot et al., 2014 a),
entrainant probablement une augmentation de la limitation en P, réduisant ainsi le
développement de certains organismes autotrophes, couplé a une réduction du contenu en P de
ces organismes. Par allleurs, il a été démontré lors d’expérimentations menées sur des biofilms
phototrophes en laboratoire que les niveaux de disponibilité en P provoquaient des changement
de communautés algales, des biofilms dominés par les diatomées pouvant se révéler dominés
par des chlorophycées des lors que les niveaux de P étaient accrus (3 niveaux: 20, 100 et
500ug.LY; Leflaive et al., 2015). Dans le cas de I'acidification, certains travaux ont pu montrer
que l'acidification des eaux en milieu lacustre pouvait favoriser le développement d’algues vertes
filamenteuses au dépend de diatomées benthiques (Turner et al., 1987). De méme, dans des
cours d’eau de téte de bassin versant, des pertes taxonomiques importantes au sein des
communautés d’invertébrés ont pu étre observées (Guérold et al., 2000), pouvant expliquer le
développement de producteurs primaires en I'absence de son consommateur (relation mise en
évidence expérimentalement par exemple dans les travaux de Steinman et al. 1987). Plus
localement, I'étude de Pierre (1996) a montré que dans les Vosges, I'acidification des ruisseaux
forestiers se traduisait par une réduction de la diversité des diatomées, mais surtout par une
raréfaction de ces diatomées pour les valeurs de pH les plus faibles. Les algues vertes constituant
des ressources de moindre qualité pour les consommateurs par rapport aux diatomeées en ce qui
concerne leurs teneurs en AGPI (Masclaux et al., 2009), I'acidification pourrait ainsi engendrer
des variations fortes de la qualité biochimique des biofilms épilithiques. Il est également
envisageable que le stress induit par de faibles valeurs de pH conjuguées a des concentrations
élevées en aluminium induisent des modifications physiologiques de la synthése des acides gras
par certains taxons en présence (par exemple, chez l'algue brune Fucus serratus et une

contamination au cuivre observé par Smith, Bryan & Harwood, 1985). Néanmoins, a ce jour, les
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impacts de I'acidification des cours d’eau sur la qualité des biofilms épilithiques restent peu

connus.

La question principale de cette partie de mon travail est la suivante : « Comment la quantité
et la qualité des biofilms seront affectés par la pression d’acidification ? ». Les objectifs de cette

étude seront donc de :

i) quantifier in situ la production primaire dans les cours d’eau de téte de bassin versant forestiers

le long d’'un gradient d’acidification dans les Vosges,

ii) observer si l'acidification influence le développement des producteurs primaires dans ces

systémes,

ii) évaluer l'influence de divers paramétres physicochimiques associés a l'acidification (pH et
concentrations en Al) sur la qualité stcechiométrique et biochimique des biofilms autotrophes

retrouveés dans nos systémes.

Il. Méthode

I1.1. Sites d’études et dispositifs

Les sites d’études sont situés dans les Vosges (Nord-Est de la France). Le Tableau 10
donne l'identité des cours d’eau, leurs principales caractéristiques et la localisation des stations.
15 cours d’eau ont été sélectionnés selon un gradient d’acidité sur les deux types de substrat

majoritaire dans les Vosges (gres et granite).

Dans I'objectif de pouvoir observer et mesurer un développement de biofilm dans ces sites,
nous avons mis en place sur chaque site, a partir du 17 mars 2015, quatre réplicas de quatre
plaquettes de polyéthyléne haute densité d’'une surface de 75 cm? (5 x 15 cm) et de 8 mm
d’épaisseur. Percées aux deux-tiers dans le sens de la largeur, les plaquettes étaient maintenues
sur une tige en inox a quelques centimetres au-dessus du lit du cours d’eau, deux a deux et de
part et d’autre d’un piquet en acier pour permettre aux plaquettes de rester fixes par rapport au
lit du cours d’eau, parallelement au sens du courant. Le Iéger décollement du fond des plaquettes
permet de limiter le dépbt de sédiment et I'ensablement des dispositifs, qui pourraient fausser

I'estimation de la production primaire.

Les plaquettes ont été prélevées par Alice Gossiaux et Philippe Wagner apres 2 mois
d’immersion dans les cours d’eau. Deux sites (CE et MR) n’ont pas pu étre prélevés et analysés
en raison d’une perte des dispositifs. Les plaquettes ont ensuite été placées dans des sacs zip-
lock (avec seulement un fond d’eau du site pour préserver 'lhumidité des biofilms et empécher

'asséchement) au frais avant d’étre ramenées au laboratoire. Nous avons également prélevé et
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formolé des échantillons (Falcon, 50ml a 2% effectué par Alice Gossiaux) du biofilm présent sur
les blocs rocheux au fond des cours d’eau pour identification et comptage des espéces de

diatomées en présence (analyse réalisée par R. Le Cohu, Toulouse).

I1.2. Chimie de I’'eau

Les parametres chimigues ont été mesurés mensuellement de Décembre 2014 a Juin
2015 (Tableau 11) (en parallele de I'expérimentation présentée dans le Chapitre 2, Partie 1).
Pour rappel, des échantillons d’eau ont été prélevés dans des bouteilles de 500ml en
polyéthylene. Le pH a été mesuré en laboratoire (pH-métre microprocesseur : pH 3000, WTW).
L’ANC a été déterminée par titration de Gran (Gran, 1952). Les concentrations en Ca?*, Mg?*,
Na*, K" ont été mesurées par spectrophotométrie d’absorption atomique (AAS) en flamme, les
concentrations en aluminium total en AAS au four graphite apres acidification au HNOs (AAnalyst
100 ; Perkin Elmer and SpectrAA 300 ; Varian) et les concentrations en SO4%> et NOs™ ont été

mesurées par chromatographie ionique (Dionex 4500i, colonne AS4ASC ; Sunnyvale, USA).

I1.3. Mesure des concentrations en chlorophylle a par sonde fluorométrique

La concentration en chlorophylle a (Chla) du biofilm développé sur les plaquettes a été
mesurée aussitdét apreés prélevement par Alice Gossiaux a l'aide d’une sonde fluorométrique
(BenthoTorch © ; bbe moldaenke GmbH, Schwentinental, Allemagne). L’appareil excite les
pigments photosynthétiques des algues benthiques a différentes longueurs d’ondes et capte les
réémissions lumineuses apres excitation des pigments. Cette technique de fluorimétrie
immergeable permet donc de déterminer les concentrations en chlorophylle a totale, et Chla des
cyanobactéries, des diatomées, des algues vertes, et la BenthoTorch exprime ces valeurs par
unité de surface (ug Chla.cm?). Trois mesures ont été effectuées pour chaque réplica sur la face
supérieure des plaquettes. Ces valeurs étant calibrées sur des espéces de laboratoire, les
résultats de composition taxonomique des communautés doivent étre pris avec précaution et
nous donnent une idée certainement imprécise de la composition réelle des communautés
composant le biofilm. Cependant, la somme des valeurs mesurées par la BenthoTorch
représente un proxy fiable de la biomasse totale en Chla au sein des biofilms, et donc de la
biomasse de ces biofilms (Kahlert & McKie, 2014).
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I1.4. Mesure des biomasses

Apres avoir été ramené au laboratoire, le biofilm a été collecté en raclant les plaguettes a
I'aide d’'une lame de verre et introduit dans des tubes a centrifuger. Aprés centrifugation a 8000g
pendant 3 minutes, le surnageant est éliminé et le culot est lyophilisé (2 x 48h) puis pesé sur une
balance de précision. La masse (mg) obtenue sur nos plaquettes (75 cm?) durant 2 mois nous
permet d’obtenir une biomasse de biofilm en g MS.m2.an"%. En nous rapportant aux pourcentages
moyens de C mesurés dans les biofilms durant ces 2 mois de printemps, nous pouvons

également calculer une extrapolation annuelle de la biomasse en g de C.m=2.an™L.

[1.5. Dosage CNP

Les contenus en carbone, azote et phosphore (CNP) des biofilms ont été obtenus apres
homogénéisation par broyage des biofilms lyophilisés. Le contenu en C et N a été déterminé avec
un analyseur élémentaire CHN et le contenu en P a été déterminé en utilisant une méthode
colorimétrique apres oxydation au persulfate de sodium (Ormaza-Gonzalez & Statham, 1996 ;

Danger et al., 2013 a). lls sont exprimés en pourcentage de masse seche (% MS).

[1.6. Dosage et identification des acides gras

Le dosage et la détermination des acides gras ont été dosés par chromatographie gazeuse
couplée a un spectrometre de masse (GC-MS). Brievement, I'extraction des lipides a été
effectuée en utilisant une solution de chloroforme/méthanol, selon le protocole proposé par Folch,
Lees & Stanley (1957). Une fois extrait, les acides gras sont convertis en esters méthyliques
d'acides gras (FAME) par transesterification catalysée par un acide et analysés sur un
chromatographe en phase gazeuse (Agilent technologies™ 6850). Les FAME ont été identifiés
en comparant les temps de rétention avec ceux obtenus a partir de standards Supelco® et de
laboratoire, et quantifiés par rapport aux standards internes (13 : 0). Une fois identifiés, les acides
gras ont été validés par un spectrometre de masse a chromatographie en phase gazeuse (GC

MS Agilent Technologies 6850™ GC 5975B VL MSD) (Arce-Funck et al., 2015).

[I.7. Analyse des données

Pour étudier la relation entre les pH moyens et les moyennes de concentration en
aluminium, nous avons effectué des tests de corrélation de Spearman. Concernant les liens entre
les différents parameétres de qualité potentielle des biofilms et certains parameétres chimiques de

'eau (pH et concentration en Al), nous avons testé I'application d’'un modéle de régression
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linéaire. Les données obtenues par benthotorche devant étre considérées avec prudence, nous
n’avons pas testé statistiquement ces données mais les avons considérés comme des indications

a confirmer par les comptages d’algues filamenteuses a venir.

Toutes les analyses ont été effectuées sur le logiciel R Studio (v 0.98.1091) (R

Development Core Team, 2015).

Ill. Résultats

lll.1. Caractéristiques physico-chimiques des cours d’eau

Le gradient de pH variait de 4,66 a 7,17 unités pH avec des concentrations moyennes
faibles en NO3z™ et SO4% (Tableau 11) (respectivement 1,66 + 0,99 et 3,76 + 2,08 mg.L?) en
comparaison aux concentrations observées précédemment sur ces sites (Confer, Chapitre 2,
Partie 1). Cette diminution par rapport a un précédent suivi en 1998 était également observe pour
les concentrations en Al (106,26 + 80,40 ug.L™?). Nous avons pu observer une corrélation négative
entre les valeurs moyennes de pH et les concentrations moyennes en aluminium total au sein de

nos sites (Spearman, p-value<0,01 ; Figure 26).
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Figure 26 : Corrélation de Spearman entre le pH et les concentrations en aluminium. Significativité
: p<0,05 = * ; p<0,01 = **; p<0,001***,

[11.2. Chlorophylle a et biomasse

Gréace aux mesures effectuées avec la sonde fluorométrique, nous avons pu obtenir une

estimation des quantités de biomasse de chlorophycées, cyanobactéries et diatomées (en ug

Chla.cm). On observe dans la plupart des sites une abondance Diatomées > Cyanobactéries >

Chlorophycées (avec des moyennes de Chla respectivement de 1,202 + 1,967 ; 0,255 + 0,477 et

0,04 + 0,09 pug Chla.cm?). On observe également un maximum de biomasse en Chla de 5,68 +

3,07 ug Chla.cm sur le site LM3 qui présente un pH neutre (7,17 unités pH). Ces mesures nous

permettent d’observer que les trois classes mesurées par la sonde fluorométrique sont toutes

retrouvées dans tous les sites. Il apparait également une tendance a retrouver une majorité de

biofilms phototrophes dominés par les diatomées dans ces cours d’eau et que la biomasse de

diatomées dans ces biofilms semble suivre positivement 'augmentation du pH (Figure 27). La

biomasse de biofilm (Tableau 12), n’est corrélée ni avec le pH ni avec I'Al.
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Tableau 12 : Moyenne + écart-type des données mesurées ainsi que des pesées de la biomasse (mg MS cm-?)
obtenue sur les plaquettes aprés 2 mois in situ (n=104)

Chlorophycées Cyanobactéries Diatomées Somme Biomasse

Sites  pH totale totale

(Mg Chla.cm™) (Hg Chla.cm™) (mg.cm?)
GS 4,66 0,119 + 0,149 0,019 £ 0,016 0,191 + 0,203 0,33 = 0,16 0,72 £ 0,24
RA 5,30 0,036 + 0,128 0,458 + 0,331 1,652 + 0,858 2,15 + 0,87 1,18 + 0,75
BR 546 0,003 + 0,005 0,032 + 0,008 0,063 + 0,056 0,10 * 0,04 1,34 + 0,49
RR 5,55 0,114 + 0,132 0,097 + 0,118 0,222 + 0,228 0,43 = 0,17 1,56 + 0,45
WA 5,86 0,078 + 0,089 0,031 £ 0,032 0,593 + 0,704 0,70 = 0,47 0,95 + 0,77
MD 5,90 0,002 * 0,005 0,071 £ 0,083 0,131 + 0,127 0,20 £ 0,10 1,36 + 0,05
RB 6,31 0,029 + 0,081 0,236 + 0,218 0,424 + 0,236 0,69 * 0,25 1,00 + 0,46
VE 6,33 0,106 = 0,144 0,034 £ 0,045 1,169 + 1,076 1,31 + 0,81 0,42 + 0,34
LM1 6,42 0,026 + 0,047 0,127 + 0,134 2,308 + 2,650 2,46 + 1,84 1,22 + 0,70
HR 6,49 0,009 * 0,022 0,248 + 0,264 0,888 + 0,712 1,15 + 0,57 1,65 + 1,28
TI 6,65 0,008 * 0,019 0,244 + 0,308 0,708 = 0,726 0,96 £ 0,53 0,52 + 0,22
PL 6,97 0,017 * 0,068 0,308 + 0,346 1,474 + 1,242 1,80 + 0,97 0,62 + 0,18
LM3 7,17 0,000 + 0,000 1,147 + 1,049 4,529 + 4,069 5,68 + 3,07 1,41 + 0,38

w
1

m Chlorophycées B Cyanobactéries ODiatomées

E-N
|

4]
!

Biomasses obtenues par analyse a la bentho-
torche (ug eq Chla.cm)
w

ol _@lcdaemnn

GS RA BR RR WA MD RB VE LM1 HR TI PL LM3
Sites organisés suivant le gradient croissant de pH

Figure 27 : Somme des résultats mesurés a la sonde fluorométrique le long du gradient décroissant d’acidité.
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[11.3. CNP

Pour évaluer la qualité élémentaire des biofilms phototrophes, les pourcentages en C, N
et P (avec des moyennes respectives de 27,28 + 6,66 ; 3,77 £ 1,88 et 0,32 £+ 0,18 %), ainsi que
les ratios massiques C/N, C/P et N/P (avec des moyennes respectives de 8,78 ; 106,97 et 12,82)
ont été déterminés (Tableau 13). Les ratios C/P semblent étre les plus variables (variant de 49,46
a 177,98) pouvant s’expliquer par les variations des pourcentages en N et P des biofilms. Les
modeles de régression linéaire entre les compositions élémentaires et les concentrations en Al
et le pH (Tableau 14) ont pu montrer que le pH des cours d’eau semble fortement expliquer
'augmentation du P dans les biofilms (Régression linéaire : R?=0,67 ; p-value<0.001), ainsi que
la diminution des ratios C/P et N/P (respectivement, Régression linéaire : R2=0,40 ; p-value<0,01
et R2=0,60; p-value<0.01) (Figure 28). Ces résultats semblent indiquer que la qualité

steechiométrique potentielle des biofilms s’accroit dés lors que le pH augmente.

Tableau 13 : Composition élémentaire (pourcentage de CNP) des biofilms phototrophes et ratios massiques.

Carbone Azote Phosphore

. (% masse seche)
Sites  pH C/N C/P N/P

Moy. + Et. Moy.

I+

Et. Moy. + Et.

GS 466 2891+ 28  502+09 018 + 0,06 576 15691 27,27
RA 530 2821+ 864 294+095 020+ 005 959 139,49 14,54
BR 546 20,36+ 475  225% 057 0,18 + 0,07 9,06 111,93 12,35
RR 555 2995+ 1,00 281 +039 0,18 + 001 10,68 16523 1548
WA 586 2659+ 600 2,8 035 0,18 + 0,03 9,30 150,58 16,20
MD 590 2300+ 3,60 1,25+ 025 0713 + 0,00 1843 177,98 9,66
RB 631 22,89+ 698 174+ 057 042+ 001 13,15 548 4,17
VE 633 2890+ 164 392+ 068 028+011 737 10501 14,24
LM1 642 2633+ 1,37 327+ 023 026+ 007 804 102,69 12,77
HR 649 2445+ 11,56 4,14 + 2,00 0,49 + 0,16 591 49,56 838
T 665 2423+ 2,08 387 +054 040+ 00l 62 61,11 9,76
PL 697 30,73+ 843 58 +220 056+ 017 521 5530 10,61
LM3 7,17 3681+ 1,99 687 + 060 061+ 004 536 5991 11,18
Moy. 6,08 27,28 + 6,66 377+ 1,8 0324018 878 10697 12,82

Concernant la concentration en Al, celle-ci semble expliquer correctement la
diminution des teneurs en N et P des biofilms (respectivement, Régression linéaire : R2=0,36 ; p-
value<0.05 et R2=0,58; p-value<0,01), ainsi que l'augmentation du ratio C/P (Régression
linéaire : R2=0,39; p-value<0,05) (Figure 29). Ces résultats semblent ainsi indiquer une

diminution de la qualité élémentaire potentielle des biofilms le long du gradient d’Al.

110



Chapitre Ill - Partie 1 : Présence et réponse des producteurs primaires le long d’un gradient d’acidification (Nord-est, Vosges)

Tableau 14 : Coefficients des régressions linéaires significatives préliminaires entre la composition élémentaire
et lipidique des biofilms phototrophes et les valeurs de pH et concentrations en Aluminium. Significativité :
p<0,05 =*; p<0,01 = ** ; p<0,001***,

Régression linéaire pH Aluminium
Y=aX+p p-value p-value
Composition élémentaire :
% C n.s. n.s.
% N n.s. *
0/0 P Fhk *k
Ratio C/N n.s. n.s.
Ratio C/P ol *
Ratio N/P bl n.s.
Composition lipidique :
20:5w3 n.s. n.s.
18:3w3 * Rk
PUFA n.s. ok
MUFA n.s. n.s.
SAFA n.s. *
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Figure 28 : Régressions linéaires significatives entre la composition élémentaire et lipidique des biofilms
phototrophes et le pH. Significativité : p<0,05 = * ; p<0,01 = ** ; p<0,001***,

l1l.4. Dosage Acides gras

Les analyses des profils d’acides gras des biofilms phototrophes, exprimés en
pourcentage de poids sec par site, ont permis de mettre en évidence la présence de nhombreux
acides gras (dont toutes les classes SAFAs, MUFAs, PUFAs et AG ramifiés) le long des gradients
de pH et d’Al, dont des AGPI (Tableau 14). La majeure partie des AG dosés a pu étre identifiée

(pourcentages de non-identifiés toujours inférieurs a 1,5 % parmi tous les sites).

Nous observons tout d’abord un effet clair de 'augmentation du pH sur 'augmentation des
pourcentages de 18 : 3w3 (Régression linéaire : R2=0,40 ; p-value<0,05) (Tableau 15 et Figure
28), ces relations étant non significatives pour les SAFAs, MUFAs, PUFAs et le 20 : 5w3. Ces
résultats pourraient suggérer une augmentation partielle de la qualité biochimique de la ressource

biofilm le long du gradient de pH.
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Chapitre Ill - Partie 1 : Présence et réponse des producteurs primaires le long d’un gradient d’acidification (Nord-est, Vosges)

Malgré sa forte corrélation avec le pH, I'Al explique plus de variations des compositions en
acides gras des biofilms. En particulier, 'augmentation des concentrations en Al est fortement
reliée a la diminution des pourcentages de 18 : 3w3 et des PUFAs (AGPI) dans les biofilms
(respectivement, Régression linéaire : R?2=0,76 ; p-value<0,001 et R2=0,54 ; p-value<0,01), ainsi
gu’a 'augmentation des SAFAs (Régression linéaire : R2=0,40 ; p-value<0,05) (Figure 29). Ces
résultats vont plutét dans le sens d’'une réduction de la qualité biochimique potentielle de la

ressource le long du gradient d’Al.
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Figure 29 : Régressions linéaires significatives entre la composition élémentaire, lipidique des biofilms
phototrophes et I'aluminium (ug.L?). Significativité : p<0,05 = * ; p<0,01 = ** ; p<0,001***,
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IV. Discussion

Ces résultats et leur analyse préliminaire nous ont permis de quantifier une production
primaire de biofilm moyenne de 64,44 g MS.m.an!, correspondant a 17,58 g de C.m2.an* dans
les cours d’eau étudiés. Wallace et al. (1999) avaient estimé un apport de litiéres de feuilles
mortes (par des chutes directes ou issues de transports latéraux) représentant entre 631 et 859
g MSSC m2.an! dans des cours d’eau de téte de bassin versant aux états unis. En estimant que
la litiere est de maniere générale composée de 50% de C, cela correspondrait a un apport de C
par la matiére allochtone d’approximativement de 215,5 a 429,5 g de C.m2.an"%. En considérant
des apports de matiére détritique allochtone identiques a ceux mesurés dans I'étude de Wallace
et al. (1999), et en excluant les apports de carbone organique dissous provenant des sols
environnants, la production primaire moyenne des cours d’eau forestiers vosgiens représenterait
moins de 5% des apports de C. Il est toutefois important de garder a l'esprit que notre
extrapolation est basée sur une quantité de biofilm produit sur une courte période de 2 mois, au
printemps, ou les concentrations en chlorophylle a de biofilms dominés par les diatomées sont
les plus élevées (Olapade & Leff, 2005). Ceci pourrait ainsi signifier une surestimation de la
production annuelle de biofilm épilithiques dans cours d’eau. Il apparait néanmoins que, dans
tous les cas, le carbone organique allochtone est largement minoritaire, conformément aux
conclusions des travaux pionniers de Fisher & Likens (1973) et de Vannote et al. (1980). Bien
que minoritaires, ces apports pourraient néanmoins s’avérer extrémement importants pour le
fonctionnement de ces écosystémes. D’'une part, ces apports pourraient se faire a des périodes
ou les apports de matiere détritique particulaire sont rares (printemps, été), et soutenir les réseaux
trophiques en place a cette période. Par ailleurs, les exsudats algaux ont été montrés comme
des stimulateurs de la décomposition microbienne des litieres, accélérant ainsi le transfert de la
matiére organique détritique vers les niveaux trophiques supérieurs (Danger et al., 2013 b).
Finalement, méme si ces ressources contribuent peu au flux de carbone en terme quantitatif, la
consommation de ces ressources peut s’avérer avoir des effets particulierement importants pour
soutenir la production secondaire dans ces milieux détritigues, notamment en apportant aux
consommateurs des composés essentiels, tels des acides gras polyinsaturés a longue chaine

carbonée (Crenier et al., 2017).

Nos résultats montrent également, conformément a nos hypotheses de départ, des effets
négatifs de l'acidification (baisse de pH et augmentation des concentrations en Al) sur les
parametres de qualité élémentaire et biochimique des biofilms. En particulier, les concentrations
en Al semblent augmenter les pourcentages en N et P, tout en réduisant les ratios N/P et C/P
des biofilms. Le pH croissant n’explique que la diminution du ratio N/P et 'augmentation du P
dans les biofilms. Comme I'avait observé Clivot et al. (2013), I'Al présent dans les cours d’eau

interagit sur le cycle du P dans I'eau notamment en se complexant avec les orthophosphates, les

115



Chapitre Ill - Partie 1 : Présence et réponse des producteurs primaires le long d’un gradient d’acidification (Nord-est, Vosges)

rendant ainsi moins disponibles. On observe donc logiquement une plus grande disponibilité du
PO4* dans les cours d’eau présentant un pH élevé et des concentrations en Al moindres. Les
fortes concentrations en Al ont un effet négatif sur l'activité de récupération du phosphore
organique (phosphatase acide, Clivot et al., 2013, 2014 a), mais comme nous l'avons observe
précédemment (Confer, Chapitre 1, Partie 2), dés que les disponibilités en PO4* sont suffisantes
dans la colonne d’eau, il est probable que l'intégration du PO43 par immobilisation soit suffisante
pour satisfaire les besoins des communautés microbiennes (autant fongiques que bactériennes

ou algales).

Dans le méme temps, nous observons une augmentation des pourcentages en AGPI (18 :
3w3 et PUFASs plus globalement) ainsi qu’une diminution des SAFAs dans les biofilms en réponse
a un pH croissant et a une diminution des concentrations en Al. Des travaux précédents avaient
noté la diminution de 'abondance de certaines espéces de diatomées avec I'acidification (Pierre,
1996) au profit d’'une augmentation des densités de chlorophycées filamenteuses (Turner et al.,
1987). Ces chlorophycées étant de moindre qualité biochimique par rapport aux diatomées, nous
avions émis I'hypothése d’'une augmentation de la qualité biochimique des biofilms avec
'augmentation des pH des eaux. Bien que les communautés algales n’aient pas encore été
totalement analysées, les analyses de Chla semblent confirmer que les diatomées soient
majoritaires au sein des biofilms étudiés, la densité de diatomées semblant augmenter avec le
pH. Tous ces facteurs semblent nous indiquer que des pH faibles et de fortes concentrations en
Al aboutissent a une diminution de la qualité biochimique de la ressource. Dans le contexte de la
récupération progressive des systémes vosgiens a I'acidification et de 'augmentation des pH,
'amélioration attendue des qualités stoechiométriques et biochimique des biofilms, malgré
'absence d’augmentation des biomasses de ces biofilms, devrait se traduire par des effets
positifs sur la production secondaire (comme observé lors d’études en laboratoire utilisant les
diatomées comme ressource de bonne qualité : Bec et al., 2003 ; Masclaux et al., 2009 ; Crenier
et al. 2017) tel gu’'une augmentation des taux de consommation, de croissance, des réserves en
AGPI, etc.

De maniere générale, étant donné la forte corrélation entre pH et Al, nous nous attendions
a observer des effets similaires entre baisse de pH et augmentation de I'Al sur les parameétres
biochimigues et élémentaires de qualité des biofilms. Néanmoins, il apparait que I'’Al semble étre
plus a méme d’expliquer les variations de qualité que le pH. Il est probable que la toxicité induite
par les concentrations en aluminium (mise en évidence par exemple chez les hyphomycétes
aguatiques par Baudoin et al., 2008) induise un stress plus margué sur les organismes que le pH
en lui-méme. Bien que nous n’ayons pas trouvé de données a ce sujet, il est fortement
envisageable que le stress causé par I'Al puisse jouer sur le contenu algal en acides gras, comme

cela a été montré pour du cuivre sur d’autres espéces algales (Smith et al., 1985), entrainant
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ainsi des changements de qualité biochimique des biofilms sans pour autant causer des

remplacements significatifs dans les taxons algaux en présence.
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Partie 2) Impact des ressources mineures dans la production secondaire

d’écosystemes basés sur les détritus.

Comme abordé dans le premier chapitre de cette these, méme si la présence de
producteurs primaires dans les cours d’eau de tétes de bassins versants n’a jamais été remise
en question, leur réle sur le métabolisme et le fonctionnement général de ces écosystemes a
longtemps été considéré comme négligeable. Dans le présent chapitre, nous souhaitions tester
'hypothése qu’une consommation, méme en faible quantité, de diatomées benthiques
(représentant une ressource de haute qualité par rapport a la ressource détritique) jouait un réle
fondamental sur les traits d’histoire de vie de macroinvertébrés déchiqueteurs, notamment gréace
a un apport non négligeable d’acides gras polyinsaturés, acides gras souvent essentiels pour les
métazoaires. Pour tester cette hypotheése, nous avons mis en place une expérimentation sur des
crustacés amphipodes, Gammarus fossarum, basée sur la manipulation de diverses ressources
alimentaires au laboratoire. Cette étude en microcosme s’est déroulée en plusieurs étapes, en

utilisant trois types de ressources, utilisées seules ou en mélange :

- L : des litiéres d’aulne (Alnus glutinosa) collectées a I'abscission dans la zone riparienne

d’un ruisseau forestier

- H: un mélange de mycélium d’hyphomycétes aquatiques (Alatospora acuminata,
Neonectria lugdunensis et Tricladium chaetocladium), cultivés en erlenmeyer, en

culture liquide, au laboratoire (Arce-Funck et al., 2015),

- D : une souche axénique de diatomée benthique commune (Nitzschia palea, CPCC 160),
cultivée au laboratoire en milieu COMBO (Kilham et al., 1998).

Dans un second temps, ces différentes ressources ont été mélangées a de 'agarose (A)
a basse température de gélification (Sigma A9414), matériau utilisé comme matrice neutre pour
obtenir, sous forme de pastilles, différentes qualités de ressources en fonction des mélanges
incorporés. Nous avons ainsi obtenu six types de ressources : A (agarose seul), AL (agarose +
litiere d’aulne), AH (agarose + mycélium d’hyphomycétes aquatiques), AD (agarose +
diatomées), ALH (agarose + litiere d’aulne + mycélium d’hyphomycétes aquatiques) et ALHD
(agarose + litiere d’aulne + mycélium d’hyphomycetes aquatiques + diatomées). Au final,
I'expérimentation a proprement parler a consisté a proposer ces ressources a des juvéniles de
G. fossarum prélevés dans un ruisseau forestier, ces gammares étant de taille calibrée (3-4mm
de long). Aprés 7 jours d’acclimatation au laboratoire (obscurité, 12°C avec aération du milieu),
les gammares ont été nourris durant 5 semaines en conditions controlées (organismes

individualisés dans 60 ml d’eau du site, maintenus a I'obscurité et a 12°C) avec 36 réplicas pour
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chaque condition. A la fin de ces 35 jours d’expérimentation, nous avons mesuré les taux de
consommation des pastilles de ressources, le taux de survie des individus, leur croissance en
masse ainsi que la composition lipidique des ressources (autant initiales qu’en mélange) et des

individus survivants.

Nous avons pu observer des taux de consommation nuls vis-a-vis de I'agarose seul
(contréle) et les plus élevés pour les pastilles de AL et ALHD. Ces deux dernieres ressources
ainsi que la ressource AD ont permis les taux de survie les plus élevés alors que la partie de
I'expérimentation concernant les individus nourris avec A et AH a di étre stoppée apres 15 jours,
et au bout de 23 jours pour ceux nourris avec du ALH, afin de préserver un nombre suffisant
d’individus pour les analyses de croissance en masse et de profils lipidiques. Les individus nourris
avec des pastilles d’agarose seul (A) ont montré une perte de masse significative. Ceux nourris
avec des pastilles AH, AL et ALH ont montré des valeurs de croissance en masse intermédiaires,
non significativement différentes de zéro. Finalement, seules les ressources contenant des
diatomées (AD et ALHD) ont permis d'observer une croissance en masse positive,
significativement différente de zéro. L’acide palmitique (16 : 0), I'acide oléique (18 : 1w9), I'acide
linoléigue (18 : 2w6) et I'acide a-linolénique (18 : 3w3) ont été identifiés comme les acides gras
dominants dans les litieres de feuilles d’aulne et dans les hyphomycétes aquatiques, alors que
les AGPI a longue chaine (= 20 carbones) étaient totalement absents de ces ressources. Chez
les diatomées, nous avons observé une majorité d’acide palmitique (16 : 0), d’acide palmitoléique
(16 : 1w7) et d’acide eicosapentaénoique (20 : 5w3), ces composés représentant 60% de la
totalité des acides gras. Seule I'alimentation avec des ressources contenant des diatomées ont
permis aux juveéniles de gammares de conserver leurs stocks initiaux d’acides gras polyinsatureés.
Afin de compléter ces observations expérimentales, nous avons effectué une analyse des
contenus digestifs de gammares collectés in situ. Cette analyse nous a permis d’observer de
nombreuses occurrences d’items diatomiques (retrouvés chez 40 a 70% des individus) et des
algues vertes (chez 24 a 40% des individus) pouvant représenter jusqu’a 3% du total des
contenus stomacaux chez les individus de plus petite taille, cette proportion étant plus réduite

pour les organismes de plus grande taille.
Cette étude nous a ainsi permis de mettre en évidence :

1) que les ressources algales étaient certes minoritaires pour les gammares mais
présentes dans I'alimentation d’'une majorité d’organismes issus d’un cours d’eau forestier de téte

de bassin versant, et

2) que l'ingestion de ces ressources algales avait, méme en faible quantité, un impact
positif sur la croissance en masse et le maintien des réserves en AGPI a longue chaine de G.

fossarum, contrairement aux litieres (considérées généralement comme les ressources
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principales des gammares dans ces cours d’eau) qui permettaient uniquement d’observer des
taux de survie élevés, sans croissance en masse significative et avec une diminution des réserves
corporelles en AGPI. Nos résultats laissent donc penser que bien que minoritaires pour les flux
de carbone, les algues pourraient jouer un réle important pour la production secondaire dans les

ruisseaux forestiers de téte de bassin versant.
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Abstract

1

In many ecosystems, detritus is the dominant source of energy and the driver of
ecosystem functioning. In particular, in forested headwater streams, allochtho-
nous detritus (e.g. leaf litter, dead wood) constitute the main energy source for
detritivores and living primary producers contribute marginally to ecosystem
metabolism and energy flows.

We hypothesised that a low consumption of benthic diatoms, a high-quality
resource, could be of major importance for the growth of detritivores. In particu-
lar, these resources might represent an essential source of polyunsaturated fatty
acids (PUFAs).

In a2 microcosm experiment, three food resources were manipulated: alder (Alnus
glutinosa: Betulaceae) leaf litter, fungal mycelium and a common benthic diatom.
They were offered to juveniles of Gammarus fossarum (Crustacea: Amphipoda) as
food resources, either alone or in combination, with each resource type being
enclosed in agarose pellets. Juveniles were fed for 5 weeks in controlled condi-
tions. Survival, feeding and growth rates were monitored. The fatty acids content
of food resources and gammarids were also quantified.

Our results showed that detritus alone permits survival, but not the significant
growth of detritivores. The presence of diatoms in food resources was necessary
to ensure a significantly positive mass growth of detritivores over the 5-week
experiment. More importantly, detritivores that did not receive algae in their
food were generally unable to maintain their PUFA levels when compared to
juveniles collected in the field.

Gut-content analysis of field-collected G. fossarum showed that low amounts of
benthic algae were always visible, indicating that most individuals fed at least for
a small part on benthic algae. These minor, but high quality, food sources might
therefore be essential for ensuring the growth and survival of detritivores. Our
results clearly highlight the need to consider the functional importance of such
minor food sources.

KEYWORDS
benthic algae, Crustacea, detritivorous invertebrates, fatty acids, trophic ecology
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1 | INTRODUCTION

Primary production and detritus decomposition are two fundamental
processes driving ecosystem functioning (Lindeman, 1942; Odum,
1956). Based on metabolic estimates using energy and nutrient
budgets, ecologists have long distinguished between primary pro-
ducer- (green) and detritus-based (brown) systems, where primary
production or detritus decomposition, respectively, are thought to be
the dominant source of energy and the main driver of ecosystem
functioning (Moore et al, 2004). Because the majority of primary
production is never consumed by herbivores and is ultimately
returned to the system as dead organic matter (Crawley, 1997; Field,
Behrenfeld, Randerson, & Falkowski, 1998; Polis & Strong, 1996),
detritus-based ecosystems are widely distributed, both in aquatic or
terrestrial settings.

Detritus is mainly composed of senescent plant tissue but also
includes animal waste products and dead animals. Most consumers
have long been selected to optimally retain their limiting elements
(such as nitrogen [N] and phosphorous [P]) before senescence or
excretion/egestion of wastes (Martinson et al., 2008). Thus, detritus
is generally considered to be a low-quality resource for consumers,
that is, the detritivores. Despite these nutritional constraints, detri-
tus-based ecosystems are biologically diverse. For example, in a tem-
perate climate forest dominated by beech trees, Schaefer (1991)
reported that roughly 20% of species (about 400 species) were detri-
tivores and were closely related to litter decomposition. Similarly,
Meyer et al. (2007) underscored the high biological diversity inhabit-
ing the upstream zones of headwater streams.

Forested headwater streams are typical detritus-based ecosys-
tems, which have long been considered to be fuelled mainly by
allochthonous organic matter (Vannote, Minshall, Cummins, Sedell, &
Cushing, 1980). A large part of this organic matter is composed of
leaf litter and dead wood (Fisher & Likens, 1973). It is unclear how
these systems can maintain their biological diversity and secondary
production considering the extremely low quality of their dominant
detritus resources. It is well-known that microbial conditioning of
leaf litter, particularly by aquatic hyphomycetes, renders detritus
more palatable and more nutritious to detritivores (Barlocher & Srid-
har, 2014). Detritivores generally tend to have higher nitrogen (N)
and phosphorus (P) requirements than is available in their resources
(Frost et al, 2006; Martinson et al, 2008). For example, Danger,
Arce Funck, Devin, Heberle, & Felten (2013) showed that the stoi-
chiometric quality of a resource can control key life-history traits
(growth and survival) of a detritivorous invertebrate. To meet their
elemental requirements, detritivores must eat more detritus through
compensatory feeding, (Flores, Larranaga, & Elosegi, 2014) or be
highly selective for the highest quality parts of resources (Lauridsen
et al., 2014). Nevertheless, the elemental quality of the basal
resources might not be the only limiting factor that controls the life-
history traits of detritivores. In other metazoans, the growth and sur-
vival of detritivores might also be controlled by key molecules such
as polyunsaturated fatty acids (PUFAs) (Brett & Miller-Navarra,
1997). These PUFAs are mainly synthesised by autotrophic

organisms and cannot be synthesised de novo by most metazoans
that rely on dietary fatty acids to meet their physiological require-
ments (Arts, Brett, & Kainz, 2009). PUFAs (especially long chain
PUFAs, LC-PUFAs) such as 20:503 and 22:60w3 are essential mole-
cules conferring fluidity, flexibility and selective permeability to cell
membranes (Wallis, Watts, & Browse, 2002) enabling invertebrates
to tolerate low temperatures (Masclaux et al, 2009; Schlechtriem,
Arts, & Zellmer, 2006). They are also intimately associated with
invertebrate growth, reproduction and survival (Bec, Martin-Creuz-
burg, & von Elert, 2006; Miiller-Navarra, 1995), and can greatly influ-
ence ecosystem secondary production (Muiller-Navarra, Brett, Liston,
& Goldman, 2000). For example, in lacustrine systems, algae contain-
ing large amounts of LC-PUFAs, such as diatoms, are considered to
be a high-quality food in contrast to cyanobacteria, which lack such
compounds (Brett & Muller-Navarra, 1997).

In contrast to ecosystems that rely on living primary producers
as the main energy source and where biochemical limitations of her-
bivore growth have been regularly observed (Arts et al., 2009; Mar-
tin-Creuzburg & von Elert, 2009), information on the importance of
PUFAs in detritus-based systems is comparatively scarce. In terres-
trial ecosystems, the use of fatty acids to study trophic interactions
has shown that invertebrates can acquire their carbon (C) from dif-
ferent pathways (microbial or fungal) and that fatty acid profiles can
vary with season, species and development state (Ferlian, Scheu, &
Pollierer, 2012). Nevertheless, the origin of PUFAs in terrestrial
invertebrates exploiting detritus remains quite unclear (but see:
(Chamberlain & Black, 2005). The few studies conducted in aquatic
detritus-based systems have shown that detritus (leaf litter colonised
by microorganisms) contains no or extremely low amounts of PUFAs
(Torres-Ruiz & Wehr, 2010). While some terrestrial fungal species
have been shown to produce long-chain PUFAs, or are able to con-
vert short-chain PUFAs into long-chain PUFAs (Salunke, Mangalekar,
Kuvalekar, & Harsulkar, 2014; Van Dyk, Kock, & Botha, 1994), data
are far scarcer in aquatic ecosystems. In headwater streams, detritus
decomposition is mainly driven by aquatic hyphomycetes (Krauss
et al, 2011). Other fungal taxa have also been found on leaf litter,
including some generally found in terrestrial ecosystems. However,
recent studies have shown that the highest leaf litter decomposition
rates were observed when aquatic hyphomycetes were dominating
the microbial decomposer communities (Clivot et al., 2014). Focusing
on this dominant fungal group in detritus-based headwater streams,
Arce-Funck, Bec, Perriere, Felten, and Danger (2015) showed that
these fungal decomposers might be a source of short-chain PUFAs
(SC-PUFAs) (i.e. 18:2w6 and 18:3w3), but lack LC-PUFAs such as
20:503 and 22:6w3. However, invertebrates living in these systems
may have large amounts of LC-PUFAs in their biomass (Torres-Ruiz,
Wehr, & Perrone, 2007, 2010; see also Guo, Kainz, Sheldon, & Bunn,
2016 for a review). Invertebrates inhabiting detritus-based ecosys-
tems might thus depend, at least in part, on resources other than
detritus and their decomposing microorganisms.

The aim of this study was to investigate the role of a minor food
source, that is, diatoms, on the life-history traits of a common detri-
tivore crustacean from forested headwater streams, Gammarus
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fossarum (Gammaridae). We hypothesised that despite the minor
contribution of autochthonous primary production to ecosystem
metabolism and energy flows, living algae might play a major role in
secondary production. To test this hypothesis, we measured experi-
mentally the capabilities of G. fossarum to acquire PUFAs from dif-
ferent food sources (leaf litter, aquatic hyphomycetes and diatoms),
offered either alone or in combination, and evaluated the effects of
these food resources on G. fossarum survival and growth.

2 | MATERIALS AND METHODS

2.1 | Experimental design

To evaluate the transfer of essential fatty acids from the resource to
consumers, and to evaluate the effect of the food source on the
growth and survival of G. fossarum, several resource treatments were
developed using three basic resources (leaf litter, mycelium of aquatic
hyphomycetes, and diatoms), given alone or in different combinations.
Resources were given to gammarids in agarose pellets, leading to six
treatments: agarose pellet as control (A); agarose and leaf litter (AL);
agarose and aquatic hyphomycetes (AH); agarose and diatoms (AD);
agarose, leaf litter and aquatic hyphomycetes (ALH); agarose, leaf lit-
ter, aquatic hyphomycetes and diatoms (ALHD). All treatments were
replicated 36 times (Figure 1). Gammarids were individually placed in
polyethylene microcosms (125 ml) with 60 ml of stream water, kept at
12°C in the dark, and fed ad libitum with the corresponding pellets for
5 weeks. Pellets and water were renewed weekly.

2.2 | Gammarus fossarum collection

Gammarids were collected using a hand net in La Maix stream (Lati-
tude N 48°29'02.1", longitude E 007°04'008.5"), an unpolluted sec-
ond-order forested stream located in the Vosges Mountains (north-
eastern France). They were quickly transported to the laboratory in
plastic coolers. During the 7 days of acclimation to laboratory condi-
tions (12°C in the dark in aerated water), animals were fed alder
(Alnus glutinosa: Betulaceae) leaf litter collected in the stream.

After acclimation, 258 gammarids of 3-4 mm in length were
sorted. The juveniles were individually measured based on the length
between the base of the first antenna and the base of the telson
using SigmaScan Image Analysis Version 5.000 (SPSS Inc, Chicago,
IL, U.S.A), as described in Danger et al. (2013). For the experiment,
216 juveniles were used (36 per resource treatment) and 42 indivi-
duals were used to establish the initial relationship between length
of G. fossarum in the curved state and body weight. The average
length of the 216 individuals used in the experiment was
392 + 0.62 mm (mean + SD), and no significant differences were
observed between the treatments (ANOVA: F5210 = 1, p = .42).

2.3 | Analysis of G. fossarum gut contents

The diet composition of G. fossarum was determined by gut-content
analyses using a technique previously described by Felten, Tixier,

Guérold, De Crespin, and Dangles (2008). Thirty individuals of each
size class (2, 4, 6 and 8 mm, +0.25 mm) were selected. Foregut con-
tents were placed into a drop of water on a microscope slide. Partic-
ular care was taken to homogenise the gut contents well and to only
slightly press the slide to avoid bias due to thickness. Ten fields
were chosen randomly at 100 x magnification, and were then
viewed at different magnifications from 100 x to 400 x . Seven
food items were identified: (1) animal matter, (2) fine amorphous
detritus, (3) diatoms, (4) filamentous algae, (5) coarse leaf detritus-
woody debris, (6) particles derived from bryophytes, and (7) mineral
particles. Fine amorphous detritus was distinguished from other
items by its lack of well-defined cellular structure. Coarse leaf detri-
tus was identified by the presence of brownish cells and palisade cell
layers. Previous studies of the gut contents of several gammarids fed
leaves, bryophytes, animals and fine particles of organic matter
(FPOM < 1,000 um) under laboratory conditions helped identify
each kind of food material. The relative abundance of diverse items
in guts was estimated by the relative surface area occupied by the
seven items in each of the randomly chosen fields of the slide for
each individual.

2.4 | Water analysis

Water used for the experiment was collected at the sampling site
from La Maix stream, and kept at 4°C in the dark until use. Its
physicochemical  characteristics pH = 7.2, conductiv-
ity = 54.3 uS/cm, [NO*7] = 2.35 mg/L, and [PO4>7] < 0.02 mg/L.
Before being used in the experiment, water was aerated and trans-

were:

ferred in a 12°C chamber for 48 hr, that is, the temperature used in
the experiment.

2.5 | Leaf litter collection

Alder leaf litter was collected in the riparian zone of the La Maix
stream at abscission using nets attached 1 m above ground, then
dried and stored at room temperature.

2.6 | Diatom production

An axenic strain of the diatom Nitzschia palea (reference CPCC 160)
was grown in four 5-L Erlenmeyer flasks filled with 4 L of Combo
medium (Kilham, Kreeger, Lynn, Goulden, & Herrera, 1998) in a tem-
perature-controlled chamber at 18°C (50 pE, light/dark 16:8) under
continuous shaking (150 rpm). After 2.5 weeks of culture, at the end
of the exponential growth phase, the cells were harvested by cen-
trifugation (4,000 g, 10 min). The cell pellet was then freeze-dried and

stored at —20°C until use.

2.7 | Aquatic hyphomycetes mycelium production

To generalise the results, three aquatic hyphomycetes species were
used. All species were able to synthesise «-linolenic acid (18:3w3)

(Arce-Funck et al, 2015). Alatospora acuminata, Neonectria
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lugdunensis and Tricladium chaetocladium were grown in 500-mL
Erlenmeyer sterilised flasks containing 300 ml of a mineral salt
solution (Arce-Funck et al., 2015) with glucose as a C source
(400 pg P/L, Glucose 5 g/L). A mycelium homogenate (150 pl) of
each fungal species was inoculated aseptically and monospecifically
in each flask, all cultures being replicated five times. After 27 days
of growth, to determine fungal biomass, the aquatic hyphomycetes
were filtered individually on previously weighted glass microfiber
fitters (GF/F, 0.7 um, Whatman, Maidstone, England), freeze-dried
and weighed to the nearest 0.001 mg using a microbalance (Perkin
Elmer AD6 Autobalance, Perkin Elmer Corp., Waltham, MA, US.A).

2.8 | Elemental composition of resources

Resources were freeze-dried, ground and weighed to the nearest
0.001 mg using a microbalance (Perkin Elmer AD6 Autobalance). The
C and N content was quantified using a CHN elementary analyser
(Carlo Erba NA2100, Thermo Quest CE International, Milan, Italy).
The P content was quantified after persulfate digestion and spec-
trophotometry, as described in Danger, Cornut, Elger, and Chauvet
(2012). Results were expressed as the mass percentage of the ele-
ment in different resources. Alder leaf litter contained 47.7%, 1.0%
and 0.1% of C, N and P respectively. Aquatic hyphomycetes con-
tained 41.4%, 9.5% and 1.4% of C, N and P respectively. Finally, dia-
toms contained 34.5%, 3.9% and 0.5% of C, N and P respectively.

2.9 | Manipulation of the biochemical quality of the
resource in agarose pellets

Low-gelling temperature agarose (Sigma A9414) was used as a nutri-
ent-free matrix to prepare food source pellets. The low-gelling point
limited the deterioration of fatty acids due to excessive temperature.
The whole protocol is summarised in Figure S1. Briefly, alder leaves
and aquatic hyphomycetes were ground using a ball mill. The same
amount of fungal biomass per species was weighed and ground to
obtain a plurispecific homogenate. Lyophilised diatoms were reduced
to powder using a steel pestle to gently break up the cell aggregates.
The three resources were then kept separately at —20°C in plastic
flasks until use.

To prepare the agarose pellets, a Plexiglas® mould composed of
40 holes, 5-mm wide and 2-mm high (39.27 mm?®) was constructed.
Two agarose concentrations were used, 4% and 2%. The former was
used for control pellets (100% of C coming from agarose), and the
second was used to coat the resources (50% of C coming from agar-
ose, the remaining 50% of C coming from selected resources). In
both cases, agarose was dissolved in glass bottles with demineralised
water and heated in a microwave. The bottles were then placed in
an agitated water bath at 38°C (pre-heated for at least 1 hr to reach
the desired working temperature). After reaching this temperature,
1.6 ml of agarose solution was introduced to a 2 ml Eppendorf®
tube and mixed with each resource (leaf litter, aquatic hyphomycetes
and diatoms). The mass of resources added in each pellet was
selected based on resource C content in order to offer the

Feihvater Biology EVVIECNE

consumers 50% of the C derived from the resources. This mixture
was homogenised using a vortexer and placed in a thermostatic bath
until use to avoid agarose gelling. The pellets were finally obtained
by injecting the homogenate in the holes of the Plexiglas® mould.
After a few minutes, the pellets were unmoulded and kept at —20°C
in Petri dishes until use.

2.10 | Endpoints
2.10.1 | Agar pellet consumption by G. fossarum

At each water renewal, the remaining parts of the pellets were col-
lected to estimate the consumption throughout the experiment. All
pellets from microcosms where detritivores survived at the end of
the experiment were freeze-dried and weighed to the nearest
0.001 mg using a microbalance (Perkin Elmer ADé6 Autobalance, Per-
kin Elmer Corp.). The initial average mass of one pellet was esti-
mated by weighing 9-12 pellets per treatment. Consumption rates
corresponded to the total mass of pellets in milligrams consumed
per milligram of consumer per day.

2.10.2 | Survival

Survival was monitored at water renewal for the first week and then
daily. To ensure that there was sufficient material for the analysis of
the fatty acid composition of animals, some treatments were not
carried to term and were stopped earlier, that is, after 15 days for
the A and AH treatments, and after 23 days for the ALH treatment.

2.10.3 | Gammarus fossarum mass growth

At the end of the experiment all survivors were photographed and
the body length was measured as described in Danger et al. (2013).
The equation of the relationship between body length and weight
was evaluated with 42 individuals used to calculate the mass growth
of survivors (y = 0.063x%-0.376x + 0.506, R* = .90, where y corre-
sponds to the initial body weight [mg] and x to the initial
body length [mm]). The mass growth rates were expressed as
mass gain or loss per initial mass of gammarid per day (mg mg
gammarid ! day~?).

2.104 | Fatty acid analysis

Fatty acid analyses were performed on resources (leaf, diatoms and
hyphomycetes), field-collected juveniles and individuals used in
experiments. For the resources, fatty acid analyses were conducted
on batched material. To avoid any confounding effects, test animals
were allowed to empty their gut contents for 48 hr before the fatty
acid analyses. To ensure sufficient material for accurate measure-
ments, fatty acid analyses were performed on batches of eight indi-
viduals in triplicates, except for the A and AH treatments where only
one measurement was possible due to the high mortality rate. Lipids
were extracted two times using a chloroform/methanol solution
according to the method proposed by Folch, Lees, and Stanley
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(1957). Once extracted, fatty acids were converted into fatty acid
methyl-esters (FAME) by acid-catalysed transesterification and anal-
ysed on an Agilent technologies™ 6850 gas chromatograph. FAME
were identified by comparing retention times with those obtained
from Supelco™ and laboratory standards, and were quantified against
internal standards (13:0).

2.11 | Statistical analyses

All statistical analyses were performed using STATISTICA (SAS insti-
tute), except for the survival analyses, Correspondence analysis (CA)
and canonical correspondence analysis (CCA) that were conducted
using the statistical software R (R Development Core Team, 2015). In
all cases a p-value of p < .05 was considered to be significant. The dif-
ferences in pellet consumption by gammarids was tested using a non-
parametric approach (Kruskal-Wallis test) because the homogeneity of
variances was not met (Levene'’s test), followed by post hoc compar-
isons (Tukey test). Survival data were analysed by Kaplan-Meier sur-
vival curves and log-rank tests to compare curves. By accounting for
censored data, this approach enabled an investigation of the effects of
resource treatments throughout the experiment, even though the
duration of the experiment differed between treatments. After calcu-
lating if there were differences between all the resource treatments,
pairwise comparisons were conducted between treatments, with a
Bonferroni adjustment for multiple testing. The mass growth rates
were analysed with an ANOVA followed by a Tukey post hoc test. To
verify if growth rates were significantly different from zero, compar-
isons of means to zero were conducted using t-tests on each treat-
ment. Finally, to understand further the effect of diatoms on G.
fossarum growth, a two-way ANOVA was carried out on A, ALH, AD
and ALHD treatments, testing the single and interactive effects of the
presence/absence of leaf litter and hyphomycetes resources (LH) and
of the presence/absence of diatoms (D).

The relative abundance of diatoms and filamentous algae in the
foregut of gammarids were analysed using ArcSin root square trans-
formed data followed by Tukey post hoc tests. Finally, the propor-
tions of the main fatty acids of gammarids were analysed using
ANOVAs on ArcSin square root transformed data, with a Bonferroni
adjustment for multiple testing followed by Tukey post hoc tests.

The main trends of the fatty acid data (in percentages) in
resources and gammarids were first observed through an ANOVA
analysis focusing on those that were the most apparent for resource
types (Leaf: 13.8% of 18:109, 6.5% of 18:3w3; Hyphomycete: 36%
of 18:1m9, 20% of 18:2w6, 6.8% of 18:3w3; Diatoms: 21% of
16:1w7, 20:503 and 22:6®3 only found in diatoms [16.9% and 2.2%
respectively]). To visualise the relationship between resources and
gammarid fatty acids profiles, fatty acid data were analysed through
a CA. The effect of diet treatment on gammarid fatty acid composi-
tion was then statistically tested through a CCA. This enabled the
testing of the statistical significance of the relationship between
gammarid content and diet (p-values assessed using permutation
tests). CA and CCA were performed using the ade4 and vegan
R-packages (Dray & Dufour, 2007; Oksanen et al., 2013).

3 | RESULTS

3.1 | Gammarus fossarum consumption rates

The consumption rate of animals fed control agarose pellets (A) was
zero: that is, they did not eat the agarose on its own (Figure 2). The
highest consumption rate was reported for animals fed AL and
ALHD pellets. The consumption rate of animals fed AH, AD and
ALH pellets was significantly lower (Kruskal-Wallis: Hs411 = 58.3,
p <.001), with the animals consuming 81%, 68% and 56% less
respectively.

3.2 | Survival rates

To ensure that there was sufficient biological material for FA com-
position analyses, the experiments with animals fed A, AH and
ALH pellets had to be stopped earlier than initially designed. The
experiments with animals fed A and AH were stopped after
15 days, and for those fed ALH, after 23 days. The survival of ani-
mals in the different treatments was significantly affected by the
type of resources (12 = 98.6, p < .001; Figure 3a). Compared to the
agarose control (A), the survival of animals fed AH pellets was not
significantly different (A-AH: )(2 =1.6, p> 05); however, the
survival of gammarids fed AL, AD, ALH and ALHD was significantly
higher (A-AL: y2 =242, p<.001, A-AD: y°=29.52, p<.001,
A-ALH: %2=204, p<.001, A-ALHD: %°=37.1, p<.001;
Figure 3a). The results for AL, AD and ALHD did not significantly
differ from each other.

3.3 | Gammarus fossarum mass growth

The mass growth of gammarids was significantly affected by the food
source (ANOVA: Fs112 = 541, p < .001; Figure 3b). Animals fed
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FIGURE 2 Consumption rates of the different food resources by
gammarids. A = agarose pellets alone (control), AL = agarose and
leaf litter, AH = agarose and aquatic hyphomycetes, AD = agarose
and diatoms, ALH = agarose, leaf litter and aquatic hyphomycetes,
ALHD = agarose, leaf litter, aquatic hyphomycetes and diatoms. No
consumption was detected for agarose pellets alone. Error bars
represent standard deviations. Different letters indicate significant
differences after post hoc Tukey tests

127



Chapitre Ill - Partie 2 : Impact des ressources mineures dans la production secondaire d’écosystemes basés sur les détritus

" Freshwater Biology EAVVAR 0 SAVGRE

treatments respectively). The two-way ANOVA investigating the
effects of the presence/absence of leaf litter and hyphomycetes
resources (LH) and of the presence/absence of diatoms (D) revealed no
significant effect of LH (F1.g2 = 2.79, p = .10) and no significant inter-
active effect of LH and D (F1 82 = 2.15, p = .15) on the growth rates of
gammarids, but a highly significant and positive effect of the presence
of diatoms in resources on the mass growth rate of gammarids

3.4 | Fatty acid transfer from resources to

The dominant fatty acids in leaf litter and aquatic hyphomycetes
were palmitic acid (16:0), oleic acid (18:109), linoleic acid (18:2m6)
and w«-linolenic acid (18:3w3, Table 1). In contrast, LC-PUFAs (num-
ber of C = 20) were totally lacking from these resources. In diatoms,
the major fatty acids were palmitic acid (16:0), palmitoleic acid
(16:1w7) and eicosapentaenoic acid (20:5»3). These compounds
accounted for more than 60% of the total fatty acids.

Field-collected juveniles (TO Juveniles) were characterised by
large amounts of PUFAs (37.3 + 7.3% of total fatty acids). LC-
PUFAs were mainly represented by 20:503, 20:4w6 and 22:603
(representing 11.4 + 2.2%, 7.7 + 1.1% and 4.5 + 2.3% of total fatty
acids respectively). Branched fatty acids, mainly represented by ante-
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FIGURE 3 Survival proportion (a) and mass growth rates (b) of
gammarids fed different food items throughout the experiment.

A = agarose pellets alone (control), AL = agarose and leaf litter,

AH = agarose and aquatic hyphomycetes, AD = agarose and
diatoms, ALH = agarose, leaf litter and aquatic hyphomycetes,
ALHD = agarose, leaf litter, aquatic hyphomycetes and diatoms. Due
to the high mortality rates, and to ensure a batch of at least eight
individuals for growth rates and fatty acid measurements,
treatments A and AH were stopped after 15 days. In the same way,
the ALH treatment was stopped after 23 days, enabling three
batches of eight individuals to be saved for fatty acid measurements.
On (a) different letters indicates significantly different survival curves
after pairwise comparisons with a Bonferroni adjustment for multiple
testing. On (b), error bars represent standard deviations and asterisks
show results significantly different from zero after t test

agarose pellets alone (A) exhibited significantly negative mass growth
rates (mass growth rate: —0.0078 + 0.0078 mg mg~* day?, compar-
2.63, df =7, p = .038). AH, AL and ALH
resources led to intermediate values of gammarids mass growth rates
that did not significantly differ from zero (-0.0057 + 0.0145,
0.0031 + 00117 and 0.0043 + 0.0154 mg mg~* day ™}, for the AH,
AL and ALH treatments respectively; comparison to zero tests:
ty7= 112, p=.30; ty 53 = 1.30, p = 21; t159 = 1.29, p = .21, for
the AH, AL and ALH treatments respectively). AD and ALHD pellets
were the only resources that led to significantly positive mass growth
rates (0.0132 + 0.0188 and 0.0140 + 00122 mg mg ! day~?, for
the AD and ALHD treatments, respectively, comparison to zero tests:
ty25 = 3.57, p =.002; t; 30 = 6.36, p <.001, for the AD and ALHD

ison to zero test: t;7 =

iso 15:0 and anteiso 17:0, contributed less than 1% to the total fatty
acid profiles.

In experimentally-fed individuals, the proportions of saturated
fatty acids (SAFAs) were similar between animals in the different
treatments, and ranged from 21.6 + 7.1% in animals fed AD, to
31.3% in animals fed A. Monounsaturated fatty acid (MUFA) compo-
sitions were also quite similar for each treatment, even though ani-
mals fed AD pellets exhibited higher proportions of 16:1®w7 than
animals in the other treatments. Strong differences in fatty acid pro-
files among treatments were due to PUFAs. PUFAs varied from
28.1% in animals fed A pellets, to 38.8 + 4.4% in those fed ALHD
pellets. Animals fed resources, including diatoms in their composi-
tion, exhibited the highest proportions of w3 series PUFAs, with
20:503 and 22:6m3 levels being nearly two to three times higher
than in the other treatments. When compared to field-collected
juveniles, experimentally-fed animals given a diet without diatoms (A,
AH, AL and ALH) showed a tendency to decrease their 20:503 con-
tent (reductions of 28%, 17%, 26% and 35% for the A, AH, AL and
ALH treatments, respectively, only significant for ALH). In contrast,
individuals that were fed diatoms (AD and ALHD) significantly
increased (AD) or maintained (ALHD) their PUFA levels close to
those of field-collected juveniles (increases of 43% and 9% in the
AD and ALHD treatments respectively). CA and a significant CCA
analysis (p < .0001) (Figure 4) confirmed that fatty acids in resources
greatly influenced the fatty acid profiles of gammarids. Gammarids
from the ALHD treatment had the closest fatty acid profiles to those
of field-collected juveniles. In contrast, individuals fed A, ALH and
AD pellets exhibited fatty acid profiles clearly diverging from those
of field-collected juveniles.
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TABLE 1 Fatty acid composition (wt.%) of the three resource types, field-collected juveniles of gammarids (TO Juveniles), and the same
gammarids fed up to 5 weeks with the different food items (A and AH groups exhibiting low survival rates were stopped and preserved for
composition analyses): agarose pellets as control (A); agarose and leaf litter (AL); agarose and aquatic hyphomycetes (AH); agarose and diatoms
(AD); agarose, leaf litter and aquatic hyphomycetes (ALH); agarose, leaf litter, aquatic hyphomycetes and diatoms (ALHD). Saturated fatty acid
(SAFA), MUFA and polyunsaturated fatty acid (PUFA) corresponds to the sum of the percentage of saturated, monounsaturated and PUFAs,
respectively. The most representative fatty acids were compared by ANOVAs and the different letters indicate significant differences after
Tukey post hoc tests

Resources Gammarus fossarum fed for 5 weeks
Leaf () Hyphomycetes (H) Diatoms (D) TO Juveniles A* AL AH* AD ALH ALHD
12:0 1.7 02 0.3 12 + 02 1 0.8 + 0.1 06 05+£01 12+02 04
14:0 62 0.7 4.7 34+ 05 44 4405 21 28+09 33+04 17 +02
15:0 74 03 1 1.6 + 041 19 26+ 04 1 14+06 18+02 1401
16:0 259 212 28.2 109 + 34 145 134+ 1 145 108 +3.6 128 +23 147 +0.7
17:0 1.6 02 0.4 1.6 + 03 21 19403 1 11+03 13402 038
18:0 69 8.3 0.9 27 + 09 37 33403 37 26+11 32407 39+03
20:0 89 1.3 — 3+08 37 27+041 17 18406 21403 11401
22:0 8 = — 0.8 = 11+ 04 06 06+01 07+06 06+01
230 1.3 — — — — — — — — —
240 25 0.6 0.5 = — — — — = =
SAFA 65 327 36 253 4+ 63* 313 297 423" 251 216 + 717 264+ 397 243+ 09°
16:109 — 02 — 2+ 04 2 45+ 11 12 23+15 28+07 12403
16:107 23 1.2 21 21403 15 28+02° 1 7.7 £19° 24406 26+ 16
18:1w9 13.8 36.1 2.7 248 +16® 311 225+ 11% 274 198 + 1.3° 283 + 36" 255 + 3.6
18:107 14 07 0.3 38+ 0.2 38 57+04 25 54+03 33+£05 26+03
20:109 = 0.2 = 1.1 + 041 1.3 1+ 02 12 11402 1+02 17403
MUFA 17.4 384 23.9 338+ 17 397 366+2 334 364428 378438 337+ 5%
16204 = = 6.9 = = = = = = =
16:304 = — 4 — = = 2 e — —
16:401 = = 2.9 = = — = = = =
18:22w6 8.7 20 0.6 714+03* 8 67 + 12 115 31+01° 117 + 19 9+ 11°
18:3w6 — = 0.3 — = = — = — —
18:3m3 65 8 1.2 19+£02° 14 25+£05 29 06+01° 384065 24 +04°
20206 = = == 31+ 03 27 14405 21 16+01 21407 2402
20:406 — — 1 77+ 141 78 64 +11 76 64+14 61+06 55+09
20:303 = — — 08+02 — 04 + 04 08 02+02 = 05 + 0.1
20:5w3 — — 16.9 114 422 82 84+19* 94 164 +37° 74+06° 124+ 1.8™
22:503 = = = 07 £ 06 — — 06 12+07 = 08 + 0.3
22:603 — - 2.2 45 +23° — 38408 36 81+28 26+23 64+26
PUFA 15.2 28 35.8 3734+ 73" 281 297 +49° 384 375489 337+ 1° 388+ 44
T 03 6.5 8 20.2 193 £ 56° 96 152+ 3° 172 264 + 7.6 139 +£ 25 224 + 4.4
T wb 8.7 20 1.8 17.9 + 1.8® 185 145+ 21* 212 111 + 15 198+ 15° 164 + 0.1
iso 15:0 — - — - 05 02+02 — 04+01 02+£02 02+01
anteiso 15:0 = = — 02 + 02 04 04+01 — 0.2+ 01 03 01 + 0.1
iso 17:0 — — — — — — — 0.7 — 05 + 0.2
anteiso 17:0 = = e 04+ 04 — — 06 04+01 = 03
¥ Branched FA — — — 0.6 + 05 09 06403 06 18+02 05+02 1402
¥ NI 23 09 4.2 31+05 — 33407 25 28+09 16+14 22405

"These conditions were prematurely stopped due to high mortality rates.
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FIGURE 5 |Importance of algal items in field-collected gammarids

FIGURE 4 Results of the correspondence analysis (a) conducted
on the fatty acid profiles (in percentages) of resources (L = leaf litter,
H = mycelium of aquatic hyphomycetes, and D = diatoms) and
gammarids. (b) focus on gammarids profiles. G-A = fed agarose
pellets alone (control), G-AL = fed agarose and leaf litter,

G-AH = fed agarose and aquatic hyphomycetes, G-AD = fed agarose
and diatoms, G-ALH = fed agarose, leaf litter and aquatic
hyphomycetes, G-ALHD = fed agarose, leaf litter, aquatic
hyphomycetes and diatoms. Ellipses permit to visualise the
dispersion of the three replicate values

3.5 | Field-collected G. fossarum gut content
analyses

Diatoms were present in the gut of 40%-70% (Figure 5) of field-col-
lected gammarids collected in the forested headwater stream, while

foregut contents as a function of their size (n = 30). (a) Percentage
occurrence of diatoms and filamentous algae in the foregut contents.
(b) Relative abundance of diatoms and filamentous algae in the
foregut contents. Relative abundance was estimated by the relative
surface of the seven items in each field of the slide for each
individual (n = 30). Error bars represent standard deviations.
Different letters indicate significant differences after post hoc Tukey
tests

filamentous algae were found in 27%-40% of analysed animals. Both
the occurrence and the relative abundance of diatoms in the foregut
of field-collected gammarids were higher for small individuals
(2.83% for 2-mm individuals, with a decrease from 1.14% to 0.4%
for 4-8-mm individuals), whereas this trend was not observed for fil-
amentous algae (ranging from 0.27% for 8-mm individuals to 0.93%
for 4-mm individuals). For comparison, the relative abundance of
coarse and fine particulate detritus represent from 81% in 2-mm
individuals to 61.9% in 8-mm individuals (for detailed results of gut
contents, see Figure S2).

4 | DISCUSSION

In forested headwater streams, it has long been recognised that
most of the energy available is derived from allochthonous detritus
such as leaf litter and dead wood (Cummins, Coffman, & Roff, 1966;
Fisher & Likens, 1973; Wallace, Eggert, Meyer, & Webster, 1999).
This fundamental characteristic also represents a central tenet of the
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River Continuum Concept (Vannote et al., 1980). As a food resource
detritus is of low quality, it is rendered more nutritious and palatable
by microbial decomposers (Barlocher, 1985; Barlocher & Sridhar,
2014). A number of studies have suggested that autochthonous
primary production might not be negligible in the functioning of
detritus-based streams (e.g. Danger et al., 2013; Hayden, McWilliam-
Hughes, & Cunjak, 2016; Smits, Schindler, & Brett, 2015). In our
study, both leaf litter- and diatom-containing diets ensured high
gammarid survival rates, while only the presence of diatoms, even in
low amounts, permitted juveniles to maintain positive growth rates
after the 5-week experiment. This result directly underlines the
importance of such minor food resources.

While leaf litter is undoubtedly one of the most abundant
resources in forested headwater stream food webs (Wallace et al.,
1999), its suitability as a complete food source has long been ques-
tioned. Freshly fallen leaves of some tree species may permit the
survival and sometimes growth of leaf-eating invertebrates, but they
always contain large amounts of structural compounds (lignin and
cellulose, which are almost indigestible to stream invertebrates,
Barlocher, 1985). Most studies have shown a better survival and
higher growth of detritivorous invertebrates fed on microbially con-
ditioned leaf litter (especially by aquatic hyphomycetes) than those
fed on unconditioned leaves (Barlocher, 1985; Barlocher & Sridhar,
2014; Danger et al, 2013). However, not all studies have demon-
strated this, with several detritivores being partly able to tolerate
unconditioned, low-quality leaf litter due to changes in respiration
rates (Graca, Maltby, & Calow, 1993b). In our study, gammarids were
offered unconditioned alder leaves, which are among the softest and
most nutrient-rich species occurring in the riparian zone of streams
(Barlocher & Sridhar, 2014). This food source was sufficient to
ensure high survival, but led to null growth rates. Interestingly,
regardless of the resource items associated with the leaf litter, the
presence of alder in resource pellets systematically led to the highest
consumption rates, suggesting that leaf litter might deliver attractive
compounds for detritivores. This result is likely to have been very
different with other more refractory leaf litter species.

When offering mycelium pellets, either alone or in combination
with alder leaves only, gammarids displayed strongly reduced survival
rates. However, the mycelia of aquatic hyphomycetes are generally
considered by stream ecologists to be a high-quality and easy assimi-
lated resource. For example, Barlocher and Kendrick (1975) showed
that the effective nutritional value per unit of microbial cell weight
was 4-10 times higher than that of freshly fallen leaves. However,
when offered to detritivorous invertebrates as a single resource, fun-
gal mycelium often produced contradictory results. The consumption
of some fungal species led to higher invertebrate growth rates than
the consumption of leaf litter, while the consumption of some other
fungal species led to similar or even lower growth rates than the
consumption of leaf litter, suggesting the presence of toxic com-
pounds (Barlocher & Kendrick, 1973; Cargill, Cummins, Hanson, &
Lowry, 1985). Similarly, some fungal species have been shown to be
attractive for detritivors and some have been shown to be repellent
(Barlocher & Kendrick, 1973; Graga, Maltby, & Calow, 1993a), with

this result being partly dependent upon culture conditions (see
Barlocher & Sridhar, 2014 for a review). In our study, in order to
make our results more general, the mycelium of three aquatic
hyphomycete species were provided in the food mixture, among
which at least one species was recognised as being highly palatable
to Gammarus sp. (A.acuminata) and another one intermediately palat-
able (N. lugdunensis, Arsuffi & Suberkropp, 1989). The very low sur-
vival rates of mycelium fed gammarids, despite the non-null
consumption rates, is more likely to suggest a mycelium indigestibil-
ity or a toxicity than a low attractiveness of the resource. Interest-
ingly, the addition of leaf litter to fungal mycelium (ALH) did not
lead to significantly higher consumption rates, but significantly
improved survival rates. This survival rate was still lower than that of
individuals fed solely on leaf litter (AL), which suggests a mycelium
toxicity, although further testing is required to confirm this hypothe-
sis.

In our study, we did not test for the effect of microbially condi-
tioned leaf litter. Fungi convert some of the litter they colonise into
fungal biomass, which can represent more than 15% of the total lit-
ter mass (Gessner & Chauvet, 1994). Fungal activity is able to
decompose plant polymers into smaller units that can readily be
digested by detritivores (Barlocher, 1982; Canhoto & Graga, 2008). It
could, therefore, be expected that rather than just leaf litter or fungi,
the highest quality resource for detritivores consists of a mixture of
decomposing material and fungal mycelium. In another experiment,
investigating the role of the elemental quality of resources on life-
history traits of gammarids, Danger et al. (2013) found no effect of
leaf litter conditioned by aquatic hyphomycetes on G. fossarum
growth and survival. However, this detritivore exhibited significantly
higher growth rates and survival when nutrients (phosphorus) were
added to the microbially conditioned detritus, suggesting that only
the combination of mycelium, decomposing detritus and nutrients
could positively influence detritivore life-history traits. In the pre-
sent study, the nutrient (N and P) concentrations in mycelium were
high (higher than in the highest quality treatment of Danger et al.,
2013). Despite this, growth rates in the ALH treatment remained
low (i.e. not significantly different from zero), suggesting that high
nutrient levels alone were not sufficient to alleviate the low
digestibility/toxicity of fungal mycelium.

One of the most interesting results of this study concerns the
positive effect of the presence of diatoms in the diet on G. fossarum
growth. Even when receiving only 10% of C from diatoms (ALHD
treatment), gammarids exhibited significantly positive growth rates.
This treatment led to similar observations than the treatment with
just diatoms (AD). In the latter treatment, gammarids consumed food
at half the rate of the ALHD treatment, indicating that consumption
of diatoms alone led to a higher resource use efficiency than feeding
with the ALHD mixture. The initial explanation for this result relies
on the fact that diatoms are easier to assimilate than detritus.
Digesting highly refractory detritus requires specific biological attri-
butes that can be found more or less developed in detritivores (e.g.
gut size and morphological complexity, presence and density of spe-
cialised microorganisms, and digestive enzymes; Cummins & Klug,
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1979; Barlocher, 1982). The presence of easy to assimilate resources
such as benthic algae might therefore permit detritivores to improve
their growth. Another aspect of diatom quality concems its nutrient
content. Detritivores can be limited by the nutrient content of food
resources (e.g. Danger et al., 2013; Fuller, Evans-White, & Entrekin,
2015). In our experiment, there was a large N and P content in dia-
toms compared to leaf litter. This nutrient content could have stimu-
lated both the growth and survival of the test animals. Additionally,
among the three tested resources, diatom-pellets were the only
resource with large amounts of LC-PUFAs (i.e. 20:5w3 and 22:6w3).
Even, if little is known about the fatty acid requirements for gam-
marids, Gammarus spp., like other invertebrates, have PUFA require-
ments that must be met through their diet, because no evidence for
their de novo synthesis has been found (Nelson, 2011). Moreover,
studies which have investigated gammarids in the wild have reported
that their lipid composition is characterised by large amounts of LC-
PUFAs, making gammarids a suitable food for fish (Kolanowski,
Stolyhwo, & Grabowski, 2007; Makhutova, Kalachova, & Gladyschev,
2003). Similarly, in our study, juveniles originating from a forested
stream contained high levels of LC-PUFAs, although their presumed
diet (leaf litter and aquatic hyphomycetes) lacked such compounds.
This contrast between the lipid composition of field-collected gam-
marids and of their most available food sources reinforces the physi-
LC-PUFAs for
hyphomycetes contain high amounts of «-linolenic acid (18:3w3),

ological importance of gammarids. Aquatic
which could serve as precursor of LC-PUFAs for detritivores (Arce-
Funck et al.,, 2015). Although invertebrates and freshwater fish have
been shown to be able to bioconvert dietary 18:3w3 into 20:5w3,
such bioconversion capacities are likely to be too weak to fully com-
pensate for a PUFA limitation (Bec, Desvilettes, Véra, Fontvieille, &
Bourdier, 2003; Guo et al.,, 2016; Torres-Ruiz et al., 2010). Little is
known about the bioconversion capacities of gammarids, but our
results clearly indicate that they are probably limited because the
LC-PUFA levels of experimental animals feeding on diets lacking
such compounds decreased in contrast to gammarids fed diatoms.
This result also suggest that previous laboratory studies that showed
that microbially conditioned leaf litter alone might ensure detritivo-
rous invertebrates growth (Reviewed in Barlocher & Sridhar, 2014)
could be context dependent, this effect being potentially transitory,
until the consumers have totally depleted their PUFA stocks.

It is also quite important to note that even when diatoms were
offered in low proportions (10% of the diet), gammarids could
maintain high levels of LC-PUFAs, suggesting that a low contribu-
tion of high-quality food to the diet allows them to overcome
PUFA limitations. Interestingly, the majority of field-collected G. fos-
sarum sampled in the same forested headwater stream contained
small amounts of diatoms in their gut contents (<3% of all items
found in gammarids foreguts). The relative abundance of diatoms
was systematically higher in small individuals, but these algae were
still present in the gut of adults. All these results strongly suggest
the likely important role of benthic algae for detritivores.

In lacustrine systems, (McMeans, Koussoroplis, Arts, & Kainz,
2015) demonstrated that allochthonous matter supported the
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growth and reproduction of the cladoceran Daphnia magna when
algae were not sufficiently abundant in comparison with herbivore
requirements. This also means that a low proportion of a high-quality
food (in this case, algae) permits a metazoan consumer to develop
even in a system where the most available food (in this case,
allochthonous leaf litter) is of a low quality. Thus, we suggest that
minor food sources of high quality, such as benthic diatoms in detri-
tus-based food webs, may play a far more important role for sec-
ondary production than generally expected.

5 | CONCLUSION

Without considering the generally poor quality of detritus, most
studies dealing with the functioning of detritus-based headwater
streams have focused on the fate of leaf litter, that is, the main
energy source. Allochthonous material in the form of autumn-shed
leaves constitute, by far, the largest C source for forested headwater
stream food webs (Vannote et al., 1980). Despite the much reduced
autochthonous primary production in forested headwater streams,
with 99% of the total energy flow coming from allochthonous
sources, according to Fisher and Likens (1973), benthic algae might
still represent a minor, but essential resource, ensuring, or at least
greatly improving, secondary production in these ecosystems. Similar
consideration should be given to other ecosystems, where attention
has been mainly directed towards the dominant energy sources.
Stable isotope mixing models have been widely used to highlight the
main C sources in diets, but such models often neglect minor food
sources. This could be a particularly relevant issue since Koussoroplis
et al. (2010) showed that minor food sources of high quality could
remain undetected by bulk isotope analyses. We, therefore, conclude
that a better understanding of the role of minor food sources is
clearly needed.
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Chapitre IV : Synthése des résultats et perspectives.

Les objectifs principaux de nos travaux étaient d’évaluer les variations de qualité des
ressources basales des cours d’eau de téte de bassin versant, ainsi que leurs impacts sur les
processus fonctionnels et la production secondaire. Ces travaux s’intégrent aux questionnements
scientifiques relatifs a la compréhension du fonctionnement, au suivi de la qualité des masses
d’eaux continentales ainsi qu’a leur conservation (Parlement et Conseil Européen, 2000 ;
Millennium Ecosystem Assessment, 2005 a b). La caractérisation de la qualité des ressources
basale a été abordée via des mesures de la composition élémentaire des ressources ainsi qu’aux
travers de quantification des biofilms phototrophes (& dominance algale) et d’analyses de leurs
profils d’acides gras. Les processus ayant été suivis au cours de cette thése concernaient la
production de biomasse de biofilm, la décomposition des litieres, ainsi que des mesures des taux
de croissance de consommateurs invertébrés (ces derniers servants de proxy pour évaluer
I'impact de la qualité des ressources sur la production secondaire). Nous aspirions ainsi a évaluer
la nature des facteurs limitant les processus fonctionnels au sein des cours d’eau de téte de
bassin versant. Cette évaluation pouvant nous permettre de repenser 'importance de la diversité
des ressources basales dans ces écosystemes, ayant trés longtemps été considérée comme ne

reposant que sur l'incorporation de matiere détritique allochtone pour leur fonctionnement.

Plus précisément, ce travail s’est découpé en deux parties principales. Nous avons tout
d’abord tenté d’évaluer I'importance de la disponibilité en nutriments dissous (nitrates et
phosphates) sur le devenir de la matiére organique détritique particulaire. Pour ce faire, nous
avons étudiés in situ, le long d’un gradient d’utilisation agricole des sols, 'impact de la disponibilité
en nutriments sur les processus de décomposition des litieres allochtones, ainsi que les activités
enzymatiques microbiennes associées. Le suivi du méme processus de décomposition des
literes a ensuite été utilisé pour évaluer l'impact d'une récupération progressive du
fonctionnement de cours d’eau Vosgiens ayant été soumis a de forts dépbts acides, cette
récupération de l'acidification se traduisant également par une réduction conséquente des
disponibilités en nitrates. Dans la seconde partie de ce chapitre, notre intérét s’est porté sur
I'importance de la production primaire autochtone dans le fonctionnement des cours d’eau de téte
de bassin versant. Pour ce faire, nous avons tout d’abord observé et quantifié in situ la production
de biofilms phototrophes le long du gradient d’acidification cité ci-dessus, en pointant du doigt
notamment les apports potentiels en acides gras essentiels que pourraient constituer ces
biofilms, puis nous avons testé en laboratoire I'impact de l'ingestion de producteurs primaires sur
la croissance d’un consommateur invertébré, nous permettant ainsi de réfléchir de maniere plus
générale a 'importance de ces biofilms sur la production secondaire des cours d’eau de téte de

bassin versant.
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I. Nutriments et qualité stoechiométrique

Nos questionnements nous ont amené a observer les disponibilités de nutriments dans
deux contextes de cours d’eau de téte de bassin versant : des ruisseaux du massif Vosgien,
correspondant a des ruisseaux forestiers éloignés de la plupart des activités agricoles ou
industrielles, et dont la physico-chimie a été régulierement suivie depuis de nombreuses années,
et des cours d’eau de téte de bassin versant de plaine, sélectionnés le long d’'un gradient
d’utilisation du sol, permettant ainsi d’observer des patrons de réponses plus généraux en sortant

du contexte strictement forestier.

I.1. Réponses a I’acidification

Durant notre étude diachronique (1998-99 et 2014-15) sur des cours d’eau de tétes de
bassins versants forestiers Vosgiens, précédemment étudiés par Dangles et al. (2004), nous
avons pu constater une récupération des parameétres physico-chimigues des eaux des cours
d’eau ayant été soumis aux phénoménes d’acidification intenses des années 1970-1980. En
particulier, une augmentation générale du pH et de 'ANC des cours d’eau (augmentations de
0,35 unités pH et de 52 peq.L?, respectivement). Néanmoins, les sites présentent toujours un
gradient d’acidification nous indiquant que la récupération des sites acidifiés en 1998-99 est en
cours, mais reste loin d’étre aboutie. Cette vision est supportée par les résultats observés sur la
décomposition de litieres qui présente une amélioration globale a I'échelle du massif, mais n’est
significative que pour les sites qui étaient déja acides en 1998-99. Toutefois, les taux de
décomposition sont toujours inférieurs a ceux observés dans les cours d’eaux non-acidifiés et
'on retrouve les mémes corrélations entre parametres physico-chimiques et taux de
décomposition entre 1998-99 et 2014-15.

Cette augmentation du pH s’accompagne d’'une diminution des concentrations en
aluminium qui représente, dans les systémes acidifiés, I'un des principaux facteurs de toxicité
pour le vivant ainsi que celui responsable pour grande partie du blocage du cycle du phosphore
dans le milieu aquatique (Clivot et al., 2014 a). On observe également, en paralléle des réductions
d’émission de NOx et SO: liées aux politiques internationales et européennes (le « Clean Air Act »
et la « Convention on Long Range Transboundary Air Pollution »), une diminution des
concentrations dans les eaux de surfaces du NOs™ et du SO4?". Ces variations de physico-chimie
des eaux laissent penser que les cours d’eau devraient a terme étre carencés en azote. Le
déblocage progressif du cycle du phosphore lié a la diminution des concentrations en Aluminium
devrait in fine faire diminuer drastiquement les ratios N/P dissous dans les cours d’eau vosgiens,
induisant a terme des risques de limitations en N accrues. Au vu de nos résultats, il ne semble

pas que l'azote soit devenu un facteur limitant de la décomposition des litiéres dans ces
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systémes, mais ce sont plutét 'augmentation du pH et la diminution des concentrations en Al qui
semblent stimuler les taux de décomposition dans nos cours d’eau en récupération. Des suivis a

plus long terme seront néanmoins nécessaires pour observer ces phénomenes.

|.2. Réponses a I’'occupation du sol

Pour observer la réponse des processus fonctionnels hors contexte forestier, nous avons
sélectionné une trentaine de bassins versants Lorrains, représentant un gradient d’'occupation du
sol (activité agricole). Ce dernier s’est avéré étre fortement corrélé a un gradient de disponibilité
en nitrates, et, dans une moindre mesure, en phosphate. Les deux gradients n’étant pas
parfaitement corrélés, I'étude des 27 sites retenus nous ont permis d’étudier la réponse des taux
de décomposition et des activités enzymatiques microbiennes a ces deux gradients de

nutriments.

Les taux de décomposition ont répondu positivement et de maniére significative a
I'augmentation de NOs et POs*, probablement en réponse a une stimulation des activités
enzymatiques récupératrices du C (BG et CBH), activités qui ont toutes deux répondu de la méme
maniere au gradient. Cependant, seule 'activité BG s’est avérée étre corrélée positivement a une
augmentation des taux de décomposition de la litiere, reliant directement 'augmentation des
concentrations en NOs™ et PO4* dans les eaux de surface aux activités récupératrices de C par

les microorganismes.

L’activité récupératrice d’azote (NAG) s’est avérée étre également positivement corrélée a
une augmentation des concentrations en PO4*> dans les eaux de surfaces, ce qui pourrait
partiellement expliquer la corrélation entre le gradient de PO4* et 'augmentation du pourcentage
de N dans les litiéres. Pour expliquer 'augmentation des pourcentages en P dans les litiéres sans
observer une réponse de I'AP, nous pensons que les processus d'immobilisation des phosphates
présents dans la colonne d’eau dans la biomasse microbienne, notamment fongique (Danger et
al., 2016), ont permis aux microorganismes de satisfaire leurs besoins en P sans avoir recours a
la production intensive d’enzymes dédiées a la dégradation des molécules organiques

phosphorées.

Tous ces résultats nous permettent d’observer ce qu’il semblerait étre une relation
saturante entre le P et les processus de décomposition, moins observée avec le N. Nous
observons que le NOs et le PO4* accélérent tous deux le processus de décomposition de la
litiere par le biais de 'augmentation des activités enzymatiques récupératrices de C et N, avec

un plus grand nombre de relation avec le P qu’avec le N. Néanmoins, méme si 'on observe une
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dissociation des deux gradients, il nous semble probable que le découplage observeé entre les
deux gradients ne soit pas assez franc et ne nous permette pas clairement de mettre en évidence
la prédominance d’un paramétre sur I'autre avec le jeu de données obtenu. Une prochaine étape
pour faire une distinction claire entre l'influence de ces deux gradients serait de trouver in situ
des cours d’eau avec des gradients bien plus distincts et/ou de manipuler les gradients
expérimentalement en mésocosme (voir microcosme) avec des concentrations variées en N et/ou

P, obtenant ainsi des gradients N/P plus marqués.

1.3. Vers une meilleure compréhension des limitations minérales dans les cours
d’eau.

[.3.a. Les cours d’eau de téte de bassin versant sont-ils limités par le N ou le
P2

Depuis de nombreuses années, la question de la nature des limitations minérales dans les
cours d’eau de téte de bassin versant a été posée. Des études anciennes menées sur les milieux
non impactés par les activités anthropiques (écosystemes dits « pristine ») en Amérique du Nord
ont a plusieurs reprises démontré des limitations par I'azote (par exemple, Lohman, Jones &
Baysinger-Daniel, 1991 ; Tank & Dodds, 2003). Ces limitations apparaissent logiques dans ce
genre de milieux continuellement lessivé, les apports d’azote dans les écosystémes étant
principalement de nature biogénique, I'azote étant (hors activités anthropiques) principalement
fixé par les microorganismes diazotrophes et étant absent des roches meres (Vitousek &
Farrington, 1997). De plus rares travaux ont pu mettre en évidence des cas de limitation par le
phosphore en milieu lotique (Klotz, 1985 ; Elser et al., 2007). Dans le cas des cours d’eau ayant
été soumis aux processus d’acidification et, conséquemment, a l'augmentation des
concentrations en aluminium, plusieurs travaux ont démontré un blocage du cycle du phosphore,
ce dernier se complexant de maniére forte et difficilement réversible a I'aluminium (par exemple,
Simon et al., 2009 ; Clivot et al., 2013, 2014 a). Ces travaux ont ainsi mis en évidence a plusieurs
reprises des limitations fortes en P des processus de décomposition des litieres dans les cours
d’eau acidifiés. Ces limitations étaient notamment visibles au travers de I'augmentation trés
conséquente des ratios ecoenzymatiques AP/CBH pour les pH les plus faibles, ces ratios
constituant des indicateurs pertinents de ce genre de limitation (Clivot et al., 2013). Dans notre
étude, malgré des réductions conséquentes en nitrates liees a l'arrét des dépdts azotés
acidifiants, 'augmentation récente de pH s’est traduite par une reprise de la décomposition des
litieres, ce qui laisse penser que I'azote n’est clairement pas encore devenu limitant pour ce
processus fonctionnel. De la méme maniére, les ratios C/P mesureés sur les biofilms épilithiques

le long du gradient d’acidification (C/P le plus élevé pour les valeurs de pH les plus faibles)
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montrent bien que le P reste un élément peu biodisponible dans les cours d’eau les plus acidifiés.
Il semble donc qu’a ce jour, la limitation des processus fonctionnels par le P dans les cours d’eau
acidifiés reste de mise. Comme précisé préecédemment, des changements de facteurs limitants

pourraient néanmoins s’opérer si la chute de disponibilité en nitrates se poursuit.

Dans les cours d’eau de plaine, en revanche, aucune tendance claire de limitation par un seul
élément n'a pu étre mise en évidence. En effet, tant les disponibilités en N qu’en P semblent
stimuler le processus de décomposition des litieres, et ce de maniére monotone (bien qu’'une
saturation semble apparaitre pour le P a partir d’'un certain seuil). Les activités écoenzymatiques,
notamment les activités AP et NAG, qui semblaient étre de prometteurs indicateurs de la nature
des éléments limitants de la décomposition des litieres, se sont avérés tres peu impactés par les
gradients de N et P disponibles dans les eaux. L’explication la plus probable de ces différentes
observations repose certainement sur le fait que les communautés microbiennes sont totalement
non-homéostatiques au niveau de leur composition élémentaire. En effet, les champignons
aguatiques sont extrémement plastiques au niveau de leurs besoins en éléments chimiques (C,
N et P ; Danger & Chauvet, 2013 ; Grimmett et al., 2013), et constituent méme certainement le
groupe le plus variable au niveau de leur composition élémentaire (Danger et al., 2016). La
variabilité de la composition élémentaire des bactéries est beaucoup plus discutée actuellement,
certains auteurs décrivant des souches homéostatiques (Danger et al., 2008), d’autres des
souches beaucoup plus plastiques (Godwin & Cotner, 2015). Néanmoins, les communautés de
bactéries sont sélectionnées par la disponibilité des ressources dont ils disposent, et voient leur
composition élémentaire mesurée a I'échelle de la communauté se conformer a la composition
des ressources a leur disposition (Danger et al., 2008 ; Fanin et al., 2013). Il est ainsi assez
envisageable que les communautés microbiennes en jeu dans la décomposition des litieres ne
soient limitées dans leur croissance et leurs activités par un et un seul élément que dans des cas
extrémes de carence en un élément particulier, comme le P dans le cas des cours d’eau acidifiés
ou I’'N dans les cours d’eau « pristine » (dont la seule source d’azote repose sur la fixation
biologique). La plupart des communautés microbiennes devraient ainsi tendre a optimiser leur
utilisation des ressources, faisant tendre le systeme vers une co-limitation systématique par N et
P. Ceci est d’ailleurs corroboré par les résultats de la méta-analyse récente de (Ferreira et al.,
2016 b) qui observent, au travers de la mise en commun de nombreuses données
d’enrichissement expérimental, une co-limitation par N et P de la décomposition des litieres

(stimulation par ajout de N et P conjointement).

Ces résultats apparaissent importants a plusieurs niveaux. Tout d’abord, les augmentations
de N ou de P dans les écosystemes, phénomeénes de plus en plus courants dans les systemes
anthropisés, devraient stimuler de maniére équivalente la décomposition des litieres par les

microorganismes. Ainsi, une pollution par I'un des deux éléments que sont I'N et le P devraient
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stimuler la décomposition, le systéme devant toujours tendre vers une optimisation de I'utilisation
des ressources a disposition. Cela va dans le sens opposé a ce que laisserait penser la simple
extrapolation de la loi de Liebig (voir Danger et al., 2008), a savoir que réduire la disponibilité d’'un
seul élément ne permettra pas de réduire 'intensité des processus. Dans un cadre opérationnel,
cela suggére que le seul moyen de réduire les impacts de I'eutrophisation dans les cours d’eau
de téte de bassin versant serait de réduire a la fois le N et le P, et que cibler seulement un des
deux éléments ne devrait avoir qu’un impact réduit voir aucun impact. La deuxieme conclusion
que l'on peut tirer de ces résultats est que l'utilisation des ratios écoenzymatiques pour évaluer
la nature et l'intensité des limitations minérales semble n’étre possible que dans le cas des
carences extrémes en N et/ou en P, en tous cas pour des concentrations qui sont situés en
dessous des seuils minimaux de besoins en N et P des microorganismes. Ceci serait cohérent
avec les résultats de ratios écoenzymatiques trés variables de Clivot et al. (2013) dans les cas
de carence extréme en P, mais aussi conciliable avec les résultats de Sinsabaugh et al. (2004)
qui montrent a I'échelle d’'une méta-analyse un couplage presque parfait (relation linéaire 1:1)
entre les différentes activités des enzymes récupératrices du N et du P, ce qui apparait alors

cohérent si les communautés sont co-limitées par le N et le P.

|.3.b. Cas des excés de N et/ou de P

Un autre résultat intéressant de ce chapitre de ma thése concerne I'absence d’effet néfaste
des trés hautes valeurs de N et de P dans la colonne d’eau sur la décomposition microbienne
des litiéres. Les niveaux de N et de P sont du méme ordre de grandeur, voire légerement
supérieurs a ceux relevés dans I'étude de Woodward et al. (2012). Dans cette derniere, les
auteurs ont pu mettre en évidence une relation unimodale entre les niveaux de N et de P et la
décomposition des litieres. Néanmoins, il s’agissait de décomposition de litieres dans des sacs
grosse maille, incluant donc l'activité des invertébrés. Nous pouvons donc conclure de leurs
travaux et des résultats du chapitre 1 que les processus assurés par les macroinvertébrés sont
beaucoup moins résistants aux pollutions anthropiques que les processus microbiens et que la
réduction de la décomposition des litieres dans les cours d’eau les plus riches en nutriments tient
plus a une perte des invertébrés déchiqueteurs plutdt qu’a une réduction de la colonisation et du
conditionnement microbien des litieres. Ceci est d’autant plus intéressant que les apports de
nutriments vont souvent de pair avec des apports de contaminants chimiques (métaux toxiques
ou pesticides, par exemple : Skei et al., 2000). Bien que n’ayant malheureusement pas pu les
quantifier dans notre étude, les niveaux de contaminants devaient également logiquement suivre
le gradient de N et de P, d’autant plus que ces niveaux de nutriments ont pu étre associés
étroitement a la proportion de surface de sols occupées par des activités agricoles intensives sur

les bassins versants considérés. Les relations monotones mises en évidence suggérent
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fortement que ces contaminants chimiques n’ont certainement pas eu d’impact fort sur les
microorganismes et leurs activités. Ce résultat parait assez cohérent avec les résultats de la
littérature, la plupart des effets des contaminants métalliques et organiques sur les décomposeurs
de litiere ayant été montrés principalement in vitro avec des expositions peu réalistes (par
exemple : Duarte et al., 2008 ; Feckler et al., 2016 ; Dawoud et al., 2017). Cette grande résistance
des processus microbiens sur les litieres a notamment été expliquée par le développement des
décomposeurs a l'intérieur de la matrice foliaire, qui semble offrir une barriere efficace a I'entrée
des contaminants (dont la plupart peuvent s’adsorber a la surface des litiéres ; Arce-Funck et al.,
2013 b). Ce résultat est totalement en accord avec I'observation de Brosed et al. (2016) qui ont
pu montrer que le processus microbien de décomposition des litieres était totalement inchangé
par les niveaux de pesticides mesurés dans les cours d’eau, par opposition a la décomposition
des litieres dans les sacs grosse maille, incluant les processus générés par les macroinvertébrés
détritivores. Ces résultats laissent donc penser que I'utilisation de la décomposition microbienne
des litieres comme indicateur fonctionnel est certainement moins sensible que les suivis de
décomposition incluant a la fois les processus microbiens et les processus de consommations

par les invertébrés détritivores.

Il. Acides gras essentiels et qualité biochimique

Comme abordé dans l'introduction de ce manuscrit (Confer, Chapitre 1), la production
primaire des écosystemes de tétes de bassin versant a depuis longtemps été négligée, ces
écosystemes ayant été surtout considérés comme basés sur la décomposition de la matiére
organique allochtone pour leur fonctionnement. Il nous semblait important de passer outre ces
généralités pour aller observer in situ a quel point cette production primaire était réellement
négligeable quantitativement et surtout qualitativement pour le fonctionnement des cours d’eau.
L’idée était ainsi d’évaluer I'impact qu’une telle ressource pouvait avoir sur des consommateurs

considérés comme détritivores, et donc, in fine, sur la production secondaire.

[1.1. Présence dans les cours d’eau de téte de bassin versant

Grace au suivi de colonisation de biofilm sur des plaquettes de plastique disposées dans
des cours d’eau vosgiens forestiers, nous avons pu observer in situ, malgré la couverture
forestiere dense, la présence et le développement de biofilms phototrophes. Comme abordé dans
la littérature, en comparaison aux apports allochtones, la biomasse de ces biofilms reste
effectivement tres faible, mais néanmoins présente. Tres peu de bilans de production primaire

ont été effectués dans les ruisseaux forestiers. Dans la discussion de leur article, Danger et al.,
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(2013) ont calculé, en se basant sur les données de Rosenfeld & Roff (1991), que la production
annuelle de carbone autochtone dans les ruisseaux du sud de I'Ontario, incluant 'augmentation
de biomasse et I'excrétion d’exsudats algaux, représentait 7% des apports annuels de C
allochtone. Nos résultats laissent penser que les proportions d’apports de C autochtone dans les
cours d’eau de téte de bassin vosgiens par les biofilms phototrophes sont du méme ordre de
grandeur (= 4-5%). Au niveau des compositions algales, les mesures effectuées a la benthotorche
semblent indiquer une forte dominance des biofilms par les diatomées. Leur biomasse est
variable d’'un cours d’eau a l'autre, mais cette derniére ne semble pas dépendre directement du

gradient d’acidification.

L’augmentation du pH explique une augmentation significative des pourcentages de N, P
et 18 : 3w3 dans les biofilms, ainsi qu’une réduction des ratios C/P et N/P. Les concentrations
croissantes en Al quant a elles, expliquent une diminution significative des pourcentages en N,
P, 18 : 3w3 et des AGPIs ainsi qu’'une augmentation du ratio C/P et des AG saturés (AGS, SAFAs
dans le texte) dans les biofilms. Ces résultats peuvent s’expliquer, comme dans le cas des
décomposeurs microbiens, par une augmentation de I'immobilisation de N et de P par les biofilms
le long du gradient de disponibilité en nutriments. Le P étant particulierement peu biodisponible
dans les cours d’eau acidifiés, il apparait donc logique que les ratios C/P et N/P soient maximisés

par des pH bas et des taux d’Aluminium élevés.

Un autre résultat particulierement intéressant et original concerne la quantification des
acides gras polyinsaturés dans les biofilms le long du gradient d’acidification. Les résultats sont
encore préliminaires, mais semblent indiquer que les teneurs en acides gras polyinsaturés
augmentent avec 'augmentation de pH (et diminuent avec 'augmentation des concentrations en
Al) alors que les AGS augmentent le long du gradient d’Al. Les AGPIs étant souvent impliqués
dans le développement et la reproduction des invertébrés, il est imaginable que les invertébrés
acido-résistants se maintenant dans les cours d’eau acidifiés soient soumis a des ressources de
moindre qualité, tant au niveau des litieres, peu/mal conditionnées par les microorganismes
décomposeurs (Baudoin et al., 2008) et de moindre qualité élémentaire (Clivot et al., 2013, 2014
b), qu’au niveau des biofilms, présentant également des taux de N et P réduits ainsi que des

niveaux de AGPIs tres faibles (Chapitre 3, Partie 1).

Ce déficit qualitatif a la base des réseaux trophiques des cours d’eau acidifiés pourrait
donc jouer un réle amplificateur des dysfonctionnements engendrés par les baisses de pH et des

hausses des concentrations en Aluminium associées a 'acidification des cours d’eau.

Il.2. Réponse de la production secondaire

Pour étudier 'impact de ces producteurs primaires présents et potentiellement consommés

par des déchiqueteurs ou brouteurs, nous avons mis en place une expérimentation en laboratoire
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visant a proposer a des invertébrés du genre Gammarus, pendant prés de 5 semaines, plusieurs
types de ressources (seules ou en mélange) basées sur ce a quoi les organismes pouvaient étre
confrontés dans nos ruisseaux : des litieres de feuilles (AL), des hyphomycétes aquatiques (AH)
et des diatomées (AD) (Crenier et al., 2017).

Nous avons pu observer un plus grand taux de consommation pour les ressources
contenant uniquement des feuilles (AL) et celles contenant un mélange des trois ressources
proposées (ALHD). Les ressources ALH (feuilles et hyphomycetes aquatiques) ont permis un
taux de survie inférieur a celui observé avec les ressources AL, AD et ALHD mais seules les
ressources contenant des diatomées (AD, ALHD) ont abouti a une croissance en masse
significativement différente de zéro et surtout a un maintien des niveaux de PUFA dans la

biomasse des consommateurs tout au long de I'expérimentation.

Des analyses du contenu digestif d’individus prélevés sur sites ont mis en évidence la
présence d’algues vertes et de diatomées, ces ressources étant mineures quantitativement
(généralement moins de 5% du contenu digestif), mais présentes chez prés de 70% des individus

pour les organismes de plus petite taille.

Cette étude nous a ainsi permis de mettre en évidence un transfert des acides gras
diatomiques chez les déchiqueteurs benthiques et a apporté des éléments déterminants pour
affirmer que malgré de faibles quantités, cette ressource de grande qualité pourrait s’avérer
essentielle au développement des macroinvertébrés benthiques. Les résultats présentés dans la
littérature restent parcellaires, bien que le questionnement soit actuellement en plein essor (Guo
et al., 2016 b).

[1.3. Vers une extrapolation aux transferts vers les niveaux trophiques supérieurs

Comme abordé précédemment, les gammares sont considérés comme une ressource
alimentaire non négligeable pour les prédateurs des cours d’eau de téte de bassin versant dont
les poissons (Muus & Dahlstrom, 1968, dans Baudin & Garnier-Laplace, 1994 ; MacNeil, Dick &
Elwood, 1999). Dans ses travaux de thése (puis dans ses publications), Koussoroplis (2010) a
mis en évidence I'importance des acides gras dans le développement des juvéniles de poisson
(Liza saliens). L’acide docosahexaénoique (DHA, 22 : 6w3) est un composant majeur des LP de
cellules rétiniennes, oculaires et nerveuses des vertébrés (Sargent et al., 1999). Cela en fait donc
un élément essentiel pour les larves de poissons téléostéens pour achever la formation de leur
systéme nerveux (incomplet a I'éclosion). Une carence en DHA entraine des malformations du
systeme nerveux affectant la vision (Sargent et al., 1999) et induisent également des défauts de

pigmentations et des défaillances des comportements de prédation (aptitude a former des bancs),
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compromettant ainsi la survie des larves en milieu naturel (Bell et al., 1995 ; Bell & Sargent, 1996 ;
Masuda & Tsukamoto, 1999 ; Copeman et al., 2002). De plus, certains AG comme l'acide
eicosapentaénoique (EPA, 20 : 5w3) et I'acide arachidonique (ARA, 20 : 4w6) constituent les
précurseurs des eicosanoides (Prostaglandines, Thromboxanes, Leucotriénes, etc.), une famille
de molécules aux fonctions analogues aux hormones (Schmitz & Ecker, 2008). Les
prostaglandines dérivées de 'EPA ou de 'ARA sont des régulateurs antagonistes. Chez les
vertébrés, on soupconne le rapport EPA/ARA comme étant impliqué dans le contrble de la
vasoconstriction, la régulation hydrominérale, l'inflammation, I'immunité et le métabolisme
énergétique (Olsen, 1998 ; Calder, 2009). Les proportions relatives en AGPI de la nourriture
peuvent agir sur la physiologie des poissons. |l a été montré, par exemple, que méme lorsqu’une
alimentation est suffisamment riche en lipides, un rapport DHA:EPA:ARA inadéquat peut avoir
des effets marqués sur 'immunité et la résistance aux stress (Koven et al., 2003 ; Van Anholt et
al.,, 2004 ; Arts & Kohler, 2009). Les exigences précises en acides gras essentiels varient de
maniere quantitative et qualitative selon les familles de poissons considérées (Sargent et al. 1999
a). Les poissons d’eau douce possédent les désaturases (A6 et A5) et les élongases permettant
la synthese de la totalité des AGPI des séries w3 et w6 a partir des précurseurs 18 : 3w3 et 18 :
2w6 (Henderson & Tocher, 1987 ; Sargent et al., 1995). Toutefois, cette synthése (DHA, EPA,
ARA) est colteuse sur le plan énergétique et il est préférable d’obtenir ces AGs par 'alimentation
(Olsen, 1998).

De ce fait et au vu des résultats que nous avons pu observer dans le Chapitre 3, Partie 2
(Crenier et al.,, 2017), les consommateurs déchiqueteurs et brouteurs ayant accés a une
ressource potentiellement riche en AGPIs pourraient devenir une ressource de meilleure qualité,
en devenant des vecteurs d’éléments carbonés de trés bonne qualité pour les niveaux trophiques
supérieurs. Cette potentielle amélioration biochimique de la ressource pourrait éventuellement
lever une limitation de la croissance, influencer le développement et le maintien des populations
de prédateurs se nourrissant de ces déchiqueteurs et/ou brouteurs benthiques, et affecter ainsi

'ensemble des processus de fonctionnement de ces cours d’eau.

lll. Interactions

Dans les travaux précédents nous avons pu mettre en évidence les influences respectives
des différents parametres de qualité des ressources investigués sur le fonctionnement des
ecosystemes de téte de bassin versant. La question suivante va concerner les interactions
possibles entre ces parameétres qualitatifs ainsi que I'influence potentielle de facteurs de forcage
extérieurs non pris en compte dans nos précédentes études, par exemple via des contaminations

métalliques dont le suivi et les études ont été abordées au sein de notre laboratoire du fait de leur
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occurrence réguliere dans les écosystemes de téte de bassin versant (Mersch et al., 1993 ; Arce-
Funck et al., 2013 a b)

l1l.1. Phosphore, Acides gras et contaminations métalliques

Afin de tester les contributions relatives des limitations par le P et par les AGPI, nous avons
effectué une expérience de croissance chez Gammarus fossarum (Sanchez-Thirion et al. ;
Soumission prochaine prévue a Aquatic Toxicology, Annexe 4) en proposant divers biofilms a
dominance diatomique cultivés le long de deux gradients croisés de disponibilité en P et de
contamination en Ag (biofilms issu des travaux de Leflaive et al., 2015). Ce type d’étude aurait
dd nous permettre de tester I'importance relative de la qualité stoechiométrique vis-a-vis de la
qualité biochimique (teneurs en AGPIs) des ressources. En effet, dans cette premiére
expérimentation (Leflaive et al., 2015), 'Ag tout comme la disponibilité en P ont entrainé des
modifications significatives dans la composition des communautés des biofilms, changeant
fortement les proportions de diatomées et de chlorophycées, la proportion de chlorophycées
augmentant fortement suite a des expositions des biofilms aux plus hautes concentrations en P
et Ag. Nous pouvions ainsi émettre I'hypothése que I'augmentation de P allait augmenter la
qualité élémentaire des biofilms (réduction des ratios C/P) tout en réduisant la qualité biochimique
— et donc les teneurs en AGPIs - des biofilms, par I'exclusion progressive des diatomées riches
en AGPIs a longue chaine carbonée par des chlorophycées de qualité moindre. Le gradient de
P devrait ainsi étre inversement relié a un gradient d’AGPI, offrant alors une opportunité de
comprendre les rbles respectifs des deux parameétres qualitatifs. Nous avons récupéré les
biofilms issus de cette expérience et apres lyophilisation, nous les avons réduit en poudre pour
les intégrer dans des pastilles d’agar (protocole : Crenier et al., 2017) en vue de les donner a

consommer chaque semaine durant 42 jours a nos invertébrés.

Les concentrations en argent retrouvées dans les biofilms étaient assez élevées (jusqu’a
350ug.g pour une exposition a des expositions de cultures Ag150 : 150ug.Lt) dans les biofilms
ou I'exposition a 'Ag avait été la plus élevée mais le P a semblé réduire 'accumulation d’Ag. Les
pourcentages en C et N des différents biofilms n’ont pas évolué, peu importe les concentrations
d’exposition en Ag ou P. Tous les ratios élémentaires (C/N, C/P et N/P) des biofilms ont par contre
présenté une diminution vis-a-vis des concentrations en P d’exposition contrairement a I'Ag qui
n’a eu un impact que sur la diminution des ratios C/N et C/P. Aucun effet interactif entre P et Ag
n’a été révélée. En ce qui concerne les AG, I'Ag et le P ont induit des modifications des profils en
AG (aucune interaction n’a été révélée), mais seule 'augmentation en P (spécialement P20 et
P500) s’est avéré réduire les concentrations en AG monoinsaturés des biofilms de 36% et les

AGPI de 28% par rapport aux biofilms exposés aux niveaux les plus bas de P.
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Les résultats principaux de cette expérience concernent les modifications de la qualité des
ressources, tant biochimique qu’élémentaire, par les niveaux de P et I'exposition a 'Ag. Les effets
de cette qualité ont pu étre démontrés par les mesures de taux de croissance des gammares,
ces derniers présentant des taux de croissance accrus lorsqu’ils étaient nourris avec les
ressources présentant les ratios C/P les plus faibles. Les AGPI n’ont pas eu d’effet significatif sur
la croissance dans cette expérience, mais ces niveaux en AGPI n’ont malheureusement que peu
varié entre traitements (différences significatives mais faibles). Cette étude nous laisse penser
néanmoins que ce genre de protocole semble adapté a I'étude des effets relatifs et interactifs des
parametres de qualité biochimique et élémentaire, et sera a reconduire en tentant d’augmenter
les variations de qualité biochimique, et en intégrant d’autres paramétres d’évaluation des effets
sur les consommateurs, les AGPI étant particulierement connus pour impacter la reproduction

des invertébrés (par exemple : Masclaux et al., 2009).

[11.2. Nutriments-Xénobiotiques

Dans une autre expérimentation (Arce-Funck et al., 2016; Annexe 5), nous avons voulu
tester I'impact de la qualité de la ressource sur I'état physiologique et, in fine, sur la réponse de
consommateurs a une exposition a un xénobiotique. Pour cela, nous avons étudié en
microcosmes la réponse de G. fossarum a une contamination en Ag suite a une alimentation de
15 jours avec une ressource plus ou moins riche en P. Nous avons pour cela développé 4 types

de ressources :

- NC : des disques de feuilles (Aulne : Alnus glutinosa et Erable : Acer pseudoplatanus) non

conditionnés,

- PO : des disques colonisés dans du milieu COMBO (milieu de culture standardisé) sans P durant
15 jours (a l'obscurité et 15°C sur table d’agitation) par un mélange mycélien cultivé en

laboratoire,

- P1 et P2: des disques colonisés dans du milieu COMBO durant 12 jours, puis 3 jours

supplémentaires avec un ajout respectif de 110 et 735ul de KH2PO4 (10g P.L1).

L’expérimentation s’est déroulée en deux phases. La premiéere de 15 jours de nourrissage
ad libitum (12°C a l'obscurité, 15 réplicas individuels pour chaque condition et essence) pour
observer les effets d’'un enrichissement en P de la ressource sur G. fossarum, suivi d’'une période
de 4 jours sans nourriture ou nous avons rassemblé les individus survivants (4 réplicas de 20

individus par essence) avec l'objectif de les exposer a trois concentrations d’Ag (0; 0,5 et 1,0

pug.L™).
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Durant la premiere phase, le protocole d’enrichissement de la ressource nous a permis
d’obtenir une augmentation des pourcentages de P dans les deux essences de litiere avec des
taux de consommation supérieurs pour l'aulne et le conditionnement P2. Apres 15 jours de
nourrissage, le conditionnement des disques et l'interaction entre le conditionnement et 'essence
se sont montré avoir un impact sur les teneurs en glycogene (niveau énergétique) des individus.
Aucune différence n’a été observée entre les niveaux de glycogene des individus nourris avec
des disques NC, PO mais ces niveaux augmentaient avec des ressources enrichies en P. Les
teneurs en lipides quant a elles étaient influencées par le conditionnement, I'essence et leurs
interactions. Les taux de survie durant la premiere phase (=90,2%) n’ont montré aucune
corrélation avec les essences ou I'enrichissement en P. Cependant l'activité locomotrice était
augmentée significativement a la suite de la consommation d’une ressource conditionnée, riche

en P et présentait une corrélation avec 'augmentation des taux de consommation.

Les principaux résultats de la deuxiéme phase ont mis en évidence que I'Ag présentait un
impact négatif sur 'osmolarité de 'hémolymphe et entrainait une augmentation de la ventilation
chez les individus exposés mais surtout des effets complexes sur la survie, I'alimentation avec
les ressources de meilleure qualité semblant améliorer la survie pour les ressources de qualité

intermédiaire, mais semblant ne plus avoir d’effet pour les ressources de qualité supérieure.

De maniéere contre-intuitive, méme a des concentrations faibles d’Ag, une ressource
enrichie en P n’a pas permis une meilleure résistance généralisée a la contamination, et ce méme
si dans le cas d’individus nourris avec de 'aulne P2 et de I'érable P1, nous avons pu observer

une augmentation des réserves lipidiqgues (comme dans le cas des réserves de glycogenes).

[11.3. Biofilms

Lors de nos précédentes études, nous n’avons pas pris en compte la réponse des
dynamiques de communautés au sein des biofilms. Nous nous sommes concentrés
principalement sur I'impact direct des biofilms issu d’'une croissance sur différents gradients
(Confer Chapitre 4, Ill.1; Annexe 4). Il serait judicieux de s’intéresser maintenant plus
précisément aux interactions biotiques ayant lieu au sein des biofilms. Les principales interactions
biotiques avec les organismes des cours d’eau sont effectuées entre les microalgues, les
bactéries et les invertébrés déchiqueteurs. Les hyphomycétes aquatiques sont en concurrence
directe avec les autres décomposeurs pour les ressources détritiques. Certains produisent des
antibiotiques inhibant la croissance bactérienne mais les interactions entre ces groupes de
décomposeurs restent tout de méme complexes et encore mal comprises (Romani et al., 2006).
Il est toutefois & noter que les décomposeurs sont aussi en concurrence pour les éléments

dissous avec les producteurs primaires des cours d’eau. Les informations sur les interactions
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entre ces deux groupes fonctionnels restent encore trés peu investiguées dans les cours d’eau
de téte de bassin versant (mais voir Danger et al., 2013 b ; Allen et al., 2017), alors que ce type
d’interactions a été étudié de longue date en lac ou en milieu terrestre (Cole, 1982 ; Harte &

Kinzig, 1993). Un large champ d’investigation reste encore largement a explorer a ce sujet.
IV. Perspectives

A la fin de ces travaux, de nombreuses questions restent en suspens et de nombreuses
perspectives s’ouvrent a nous afin de mieux appréhender le fonctionnement des ruisseaux de
téte de bassin versant. Parmi celles-ci, j’ai choisi ici de présenter, sans ordre de priorité, les
questions de recherches qui me tiendraient le plus a cceur de développer dans les prochaines

années.

1) Un des objectifs de cette thése était de comprendre la nature des facteurs limitants les
processus fonctionnels au sein des cours d’eau de téte de bassin versant. Nos travaux ont pu
montrer des cas de limitations en azote et/ou phosphore (avec des cas trés probables de co-
limitation par ces deux éléments) et d’autres cas de limitation de la croissance des invertébrés
par la disponibilité en acides gras essentiels. En particulier, il aurait été intéressant de pouvoir
savoir dans quel(s) contexte(s) les concentrations en éléments chimiques (disponibilité du N et /
ou P) prendraient le pas sur la disponibilité en acides gras essentiels. Cette approche a été tentée
en soumettant des biofilms phototrophes a dominance diatomique a des enrichissements forts
en P (voir Sanchez-Thirion et al. ; Soumission prochaine prévue a Aquatic Toxicology, Annexe
4). Bien que le protocole semblait parfaitement adapté pour répondre a cette question de
'importance relative des AGPI et du P, cette expérience ne s’est pas avérée totalement
satisfaisante, le gradient de P étant bien plus fort que le gradient de disponibilité en AGPI. Les
résultats ont semblé montrer un effet plus fort du P sur la croissance des gammares que la
disponibilité en AGPI, mais la taille réduite du gradient d’AGPI est potentiellement a 'origine de
'impossibilité de démontrer des effets de ces composés sur la croissance. Je suspecte
également, au vu de mes diverses lectures de la bibliographie, que les AGPI pourraient jouer un
réle prépondérant sur la reproduction des organismes, et le P sur leur croissance. Cette
hypothése reste a valider, mais indiquerait la nécessité de coupler plusieurs indicateurs de
réponse des consommateurs a la qualité des ressources (par exemple croissance et

reproduction) pour éviter des mésinterprétations quant a la nature des éléments limitants.

2) Lors de notre étude menée in situ visant a quantifier la production primaire et la qualité
élémentaire et biochimique potentielle de ces ressources de base dans les écosystemes de téte
de bassin versant, nous ne nous sommes concentrés uniquement que sur les biofilms épilithiques
phototrophes, et ce pour des raisons de simplicité. Néanmoins, il est évident que la production

primaire dans ces cours d’eau peut aussi étre assurée par d’autres organismes que des algues
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benthiques. En particulier, dans les cours d’eau forestiers, on peut également observer des
abondances variables de macrophytes et de bryophytes. Par ailleurs, dans ces cours d’eau, les
bryophytes sont réguliérement retrouvées dans les tubes digestifs de certains invertébrés (Felten
et al., 2008). Les données sur les profils d’acides gras des bryophytes restent parcellaires, mais
les rares données disponibles indiquent que certaines especes pourraient contenir des quantités
non négligeables d’acides gras d’intérét. Par exemple, Torres-Ruiz, Wehr & Perrone (2007) ont
pu montrer que l'espéce de Hygrohypnum luridum (Hedw.) Jenn., contenait de l'acide
arachidonique (20:4w6) en concentration similaire a celle retrouvée dans la biomasse de certains
invertébrés. Ces producteurs primaires pourraient ainsi se révéler jouer un rble tout aussi
important que les biofilms phototrophes (et les diatomées en particulier, Crenier et al., 2017) qui

ont été étudiés dans cette these.

3) Au sein des biofilms phototrophes, les mesures a la benthotorche nous ont apporté des indices
sur les assemblages de chlorophycées, de cyanobactéries et de diatomées. Nous nous sommes
intéressés plus particulierement aux diatomées, présentant de maniere notoire des pourcentages
d’AGPI a longue chaine carbonée élevés. Cependant, le biofilm représente une communauté
complexe de microorganismes, incluant également une meéiofaune particuliére. La structure de
ces communautés est susceptible de subir diverses pressions et/ou stresseurs, ce qui génére
des modifications potentielles des espéces en présence (par exemple, Leflaive et al. (2015)).
Néanmoins, la plupart des études se sont intéressées aux communautés algales ou
bactériennes. Les protozoaires, pourtant bien présents dans les biofilms, ne sont que rarement
ou jamais suivis. Or, ces protozoaires sont potentiellement riches en acides gras essentiels, et
ont déja été décrits comme des améliorateurs de la qualité des ressources pour les
consommateurs herbivores (par exemple: Bec, Martin-Creuzburg & Elert, 2006). Des
modifications de la densité de protozoaires, au méme titre que des changements d’algues,
pourraient ainsi jouer sur la qualité des biofilms. Par ailleurs, les protozoaires et la méiofaune du
biofilm pourraient impacter la dynamique des communautés bactériennes et algales (Majdi, Tackx
& Buffan-Dubau, 2012), ces effets en cascade pouvant a leur tour jouer un réle dans la qualité
des biofilms. La prise en compte de la complexité des biofilms épilithiques représente donc a mes
yeux une perspective d’'intérét pour la compréhension du fonctionnement des cours d’eau de téte

de bassin versant.

4) Dans notre étude de suivi des producteurs primaires (Chapitre 2, Partie 1), nous avons prélevé
les biofilms aprés seulement 2 mois de croissance. Nous n’avons pas pris en compte I'impact de
la saisonnalité sur cette qualité biochimique. Par ailleurs, nous n’avons pas spécifiqguement étudié
la réponse individuelle des espéeces présentes dans le biofilm a des stresseurs. |l serait pourtant

intéressant d’observer siles changements de qualité des ressources sont dus a des modifications
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de structure des communautés, ou si c’est simplement di a une plasticité intraspécifique de la

réponse des organismes face aux différentes pressions et stresseurs.

5) Une élévation de température des cours d’eau pourrait potentiellement affecter positivement
la croissance fongique et la décomposition des litieres, ce qui, dans un contexte de réchauffement
climatique global, pourrait mener a une activité fongique accrue, des taux de décomposition en
augmentation, réduisant les ressources avec des effets délétéres a I'échelle des niveaux
trophiques supérieurs (Ferreira & Chauvet, 2011). La température est I'un facteur de base des
processus meétaboliques (Brown et al., 2004) impactant les réactions chimiques de respiration,
d’assimilation des ressources et plus généralement de la croissance des organismes (Loi de Van't
Hoff : Myers (2003) dans Chauvet et al., 2016). Méme si ces effets sont variables suivant les
litieres et la composition des communautés, ils mériteraient certainement d’étre pris en compte

dans de futures études.

6) Pour finir, nous avons pu mettre en évidence un impact de la qualité stoechiométrique et
biochimique des ressources carbonées produites au sein des cours d’eau (producteurs primaires
autochtones) sur des consommateurs détritivores benthiques. Néanmoins, la potentialité que
d’autres groupes fonctionnels, tels des herbivores stricts ou bien des prédateurs, ingerent
directement ou indirectement le carbone et les nutriments issus de ces producteurs primaires
reste a évaluer. Pour les prédateurs, il est possible de penser que le choix de proies puisse étre
influencé par la réponse (comportementale ou bien physiologique) des consommateurs face a
des ressources riches en acides gras (par exemple, coloration par une accumulation de béta-
caroténe dans les tissus de détritivores a carapaces chitineuse translucide ou par parasites,
Confer, travaux de these de Kévin Sanchez-Thirion, 2017). Le transfert du statut de « meilleure
qualité en tant que ressource » d’'un producteur primaire a un consommateur primaire puis a un
prédateur reste a explorer. L’intégration de notre raisonnement a des études sur les réseaux
trophiques complexes (au-dela de la simple interaction entre une ressource et un consommateur)

reste a étudier.

152



Références Bibliographiques

Références Bibliographiques

153




154



Références Bibliographiques

A

Alewell C., Armbruster M., Bittersohl J., Evans C.D., Meesenburg H., Moritz K., et al. (2001) Are
there signs of acidification reversal in freshwaters of the low mountain ranges in Germany?
Hydrology and Earth System Sciences Discussions 5, 367—378.

Allan E., Manning P., Alt F., Binkenstein J., Blaser S., Bluthgen N., et al. (2015) Land use
intensification alters ecosystem multifunctionality via loss of biodiversity and changes to
functional composition. Ecology Letters 18, 834—-843.

Allan J.D. & Castillo M.M. (2007) Stream ecology: structure and function of running waters, 2nd
Edition. Springer, Dordrecht.

Allen J.L., Leflaive J., Bringuier C., Ten-Hage L., Chauvet E., Cornut J., et al. (2017) Allelopathic
inhibition of primary producer growth and photosynthesis by aquatic fungi. Fungal Ecology.

Anderson N.H. & Sedell J.R. (1979) Detritus processing by macroinvertebrates in stream
ecosystems. Annual Review of Entomology 24, 351-377.

Andrei J. (2015) Effets (sub)individuels et fonctionnels des nanoparticules manufacturées sur des
Crustacés Gammaridae. Université de Lorraine, Metz, France.

Andrei J., Pain-Devin S., Felten V., Devin S., Giambérini L., Mehennaoui K., et al. (2016) Silver
nanoparticles impact the functional role of Gammarus roeseli (Crustacea Amphipoda).
Environmental Pollution 208, 608—618.

Angéli N., Dambrine E., Boudot J.P., Nedeltcheva T., Guérold F.A., Tixier G., et al. (2009)
Evaluation of streamwater composition changes in the Vosges Mountains (NE France):
1955-2005. Science of The Total Environment 407, 4378-4386.

Arce-Funck J., Bec A., Perriére F., Felten V. & Danger M. (2015) Aquatic hyphomycetes: a
potential source of polyunsaturated fatty acids in detritus-based stream food webs. Fungal
Ecology 13, 205-210.

Arce-Funck J., Clivot H., Felten V., Rousselle P., Guérold F.A. & Danger M. (2013a) Phosphorus
availability modulates the toxic effect of silver on aquatic fungi and leaf litter decomposition.
Aquatic Toxicology 144-145, 199-207.

Arce-Funck J., Crenier C., Danger M., Cossu-Leguille C., Guérold F.A. & Felten V. (2016)
Stoichiometric constraints modulate impacts of silver contamination on stream detritivores:
an experimental test with Gammarus fossarum. Freshwater Biology.

Arce-Funck J., Danger M., Gismondi E., Cossu-Leguille C., Guérold F.A. & Felten V. (2013b)
Behavioural and physiological responses of Gammarus fossarum (Crustacea Amphipoda)
exposed to silver. Aquatic Toxicology 142-143, 73-84.

Arsuffi T.L. & Suberkropp K. (1989) Selective feeding by shredders on leaf-colonizing stream
fungi: comparison of macroinvertebrate taxa. Oecologia 79, 30-37.

Arts M.T., Ackman R.G. & Holub B.J. (2001) “Essential fatty acids” in aquatic ecosystems: a
crucial link between diet and human health and evolution. Canadian Journal of Fisheries
and Aquatic Sciences 58, 122-137.

Arts M.T., Brett M.T. & Kainz M.J. eds (2009) Lipids in Aquatic Ecosystems. Springer New York,
New York, NY.

Arts M.T. & Kohler C. (2009) Health and condition in fish: the influence of lipids on membrane
competency and immune response. In: Lipids in Aquatic Ecosystems. (Eds M.T. Arts, M.T.
Brett & M.J. Kainz), pp. 237-255. Springer, New York.

Arts M.T. & Wainman B.C. eds (1998) Lipids in Freshwater Ecosystems, Springer-Verlag.
Springer New York, New York, NY.

155



Références Bibliographiques

B

Baldy V. & Gessner M.O. (1997) Towards a budget of leaf litter decomposition in a first-order
woodland stream. Décomposition des litieres dans une petite riviere forestiére : essai de
bilan. Académie des sciences, 747-758.

Baldy V., Gessner M.O. & Chauvet E. (1995) Bacteria, Fungi and the Breakdown of Leaf Litter in
a Large River. Oikos 74, 93.

Baldy V., Gobert V., Guérold F.A., Chauvet E., Lambrigot D. & Charcosset J.-Y. (2007) Leaf litter
breakdown budgets in streams of various trophic status: effects of dissolved inorganic
nutrients on microorganisms and invertebrates. Freshwater Biology 52, 1322—-1335.

Barlocher F. (1991) Fungal colonization of fresh and dried leaves in the River Teign (Devon,
England). Nova Hedwigia 52, 349-357.

Barlocher F. (1982) The contribution of fungal enzymes to the digestion of leaves by Gammarus
fossarum Koch (Amphipoda). Oecologia 52, 1-4.

Barlocher F. (1992) The Ecology of Aquatic Hyphomycetes. Springer-Verlag, Berlin, Heidelberg.

Barlocher F. (1985) The role of fungi in the nutrition of stream invertebrates. Botanical journal of
the Linnean Society 91, 83-94.

Barlocher F. & Kendrick B. (1975) Assimilation efficiency of Gammarus pseudolimnaeus
(Amphipoda) feeding on fungal mycelium or autumn-shed leaves. Oikos 26, 55.

Barlocher F. & Kendrick B. (1973a) Fungi and food preferences of Gammarus pseudolimnaeus.
Archiv fur Hydrobiologie 72, 501-516.

Barlocher F. & Kendrick B. (1973b) Fungi in the diet of Gammarus pseudolimnaeus. Oikos 24,
295-300.

Barlocher F. & Kendrick B. (1976) Hyphomycetes as intermediaries of energy flow in streams. In:
Recent Advances in Aquatic Mycology. pp. 435-445.

Barlocher F. & Sridhar K.R. (2014) Ch.19-Association of animals and fungi in leaf decomposition.
In: Freshwater fungi and fungus-like organisms, National Taiwan Ocean University. (Eds
E.B.G. Jones, K.D. Hyde & K.-L. Pang), pp. 413-441. De Gruyter, Keelung, Taiwan
(R.O.C)).

Baudin J.P. & Garnier-Laplace J. (1994) Accumulation, release, and tissue distribution of 110m
Ag from natural food (Gammarus pulex) by the common carp, Cyprinus carpio L. Archives
of Environmental Contamination and Toxicology 27, 459-465.

Baudoin J.M., Guérold F., Felten V., Chauvet E., Wagner P. & Rousselle P. (2008) Elevated
Aluminium Concentration in Acidified Headwater Streams Lowers Aquatic Hyphomycete
Diversity and Impairs Leaf-Litter Breakdown. Microbial Ecology 56, 260—269.

Bec A., Desvilettes C., Véra A., Fontvieille D. & Bourdier G. (2003) Nutritional value of different
food sources for the benthic Daphnidae Semicepganlus vetulus: role of fatty acids. Archiv
fur Hydrobiologie 156, 145-163.

Bec A., Martin-Creuzburg D. & Elert E. von (2006) Trophic upgrading of autotrophic picoplankton
by the heterotrophic nanoflagellate Paraphysomonas sp. Limnology and Oceanography
51, 1699-1797.

Beisel J.-N. & Médoc V. (2010) Bird and amphipod parasites illustrate a gradient from adaptation
to exaptation in complex life cycle. Ethology Ecology & Evolution 22, 265-270.

Bell J.G. & Sargent J.R. (1996) Lipid nutrition and fish recruitment. Marine Ecology-Progress
Series, 315-316.

156



Références Bibliographiques

Bell M.V., Batty R.S., Dick J.R., Fretwell K., Navarro J.C. & Sargent J.R. (1995) Dietary deficiency
of docosahexaenoic acid impairs vision at low light intensities in juvenile herring (Clupea
harengus L.). Lipids 30, 443—-449.

Berg B. & Ekbohm G. (1991) Litter mass-loss rates and decomposition patterns in some needle
and leaf litter types. Long-term decomposition in a Scots pine forest. VII. Canadian Journal
of Botany 69, 1449-1456.

Birk S., Bonne W., Borja A., Brucet S., Courrat A., Poikane S., et al. (2012) Three hundred ways
to assess Europe’s surface waters: An almost complete overview of biological methods to
implement the Water Framework Directive. Ecological Indicators 18, 31-41.

Bourdier G.G. & Amblard C.A. (1989) Lipids in Acanthodiaptomus denticomis during starvation
and fed on three different algae. Journal of Plankton Research 11, 1201-1212.

Bradley D.C. & Ormerod S.J. (2002) Long-term effects of catchment liming on invertebrates in
upland streams. Freshwater Biology 47, 161-171.

Brett M.T. & Miuller-Navarra D.C. (1997) The role of highly unsaturated fatty acids in aquatic
foodweb processes. Freshwater Biology 38, 483—499.

Brett M.T., Mdller-Navarra D.C. & Persson J. (2009) Crustacean zooplankton fatty acid
composition. In: Lipids in Aquatic Ecosystems. (Eds M. Kainz, M.T. Brett & M.T. Arts), pp.
115-146. Springer New York, New York, NY.

Brosed M. (2016) Evaluation de l'intégrité fonctionnelle des écosystemes lotiques du sud-ouest
de la France. Université Toulouse 3 Paul Sabatier, Toulouse.

Brosed M., Lamothe S. & Chauvet E. (2016) Litter breakdown for ecosystem integrity assessment
also applies to streams affected by pesticides. Hydrobiologia 773, 87-102.

Brown J.H., Gillooly J.F., Allen A.P., Savage V.M. & West G.B. (2004) Toward a metabolic theory
of ecology. Ecology 85, 1771-1789.

C

Calder P.C. (2009) Polyunsaturated fatty acids and inflammatory processes: New twists in an old
tale. Biochimie 91, 791-795.

Canhoto C. & Graga M.A.S. (2008) Interactions between fungi and stream invertebrates: back to
the future. In: Novel Techniques and Ideas in Mycology, Fungal Diversity Research Series,
Fungal Diversity Press. (Eds K.R. Sridhar, F. Béarlocher & K.D. Hyde), pp. 305-325.
Yunnan, P.R., China.

Cargill I A.S., Cummins K.W., Hanson B.J. & Lowry R.R. (1985) The Role of Lipids, Fungi, and
Temperature in the Nutrition of a Shredder Caddisfly, Clistoronia magnifica. Freshwater
Invertebrate Biology 4, 64—78.

Cebrian J., Shurin J.B., Borer E.T., Cardinale B.J., Ngai J.T., Smith M.D., et al. (2009) Producer
Nutritional Quality Controls Ecosystem Trophic Structure. PLoS ONE 4, e4929.

Chamberlain P.M. & Black H.l.J. (2005) Fatty acid compositions of Collembola: unusually high
proportions of C20 polyunsaturated fatty acids in a terrestrial invertebrate. Comparative
Biochemistry and Physiology Part B: Biochemistry and Molecular Biology 140, 299-307.

Chapman D. ed. (1996) Water quality assessments: a guide to the use of biota, sediments and
water environmental monitoring, 2. ed. E & FN Spon, London.

Chappell K.R. & Goulder R. (1994) Enzymes as river pollutants and the response of native
epilithic extracellular-enzyme activity. Environmental pollution 86, 161-169.

157



Références Bibliographiques

Chaumot A., Geffard O., Armengaud J. & Maltby L. (2015) Gammarids as Reference Species for
Freshwater Monitoring. In: Aquatic Ecotoxicology - Advancing tool for dealing with
emerging risks, Academic Press. (Eds C. Amiard-Triquet, J.-C. Amiard & C. Mouneyrac),
pp. 253—-280. Elsevier, Paris.

Chauvet E. (1987) Changes in the chemical composition of alder, poplar and willow leaves during
decomposition in a river. Hydrobiologia 148, 35-44.

Chauvet E., Ferreira V., Giller P.S., McKie B.G., Tiegs S.D., Woodward G., et al. (2016) Litter
Decomposition as an Indicator of Stream Ecosystem Functioning at Local-to-Continental
Scales. In: Advances in Ecological Research. pp. 99-182. Elsevier.

Chauvet E. & Guérold F.A. (2015) Petites rivieres, qualité de I'eau et organismes. In: L'eau a
découvert. (Eds A. Euzen, C. Jeandel & R. Mosseri), pp. 134-135. CNRS Editions, Paris.

Cheever B.M., Kratzer E.B. & Webster J.R. (2012) Immobilization and mineralization of N and P
by heterotrophic microbes during leaf decomposition. Freshwater Science 31, 133-147.

Chrost R.J. (1991) Environmental control of the synthesis and activity of aquatic microbial
ectoenzymes. In: Microbial enzymes in aquatic environments. (Ed. R.J. Chrost), pp. 29—
59. Springer-Verlag, New York, NY.

Chrost R.J. (1990) Microbial ectoenzymes in aquatic environments. In: Aquatic Microbial Ecology:
Biochemical and Molecular Approaches, Springer Verlag. (Eds J. Overbeck & R.J. Chrost),
pp. 47—78. New York. 190 pp.

Chung N. & Suberkropp K. (2009) Effects of aquatic fungi on feeding preferences and
bioenergetics of Pycnopsyche gentilis (Trichoptera: Limnephilidae). Hydrobiologia 630,
257-269.

Clarke A., Mac Nally R., Bond N. & Lake P.S. (2008) Macroinvertebrate diversity in headwater
streams: a review. Freshwater Biology 53, 1707-1721.

Clivot H., Charmasson F., Felten V., Boudot J.-P., Guérold F.A. & Danger M. (2014a) Interactive
effects of aluminium and phosphorus on microbial leaf litter processing in acidified streams:
A microcosm approach. Environmental Pollution 186, 67—-74.

Clivot H., Cornut J., Chauvet E., Elger A., Poupin P., Guérold F.A., et al. (2014b) Leaf-associated
fungal diversity in acidified streams: insights from combining traditional and molecular
approaches. Environmental Microbiology 16, 2145-2156.

Clivot H., Danger M., Pagnout C., Wagner P., Rousselle P., Poupin P., et al. (2013) Impaired Leaf
Litter Processing in Acidified Streams: Learning from Microbial Enzyme Activities.
Microbial Ecology 65, 1-11.

Colas F., Baudoin J.-M., Gob F., Tamisier V., Valette L., Kreutzenberger K., et al. (2017) Scale
dependency in the hydromorphological control of a stream ecosystem functioning. Water
Research 115, 60-73.

Cole J.J. (1982) Interactions between bacteria and algae in aquatic ecosystems. Annual Review
of Ecology and Systematics 13, 291-314.

Cooper A.B. & Cooke J.G. (1984) Nitrate loss and transformation in 2 vegetated headwater
streams. New Zealand Journal of Marine and Freshwater Research 18, 441-450.

Copeman L.A., Parrish C.C., Brown J.A. & Harel M. (2002) Effects of docosahexaenoic,
eicosapentaenoic, and arachidonic acids on the early growth, survival, lipid composition
and pigmentation of yellowtail flounder (Limanda ferruginea): a live food enrichment
experiment. Aquaculture 210, 285-304.

Cordier M., Brichon G., Weber J.-M. & Zwingelstein G. (2002) Changes in the fatty acid
composition of phospholipids in tissues of farmed sea bass (Dicentrarchus labrax) during

158



Références Bibliographiques

an annual cycle. Roles of environmental temperature and salinity. Comparative
Biochemistry and Physiology Part B: Biochemistry and Molecular Biology 133, 281-288.

Cornut J. (2010) Décomposition de détritus végétaux dans la zone hyporhéique de cours d’eau
forestiers : implication du compartiment fongique. Université de Toulouse IlI.

Cornut J., Clivot H., Chauvet E., Elger A., Pagnout C. & Guérold F.A. (2012) Effect of acidification
on leaf litter decomposition in benthic and hyporheic zones of woodland streams. Water
Research 46, 6430—6444.

Council of the European Union (2001) Programme National de Réduction des Emissions de
Polluants Atmosphériques (SO2, NOx, COV, NHs3) en application de la Directive
2001/81/CE du 23 Octobre 2001.

Covich A.P., Palmer M.A. & Crowl T.A. (1999) The role of benthic invertebrate species in
freshwater ecosystems: zoobenthic species influence energy flows and nutrient cycling.
BioScience 49, 119-127.

Crawley M.J. (1997) Plant-herbivore dynamics. In: Plant Ecology, Blackwell. (Ed. M.J. Crawley),
pp. 401-474.

Crenier C., Arce-Funck J., Bec A., Billoir E., Perriéere F., Leflaive J., et al. (2017) Minor food
sources can play a major role in secondary production in detritus-based ecosystems.
Freshwater Biology 62, 1155-1167.

Cross W.F., Benstead J.P., Rosemond A.D. & Wallace J.B. (2003) Consumer-resource
stoichiometry in detritus-based streams. Ecology Letters 6, 721-732.

Cummins K.W. (1974) Structure and Function of Stream Ecosystems. BioScience 24, 631-641.

Cummins K.W. (2016) Combining taxonomy and function in the study of stream
macroinvertebrates. Journal of Limnology 75(s1), 235-241.

Cummins K.W. (1979) The natural stream ecosystem. In: The ecology of regulated streams. (Eds
J.V. Ward & J.A. Stanford), pp. 7-24. Springer Science+Business Media, New York.

Cummins K.W., Coffman W.P. & Roff P.A. (1966) Trophic relations in a small woodland stream.
Verhandlungen der internationalen Vereinigung fur theoretische und angewandte
Limnologie 16, 627—638.

Cummins K.W. & Klug M.J. (1979) Feeding Ecology of Stream Invertebrates. Annual Review of
Ecology and Systematics 10, 147-172.

Cummins K.W., Petersen R.C., Howard F.O., Wuycheck J.C. & Holt V.I. (1973) The Utilization of
Leaf Litter by Stream Detritivores. Ecology 54, 336—345.

Cushing C.E., Minshall G.W. & Newbold J.D. (1993) Transport dynamics of fine particulate
organic matter in two ldaho streams. Limnology and oceanography 38, 1101-1115.

D

Dalsgaard J., St John M., Kattner G., Muller-Navarra D.C. & Hagen W. (2003) Fatty Acid Trophic
Markers in the Pelagic Marine Environment. Advances in Marine Biology 46, 225-340.

Danger M., Arce Funck J., Devin S., Heberle J. & Felten V. (2013a) Phosphorus content in detritus
controls life-history traits of a detritivore. Functional Ecology 27, 807-815.

Danger M. & Chauvet E. (2013) Elemental composition and degree of homeostasis of fungi: are
aguatic hyphomycetes more like metazoans, bacteria or plants? Fungal Ecology 6, 453—
457.

159



Références Bibliographiques

Danger M., Cornut J., Chauvet E., Chavez P., Elger A. & Lecerf A. (2013b) Benthic algae
stimulate leaf litter decomposition in detritus-based headwater streams: a case of aquatic
priming effect? Ecology 94, 1604-1613.

Danger M., Cornut J., Elger A. & Chauvet E. (2012) Effects of burial on leaf litter quality, microbial
conditioning and palatability to three shredder taxa. Freshwater Biology 57, 1017-1030.

Danger M., Daufresne T., Lucas F., Pissard S. & Lacroix G. (2008) Does Liebig’'s law of the
minimum scale up from species to communities? Oikos 117, 1741-1751.

Danger M., Gessner M.O. & Barlocher F. (2016) Ecological stoichiometry of aquatic fungi: current
knowledge and perspectives. Fungal Ecology 19, 100-111.

Danger M., Oumarou C., Benest D. & Lacroix G. (2007) Bacteria can control stoichiometry and
nutrient limitation of phytoplankton. Functional Ecology 21, 202-210.

Dangles O. (2000) Approche du fonctionnement de ruisseaux forestiers soumis a des processus
d’acidification : Décomposition des litieres, r6le des macro-invertébrés benthiques et
application vers une gestion conservatoire. Université de Metz, Metz, France.

Dangles O.J. (2002) Functionnal Plasticity of benthic macroinvertebrates: implications for trophic
dynamics in acid streams. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences 59, 1563—
1573.

Dangles O.J., Gessner M.O., Guérold F.A. & Chauvet E. (2004) Impacts of stream acidification
on litter breakdown: implications for assessing ecosystem functioning. Journal of Applied
Ecology 41, 365-378.

Dangles O.J. & Guérold F.A. (1999) Impact of Headwater Acidification on the Trophic Structure
of Macroinvertebrate Communities. International Review of Hydrobiology 84, 287—-297.

Dangles O.J. & Guérold F.A. (2001) Influence of shredders in mediating rates of beech leaves in
circumneutral and acidic forest streams. Archiv flr Hydrobiologie 151, 659—-666.

Dangles 0O.J. & Guérold F.A. (2000) Structural and functional responses of benthic
macroinvertebrates to acid precipitation in two forested headwater streams (Vosges
Mountains, northeastern France). Hydrobiologia 418, 25-31.

Dawoud M., Bundschuh M., Goedkoop W. & McKie B.G. (2017) Interactive effects of an
insecticide and a fungicide on different organism groups and ecosystem functioning in a
stream detrital food web. Aquatic Toxicology 186, 215-221.

Del Arco A.l., Guerrero F., Jiménez-Gémez F. & Parra G. (2015) Effects of nitrate concentration
within legal limits on natural assemblages of plankton communities. Fundamental and
Applied Limnology / Archiv fur Hydrobiologie 187, 1-10.

Demars B.O.L., Russell Manson J., éLafsson J.S., GiSlason G.M., GudmundsdoTtir R.,
Woodward G., et al. (2011) Temperature and the metabolic balance of streams:
Temperature and the metabolic balance of streams. Freshwater Biology 56, 1106-1121.

Desjardins R. & Cavayas F. (1991) Possibilités et limites des images satellites TM LANDSAT en
matiére d’occupation du sol: le cas de Montréal (Québec). Cahiers de géographie du
Québec 35, 137.

Di H.J. & Cameron K.C. (2002) Nitrate leaching in temperate agroecosystems: sources, factors
and mitigating strategies. Nutrient cycling in agroecosystems 64, 237-256.

Dick J.T. (1995) The cannibalistic behaviour of two Gammarus species (Crustacea: Amphipoda).
Journal of Zoology 236, 697—706.

Dijkman N.A., Boschker H.T.S., Stal L.J. & Kromkamp J.C. (2010) Composition and heterogeneity
of the microbial community in a coastal microbial mat as revealed by the analysis of
pigments and phospholipid-derived fatty acids. Journal of Sea Research 63, 62—70.

Dinar S. (2002) Water, Security, Conflict, and Cooperation. SAIS Review 22, 229-253.
160



Références Bibliographiques

Dray S. & Dufour A.-B. (2007) The ade4 package: implementing the duality diagram for ecologists.
Journal of statistical software 22, 1-20.

Drerup S.A. & Vis M.L. (2017) Extracellular enzyme activity suggests phosphorus limitation of
biofilm productivity in acid mine drainage remediated streams. Hydrobiologia 784, 225—
236.

Driscoll C.T., Lawrence G.B., Bulger A.J., Butler T.J., Cronan C.S., Eagar C., et al. (2001) Acidic
Deposition in the Northeastern United States: Sources and Inputs, Ecosystem Effects, and
Management Strategies. BioScience 51, 180-198.

Duarte S., Pascoal C., Alves A., Correia A. & C4Ssio F. (2008) Copper and zinc mixtures induce
shifts in microbial communities and reduce leaf litter decomposition in streams. Freshwater
Biology 53, 91-101.

Dudgeon D., Arthington A.H., Gessner M.O., Kawabata Z.-l., Knowler D.J., Lévéque C., et al.
(2006) Freshwater biodiversity: importance, threats, status and conservation challenges.
Biological Reviews 81, 163.

Dunstan G.A., Volkman J.K., Barett S.M., Leroi J.-M. & Jeffrey S.W. (1994) Essential
Polyunsaturated Fatty Acids from 14 species of diatom (Bacillariophyceae).
Phytochemistry 35, 155-161.

Duran M. (2007) Life Cycle of Gammarus pulex (L.) in the River Yesilirmak. Turkish Journal of
Zoology 31, 389-394.

€

Ederington M.C., McManus G.B. & Harvey H.R. (1995) Trophic transfer of fatty acids, sterols, and
a triterpenoid alcohol between bacteria, a ciliate, and the copepod Acartia tonsa.
Limnology and Oceanography 40, 860-867.

Eldho N.V., Feller S.E., Tristram-Nagle S., Polozov I.V. & Gawrisch K. (2003) Polyunsaturated
Docosahexaenoic vs Docosapentaenoic Acid-Differences in Lipid Matrix Properties from
the Loss of One Double Bond. Journal of the American Chemical Society 125, 6409—-6421.

Elésegui A., Arana X., Basaguren A. & Pozo J. (1995) Self-purification processes along a
medium-sized stream. Environmental Management 19, 931.

El6segui A. & Pozo J. (1998) Epilithic biomass and metabolism in a north Iberian stream. Aquatic
Sciences-Research Across Boundaries 60, 1-16.

El-Sabaawi R., Dower J.F., Kainz M. & Mazumder A. (2009) Characterizing dietary variability and
trophic positions of coastal calanoid copepods: insight from stable isotopes and fatty acids.
Marine Biology 156, 225—-237.

Elser J.J. (2012) Phosphorus: a limiting nutrient for humanity? Current Opinion in Biotechnology
23, 833-838.

Elser J.J., Bracken M.E.S., Cleland E.E., Gruner D.S., Harpole W.S., Hillebrand H., et al. (2007)
Global analysis of nitrogen and phosphorus limitation of primary producers in freshwater,
marine and terrestrial ecosystems. Ecology Letters 10, 1135-1142.

Elser J.J., Chrzanowski T.H., Sterner R.W. & Mills K.H. (1998) Stoichiometric constraints on food-
web dynamics: a whole-lake experiment on the Canadian Shield. Ecosystems 1, 120-136.

Elser J.J., Dobberfuhl D.R., MacKay N.A. & Schampel J.H. (1996) Organism Size, Life History,
and N:P Stoichiometry. Toward a unified view of cellular and ecosystem processes.
BioScience 46, 674—684.

161



Références Bibliographiques

Elser J.J., Hayakawa K. & Urabe J. (2001) Nutrient Limitation Reduces Food Quality for
Zooplankton: Daphnia Response to Seston Phosphorus Enrichment. Ecology 82, 898.

Elwood J.W., Newbold J.D., Trimble A.F. & Stark R.W. (1981) The Limiting Role of Phosphorus
in a Woodland Stream Ecosystem: Effects of P Enrichment on Leaf Decomposition and
Primary Producers. Ecology 62, 146—-158.

Emilson C.E., Kreutzweiser D.P., Gunn J.M. & Mykytczuk N.C.S. (2016) Effects of land use on
the structure and function of leaf-litter microbial communities in boreal streams. Freshwater
Biology 61, 1049-1061.

Ensign S.H. & Doyle M.W. (2006) Nutrient spiraling in streams and river networks. Journal of
Geophysical Research: Biogeosciences 111, n/a-n/a.

Erisman JW. & Draaijers G. (1995) Atmospheric deposition in relation to acidification and
eutrophication. Elsevier Science, Amsterdam; New York.

Esri France (2013) Produits ArcGis.

Evans C.D., Cullen J.M., Alewell C., Kopacek J., Marchetto A., Moldan F., et al. (2001) Recovery
from acidification in European surface waters. Hydrology and Earth System Sciences
Discussions 5, 283-298.

Evans-White M.A., Stelzer R.S. & Lamberti G.A. (2005) Taxonomic and regional patterns in
benthic macroinvertebrate elemental composition in streams. Freshwater Biology 50,
1786-1799.

F

Falkowski P.G. & Raven J.A. (2007) Aquatic photosynthesis, 2nd edition. Princeton University
Press, Princeton.

Fanin N., Fromin N., Buatois B. & Hattenschwiler S. (2013) An experimental test of the hypothesis
of non-homeostatic consumer stoichiometry in a plant litter-microbe system. Ecology
Letters 16, 764—772.

Feckler A., Goedkoop W., Zubrod J.P., Schulz R. & Bundschuh M. (2016) Exposure pathway-
dependent effects of the fungicide epoxiconazole on a decomposer-detritivore system.
Science of The Total Environment 571, 992—-1000.

Felten V., Baudoin J.M. & Guérold F.A. (2006) Physiological recovery from episodic acid stress
does not mean population recovery of Gammarus fossarum. Chemosphere 65, 988-998.

Felten V. & Guérold F.A. (2004) Haemolymph [Na*] and [CI] loss in Gammarus fossarum exposed
in situ to a wide range of acidic streams. Diseases of aquatic organisms 61, 113-121.

Felten V. & Guérold F.A. (2001) Hyperventilation and loss of hemolymph Na* and CI in the
freshwater amphipod Gammarus fossarum exposed to acid stress: a preliminary study.
Diseases of aquatic organisms 45, 77-80.

Felten V., Tixier G., Guérold F.A., De Crespin De Billy V. & Dangles O.J. (2008) Quantification of
diet variability in a stream amphipod: implications for ecosystem functioning. Fundamental
and Applied Limnology / Archiv fiir Hydrobiologie 170, 303-313.

Ferlian O., Scheu S. & Pollierer M.M. (2012) Trophic interactions in centipedes (Chilopoda,
Myriapoda) as indicated by fatty acid patterns: Variations with life stage, forest age and
season. Soil Biology and Biochemistry 52, 33-42.

Ferreira V., Castagneyrol B., Koricheva J., Gulis V., Chauvet E. & Graca M.A.S. (2015) A meta-
analysis of the effects of nutrient enrichment on litter decomposition in streams: Nutrient
enrichment and litter decomposition. Biological Reviews 90, 669—-688.

162



Références Bibliographiques

Ferreira V. & Chauvet E. (2011) Synergistic effects of water temperature and dissolved nutrients
on litter decomposition and associated fungi. Global Change Biology 17, 551-564.

Ferreira V. & Guérold F. (2017) Leaf litter decomposition as a bioassessment tool of acidification
effects in streams: Evidence from a field study and meta-analysis. Ecological Indicators
79, 382-390.

Ferreira V., Koricheva J., Duarte S., Niyogi D.K. & Guérold F. (2016a) Effects of anthropogenic
heavy metal contamination on litter decomposition in streams — A meta-analysis.
Environmental Pollution 210, 261-270.

Ferreira V., Koricheva J., Pozo J. & Gragca M.A.S. (2016b) A meta-analysis on the effects of
changes in the composition of native forests on litter decomposition in streams. Forest
Ecology and Management 364, 27-38.

Field C.B., Behrenfeld M.J., Randerson J.T. & Falkowski P. (1998) Primary production of the
biosphere: integrating terrestrial and oceanic components. Science 281, 237-240.

Fisher S.G. & Likens G.E. (1973) Energy Flow in Bear Brook, New Hampshire: An Integrative
Approach to Stream Ecosystem Metabolism. Ecological Monographs 43, 421-439.

Flores L., Larraflaga S. & Elosegi A. (2014) Compensatory feeding of a stream detritivore
alleviates the effects of poor food quality when enough food supplied. Freshwater Science
33, 134-141.

Folch J., Lees M. & Stanley H.S. (1957a) A simple method for the isolation and purification of total
lipides from animal tissues. Journal of Biological Chemistry 226, 497-509.

Folch J., Lees M. & Stanley H.S. (1957b) A simple method for the isolation and purification of total
lipides from animal tissues. Journal of Biological Chemistry 226, 497-509.

Fouillet M. (2014) Deéveloppement d’indicateurs fonctionnels pour I'évaluation de la qualité
écologique des cours d’eau de téte de bassin versant. Etude des processus de
décomposition de la matiére organiques détritique et de production primaire benthique.
U.C.O. Etablissement d’enseignement supérieur privé.

Fountoulaki E., Alexis M.N., Nengas |. & Venou B. (2003) Effects of dietary arachidonic acid
(20:4n-6), on growth, body composition, and tissue fatty acid profile of gilthead bream
fingerlings (Sparus aurata L.). Aquaculture 225, 309-323.

Frost P.C., Benstead J.P., Cross W.F., Hillebrand H., Larson J.H., Xenopoulos M.A., et al. (2006)
Threshold elemental ratios of carbon and phosphorus in aquatic consumers. Ecology
Letters 9, 774—779.

Fuller C.L., Evans-White M.A. & Entrekin S.A. (2015) Growth and stoichiometry of a common
aguatic detritivore respond to changes in resource stoichiometry. Oecologia 177, 837—-848.

G

Gallo E.R. (2013) The importance of stream invertebrates to riverine ecosystem function.

Gessner M.O. & Chauvet E. (2002) A case for using litter breakdown to assess functional stream
integrity. Ecological applications 12, 498-510.

Gessner M.O. & Chauvet E. (1994) Importance of stream microfungi in controlling breakdowns
rates of leaf litter. Ecology 75, 1807-1817.

Gessner M.O., Gulis V., Kuehn K.A., Chauvet E. & Suberkropp K. (2007) Fungal Decomposers
of Plant Litter in Aquatic Ecosystems. In: The Mycota: A Comprehensive Treatise on Fungi
as Experimental Systems for Basic and Applied Research. Vol.IV Environmental and

163



Références Bibliographiques

Microbial Relationships, 2nd Edition. The Mycota, (Eds C.P. Kubicek, I.S. Druzhinina, C.P.
Kubicek & I.S. Druzhinina), pp. 301-324. Springer Berlin Heidelberg, Berlin, Heidelberg.

Gessner M.O. & Schwoerbel J. (1989) Leaching kinetics of fresh leaf-litter with implications for
the current concept of leaf-processing in streams. Archiv fir Hydrobiologie 115, 81-90.

Gessner M.O., Swan C.M., Dang C.K., McKie B.G., Bardgett R.D., Wall D.H., et al. (2010)
Diversity meets decomposition. Trends in ecology & evolution 25, 372—-380.

Giller P.S. & Malmaqyvist B. (1998) The Biology of Rivers and Streams., Oxford University Press.
Oxford, UK.

Giri S. & Qiu Z. (2016) Understanding the relationship of land uses and water quality in Twenty
First Century: A review. Journal of Environmental Management 173, 41-48.

Godwin C.M. & Cotner J.B. (2015) Stoichiometric flexibility in diverse aquatic heterotrophic
bacteria is coupled to differences in cellular phosphorus quotas. Frontiers in Microbiology
6.

Gomi T., Sidle R.C. & Richardson J.S. (2002) Understanding Processes and Downstream
Linkages of Headwater Systems Headwaters differ from downstream reaches by their
close coupling to hillslope processes, more temporal and spatial variation, and their need
for different means of protection from land use. BioScience 52, 905-916.

Grabowski M., Bacela K. & Konopacka A. (2007) How to be an invasive gammarid (Amphipoda:
Gammaroidea)—comparison of life history traits. Hydrobiologia 590, 75—-84.

Graca M.A.S., Maltby L. & Calow P. (1993a) Importance of fungi in the diet of Gammarus pulex
and Asellus aquaticus. I: feeding strategies. Oecologia 93, 139-144.

Graca M.A.S., Maltby L. & Calow P. (1993b) Importance of fungi in the diet of Gammarus pulex
and Asellus aquaticus. Il: Effects on growth, reproduction and physiology. Oecologia 96,
304-3009.

Gran G. (1952) Determination of the equivalence point in potentiometric titrations. Part Il. Analyst
of London 77, 661-671.

Grimmett I.J., Shipp K.N., Macneil A. & Barlocher F. (2013) Does the growth rate hypothesis apply
to aquatic hyphomycetes? Fungal Ecology 6, 493-500.

Groom A.P. & Hildrew A.G. (1989) Food quality for detritivores in streams of contrasting pH.
Journal of Animal Ecology 58, 863—-881.

Guérold F.A., Boudot J.-P., Jacquemin G., Vein D., Merlet D. & Rouiller J. (2000)
Macroinvertebrate community loss as a result of headwater stream acidification in the
Vosges Mountains (N-E France). Biodiversity & Conservation 9, 767—-783.

Guérold F.A., Boudot J.-P., Merlet D., Rouillet J., Vein D. & Jacquemin G. (1997) Evaluation de
I'état d’acidification des cours d’eau du département des Vosges. Conseil Général Des
Vosges, Metz, France.

Gulis V., Ferreira V. & Graga M.A.S. (2006) Stimulation of leaf litter decomposition and associated
fungi and invertebrates by moderate eutrophication: implications for stream assessment.
Freshwater Biology 51, 1655-1669.

Gulis V., Kuehn K.A. & Suberkropp K. (2009) Fungi. In: Encyclopedia of Inland Waters, Elsevier.
(Ed. G.E. Likens), pp. 233-243. Oxford, UK.

Gulis V., Marvanova L. & Descals E. (2004) An illustrated key to the common temperate species
of aquatic hyphomycetes. In: Methods to Study Litter Decomposition: A Practical Guide.
(Eds M.A.S. Graga, F. Barlocher & M.O. Gessner), pp. 135-149. Springer.

Gulis V. & Suberkropp K. (2003a) Interactions between stream fungi and bacteria associated with
decomposing leaf litter at different levels of nutrient availability. Aquatic Microbial Ecology
30, 149-157.

164



Références Bibliographiques

Gulis V. & Suberkropp K. (2003b) Leaf litter decomposition and microbial activity in nutrient-
enriched and unaltered reaches of a headwater stream. Freshwater Biology 48, 123-134.

Guo F., Kainz M.J., Sheldon F. & Bunn S.E. (2016a) The importance of high-quality algal food
sources in stream food webs - current status and future perspectives. Freshwater Biology
61, 815-831.

Guo F., Kainz M.J., Valdez D., Sheldon F. & Bunn S.E. (2016b) High-quality algae attached to
leaf litter boost invertebrate shredder growth. Freshwater Science 35, 1213-1221.

Guschina I. & Harwood J. (2009) Algal lipids and effect of the environment on their biochemistry.
In: Lipids in Aquatic Ecosystems. (Eds M.T. Arts & M.T. Brett), pp. 1-24. Springer New
York, New York, NY.

H

Hall R.J., Likens G.E., Fiance S.B. & Hendrey G.R. (1980) Experimental Acidification of a Stream
in the Hubbard Brook Experimental Forest, New Hampshire. Ecology 61, 976—-989.

Harte J. & Kinzig A.P. (1993) Mutualism and competition between plants and decomposers-
implications for nutrient allocation in ecosystems. The American Naturalist 141, 829-84.

Hayden B., McWilliam-Hughes S.M. & Cunjak R.A. (2016) Evidence for limited trophic transfer of
allochthonous energy in temperate river food webs. Freshwater Science 35, 544-558.

Henderson R.J. & Tocher D.R. (1987) The lipid composition and biochemistry of freshwater fish.
Progress in lipid research 26, 281-347.

Hendrixson H.A., Sterner R.W. & Kay A.D. (2007) Elemental stoichiometry of freshwater fishes in
relation to phylogeny, allometry and ecology. Journal of Fish Biology 70, 121-140.

Hessen D.O. & Leu E. (2006) Trophic transfer and trophic modification of fatty acids in high Arctic
lakes. Freshwater Biology 51, 1987-1998.

Hieber M. & Gessner M.O. (2002) Contribution of stream detrivores, fungi, and bacteria to leaf
breakdown based on biomass estimates. Ecology 83, 1026—-1038.

Hill W.R., Ryon M.G. & Schilling E.M. (1995) Light Limitation in a Stream Ecosystem: Responses
by Primary Producers and Consumers. Ecology 76, 1297-1309.

[

Ingold C.T. (1942) Aquatic hyphomycetes of decaying alder leaves. Transactions of the British
Mycological Society 25, 339IN1-417IN6.

J

Jabiol J., Cornut J., Danger M., Jouffroy M., Elger A. & Chauvet E. (2014) Litter identity mediates
predator impacts on the functioning of an aquatic detritus-based food web. Oecologia 176,
225-235.

Jazdzewski K. (1980) Range extensions of some gammaridean species in European inland
waters caused by human activity. Crustaceana. Supplement 6, 84-107.

165



Références Bibliographiques

Jenkins G.B., Woodward G. & Hildrew A.G. (2013) Long-term amelioration of acidity accelerates
decomposition in headwater streams. Global Change Biology 19, 1100-1106.

Johnson L.T., Tank J.L. & Arango C.P. (2009) The effect of land use on dissolved organic carbon
and nitrogen uptake in streams. Freshwater Biology 54, 2335-2350.

K

Kahlert M. & McKie B.G. (2014) Comparing new and conventional methods to estimate benthic
algal biomass and composition in freshwaters. Environ. Sci.: Processes Impacts 16, 2627—
2634.

Karaman G.S. & Pinkster S. (1977) Freshwater Gammarus species from Europe, North Africa
and adjacent regions of Asia (Crustacea-Amphipoda). PART Il. Gammarus Roeseli-group
and related species. Bijdragen Tot De Dierkunde 47, 165-196.

Karr J.R. (1991) Biological Integrity: A Long-Neglected Aspect of Water Resource Management.
Ecological Applications 1, 66—84.

Karr J.R. & Dudley D.R. (1981) Ecological perspective on water quality goals. Environmental
management 5, 55-68.

Kattner G., Hirche H.-J. & Krause M. (1989) Spatial variability in lipid composition of calanoid
copepods from Fram Strait, the Arctic. Marine Biology 102, 473-480.

Kaushik N.K. & Hynes B.N. (1968) Experimental Study on the Role of Autumnshed Leaves in
Aquatic Environments. Journal of Ecology 56, 229-243.

Keeney D.R. & DelLuca T.H. (1993) Des Moines River Nitrate in Relation to Watershed
Agricultural Practices: 1945 Versus 1980s. Journal of Environmental Quality 22, 267-272.

Kelly D.W., Dick J.T. & Montgomery W. (2002a) Predation on mayfly nymph, Baetis rhodani, by
native and introduced Gammarus: direct effects and the facilitation of predation by
salmonids. Freshwater Biology 47, 1257-1268.

Kelly D.W., Dick J.T. & Montgomery W.I. (2002b) The functional role of Gammarus (Crustacea,
Amphipoda): shredders, predators, or both? Hydrobiologia 485, 199—-203.

Khériji S., El Cafsi M., Masmoudi W., Castell J.D. & Romdhane M.S. (2003) Salinity and
temperature effects on the lipid composition of mullet sea fry (Mugil cephalus, Linne, 1758).
Aquaculture international 11, 571-582.

Kilham S.S., Kreeger D.A., Lynn S.G., Goulden C.E. & Herrera L. (1998) COMBO: a defined
freshwater culture medium for algae and zooplankton. Hydrobiologia 377, 147-159.

Klotz R.L. (1985) Factors controlling phosphorus limitation in stream sediments. Limnology and
Oceanography 30, 543-553.

Knops J.M., Tilman D., Haddad N.M., Naeem S., Mitchell C.E., Haarstad J., et al. (1999) Effects
of plant species richness on invasion dynamics, disease outbreaks, insect abundances
and diversity. Ecology Letters 2, 286—293.

Knox J.C. (1977) Human impacts on Wisconsin Stream Channels. Annals of the Association of
American Geographers 67, 323-342.

Kolanowski W., Stolyhwo A. & Grabowski M. (2007) Fatty Acid Composition of Selected Fresh
Water Gammarids (Amphipoda, Crustacea): A Potentially Innovative Source of Omega-3
LC PUFA. Journal of the American Oil Chemists’ Society 84, 827—833.

166



Références Bibliographiques

Kooijman S.A.L.M. (2000) Dynamic energy and mass budgets in biological systems, 2nd ed.
Cambridge University Press, Cambridge, UK ; New York, NY, USA.

Kopacek J., Hejzlar J., Borovec J., Porcal P. & Kotorova |. (2000) Phosphorus inactivation by
aluminum in the water column and sediments: Lowering of in-lake phosphorus availability
in an acidified watershed—lake ecosystem. Limnology and Oceanography 45, 212-225.

Koussoroplis A., Bec A., Perga M., Koutrakis E., Desvilettes C. & Bourdier G. (2010) Nutritional
importance of minor dietary sources for leaping grey mullet Liza saliens (Mugilidae) during
settlement: insights from fatty acid 613C analysis. Marine Ecology Progress Series 404,
207-217.

Koussoroplis A.-M. (2010) Sources de carbone et d’acides gras essentiels pour les juvéniles de
Liza saliens (Pisces, Mugilidae) dans le réseau trophique d’une lagune coétiere
méditerranéenne : approches in situ par biomarqueurs lipidiques et isotopiques. Université
Blaise Pascal-Clermont-Ferrand I, Clermont-Ferrand.

Koven W., van Anholt R., Lutzky S., Ben Atia I., Nixon O., Ron B., et al. (2003) The effect of
dietary arachidonic acid on growth, survival, and cortisol levels in different-age gilthead
seabream larvae (Sparus auratus) exposed to handling or daily salinity change.
Aquaculture 228, 307-320.

Krauss G.-J., Solé M., Krauss G., Schlosser D., Wesenberg D. & Béarlocher F. (2011) Fungi in
freshwaters: ecology, physiology and biochemical potential. FEMS Microbiology Reviews
35, 620—-651.

Kunz P.Y., Kienle C. & Gerhardt A. (2010) Gammarus spp. in Aquatic Ecotoxicology and Water
Quality Assessment: Toward Integrated Multilevel Tests. In: Reviews of Environmental
Contamination and Toxicology 205. (Ed. D.M. Whitacre), pp. 1-76. Springer New York,
New York, NY.

L

Lagrue C., Kominoski J.S., Danger M., Baudoin J.-M., Lamothe S., Lambrigot D., et al. (2011)
Experimental shading alters leaf litter breakdown in streams of contrasting riparian canopy
cover: Experimental shading and litter breakdown dynamics. Freshwater Biology 56,
2059-20609.

Lancaster J., Real M., Juggins S., Monteith D.T., Flower R.J. & Beaumont W.R.C. (1996)
Monitoring temporal changes in the biology of acid waters. Freshwater Biology 36, 179—
201.

Lauridsen R.B., Edwards F.K., Cross W.F., Woodward G., Hildrew A.G. & Jones J.I. (2014)
Consequences of inferring diet from feeding guilds when estimating and interpreting
consumer-resource stoichiometry. Freshwater Biology 59, 1497-1508.

Lawrence G.B., David M.B., Lovett G.M., Murdoch P.S., Burns D.A., Stoddard J.L., et al. (1999)
Soil Calcium Status and the Response of Stream Chemistry to Changing Acidic Deposition
Rates. Ecological Applications 9, 1059.

Lawrence G.B., Hazlett P.W., Fernandez 1.J., Ouimet R., Bailey S.W., Shortle W.C., et al. (2015)
Declining Acidic Deposition Begins Reversal of Forest-Soil Acidification in the
Northeastern U.S. and Eastern Canada. Environmental Science & Technology 49, 13103—
13111.

Le Bihan M. (2009) L’enterrement des cours d’eau de tete de basin en Moselle. Université de
Lorraine.

167



Références Bibliographiques

Lecerf A. (2005) Perturbations anthropiques et fonctionnement écologique des d’eau de téte de
bassin-Etude du processus de décomposition des litieres. Université Toulouse 3 Paul
Sabatier, Toulouse.

Ledger M.E. & Hildrew A.G. (2000) Herbivory in an acid stream. Freshwater Biology 43, 545-556.

Lee R.F., Nevenzel J.C. & Paffenhdfer G.-A. (1971) Importance of wax esters and other lipids in
the marine food chain: phytoplankton and copepods. Marine Biology 9, 99—-108.

Leflaive J., Felten V., Ferriol J., Lamy A., Ten-Hage L., Bec A, et al. (2015) Community structure
and nutrient level control the tolerance of autotrophic biofilm to silver contamination.
Environmental Science and Pollution Research 22, 13739-13752.

Lepori F., Barbieri A. & Ormerod S.J. (2003) Effects of episodic acidification on macroinvertebrate
assemblages in Swiss Alpine streams. Freshwater Biology 48, 1873-1885.

Likens G.E. (2009) Encyclopedia of Inland Waters, Elsevier. Academic Press, Oxford, UK.

Likens G.E., Butler T.J. & Buso D.C. (2001) Long-and short-term changes in sulfate deposition:
Effects of the 1990 Clean Air Act Amendments. Biogeochemistry 52, 1-11.

Likens G.E., Driscoll C.T. & Buso D.C. (1996) Long-term effects of acid rain-response and
recovery of a forest ecosystem. Science 272, 244-246.

Lindeman R.L. (1942) The Trophic-Dynamic Aspect of Ecology. Ecology 23, 399-417.

Lohman K., Jones J.R. & Baysinger-Daniel C. (1991) Experimental Evidence for Nitrogen
Limitation in a Northern Ozark Stream. Journal of the North American Benthological
Society 10, 14-23.

M

MacDonald L.H. & Coe D. (2007) Influence of headwater streams on downstream reaches in
forested areas. Forest Science 53, 148-168.

MacNeil C., Dick J.T. & Elwood R.W. (1997) The trophic ecology of freshwater Gammarus spp.
(Crustacea: Amphipoda): problems and perspectives concerning the functional feeding
group concept. Biological Reviews of the Cambridge Philosophical Society 72, 349-364.

MacNeil C., Dick J.T.A. & Elwood R.W. (1999) The dynamics of predation on Gammarus spp.
(Crustacea: Amphipoda). Biological Reviews 74, 375-395.

Majdi N., Tackx M. & Buffan-Dubau E. (2012) Trophic positioning and microphytobenthic carbon
uptake of biofilm-dwelling meiofauna in a temperate river. Freshwater Biology 57, 1180—
1190.

Makhutova O.N., Kalachova G.S. & Gladyschev M.l. (2003) A comparison of the fatty acid
composition of Gammarus lacustris and its food sources from a freshwater reservaoir,
Bugach, and the saline Lake Shira in Siberia, Russia. Aquatic Ecology 37, 159-167.

Malcolm |.A., Bacon P.J., Middlemas S.J., Fryer R.J., Shilland E.M. & Collen P. (2014a)
Relationships between hydrochemistry and the presence of juvenile brown trout (Salmo
trutta) in headwater streams recovering from acidification. Ecological Indicators 37, 351—
364.

Malcolm I.A., Gibbins C.N., Fryer R.J., Keay J., Tetzlaff D. & Soulsby C. (2014b) The influence of
forestry on acidification and recovery: Insights from long-term hydrochemical and
invertebrate data. Ecological Indicators 37, 317-329.

Maltby L. (1996) Detritus processing. In: River Biota: Diversity and Dynamics, Blackwell Science.
(Eds G. Petts & P. Calow), pp. 145-167. Oxford, UK.

168



Références Bibliographiques

Martin-Creuzburg D. & von Elert E. (2009) Good food versus bad food: the role of sterols and
polyunsaturated fatty acids in determining growth and reproduction of Daphnia magna.
Aquatic Ecology 43, 943-950.

Martinson H.M., Schneider K., Gilbert J., Hines J.E., Hamback P.A. & Fagan W.F. (2008)
Detritivory: stoichiometry of a neglected trophic level. Ecological Research 23, 487-491.

Marzetz V., Koussoroplis A.-M., Martin-Creuzburg D., Striebel M. & Wacker A. (2017) Linking
primary producer diversity and food quality effects on herbivores: A biochemical
perspective. Scientific Reports 7.

Masclaux H., Bec A., Kainz M.J., Desvilettes C., Jouve L. & Bourdier G. (2009) Combined effects
of food quality and temperature on somatic growth and reproduction of two freshwater
cladocerans. Limnology and Oceanography 54, 1323-1332.

Masuda R. & Tsukamoto K. (1999) School formation and concurrent developmental changes in
carangid fish with reference to dietary conditions. Environmental Biology of Fishes 56,
243-252.

McMeans B.C., Koussoroplis A.-M., Arts M.T. & Kainz M.J. (2015) Terrestrial dissolved organic
matter supports growth and reproduction of Daphnia magna when algae are limiting.
Journal of Plankton Research 37, 1201-1209.

Medeiros A.O., Pascoal C. & Graca M.A.S. (2009) Diversity and activity of aquatic fungi under
low oxygen conditions. Freshwater Biology 54, 142-149.

Merritt M.V., Rosenstein S.P., Rachel C.L., Chou H. & Allen M.M. (1991) A comparison of the
major lipid classes and fatty acid composition of marine unicellular cyanobacteria with
freshwater species. Archives of microbiology 155, 107-113.

Mersch J., Guérold F., Rousselle P. & Pihan J.-C. (1993) Transplanted aquatic mosses for
monitoring trace metal mobilization in acidified streams of the Vosges Mountains, France.
Bulletin of environmental contamination and toxicology 51, 255—-259.

Methvin B.R. & Suberkropp K. (2003) Annual production of leaf-decaying fungi in 2 streams.
Journal of the North American Benthological Society 22, 554-564.

Meyer J.L., Strayer D.L., Wallace J.B., Eggert S.L., Helfman G.S. & Leonard N.E. (2007) The
Contribution of Headwater Streams to Biodiversity in River Networks. JAWRA Journal of
the American Water Resources Association 43, 86—103.

Meyer J.L. & Wallace J.B. (2001) Lost linkages and lotic ecology: rediscovering small streams.
In: Ecology: Achievement and challenge, The 41st Symposium of the British Ecological
Society jointly sponsored by the Ecological Society of America. (Eds M.C. Press, N.J.
Huntly & S. Levin), pp. 295-317. Blackwell Scientific Publications, Orlanda, Florida, USA.

Meyer J.L., Wallace J.B. & Eggert S.L. (1998) Leaf litter as a source of dissolved organic carbon
in streams. Ecosystems 1, 240-249.

Mille-Lindblom C. & Tranvik L.J. (2003) Antagonism between Bacteria and Fungi on
Decomposing Aquatic Plant Litter. Microbial Ecology 45, 173-182.

Millennium Ecosystem Assessment (2005) Ecosystems and human well-being: synthesis. Island
Press, Washington, DC.

Millennium Ecosystem Assessment (2005b) Millennium Ecosystem Assessment Findings.
Millennium Ecosystem Assessment.

Ministre de I'écologie, du développement durable et de I'énergie (2015) Instruction du
Gouvernement du 3 juin 2015 relative a la cartographie et I'identification des cours d’eau
et a leur entretien.

Minshall G.W. (1978) Autotrophy in stream ecosystems. BioScience 28, 767-771.

169



Références Bibliographiques

Minshall G.W. (1996) Bringing biology back into water quality assessments. In: Freshwater
Ecosystems: Revitalizing Educational Programs in Limnology. (Ed. Committee on Inland
Aquatic ecosystems), pp. 289-324. Water Science and Technology Board, Commission
on Geosciences, National Research Council, Washington, DC, USA.

Minshall G.W. (1967) Role of Allochthonous Detritus in the Trophic Structure of a Woodland
Springbrook Community. Ecology 48, 139-149.

Minshall G.W., Petersen R.C., Cummins K.W., Bott T.L., Sedell J.R., Cushing C.E., et al. (1983)
Interbiome Comparison of Stream Ecosystem Dynamics. Ecological Monographs 53, 1—
25.

Moe S.J., Stelzer R.S., Forman M.R., Harpole W.S., Daufresne T. & Yoshida T. (2005) Recent
advances in ecological stoichiometry: insights for population and community ecology.
Oikos 109, 29-39.

Monteith D.T., Hildrew A.G., Flower R.J., Raven P.J., Beaumont W.R.B., Collen P., et al. (2005)
Biological responses to the chemical recovery of acidified fresh waters in the UK.
Environmental Pollution 137, 83-101.

Moore J.C., Berlow E.L., Coleman D.C., Ruiter P.C., Dong Q., Hastings A., et al. (2004) Detritus,
trophic dynamics and biodiversity: Detritus, trophic dynamics and biodiversity. Ecology
Letters 7, 584—600.

Mulholland P.J., Fellows C.S., Tank J.L., Grimm N.B., Webster J.R., Hamilton S.K., et al. (2001)
Inter-biome comparison of factors controlling stream metabolism. Freshwater Biology 46,
1503-1517.

Mulholland P.J., Palumbo A.V., Elwood J.W. & Rosemond A.D. (1987) Effects of Acidification on
Leaf Decomposition in Streams. Journal of the North American Benthological Society 6,
147-158.

Miuller-Navarra D.C. (1995) Biochemical versus mineral limitation in Daphnia. Limnology and
Oceanography 40, 1209-1214.

Miuller-Navarra D.C., Brett M.T., Liston A.M. & Goldman C.R. (2000) A highly unsaturated fatty
acid predicts carbon transfer between primary producers and consumers. Nature 403, 74—
77.

Munster U. & Chrost R.J. (1990) Origin, Composition, and Microbial Utilization of Dissolved
Organic Matter. In: Aquatic Microbial Ecology: Biochemical and Molecular Approaches,
Springer Verlag. (Eds J. Overbeck & R.J. Chrost), pp. 8-46. New York. 190 pp.

Muscutt A.D., Harris G.L., Bailey S.W. & Davies D.B. (1993) Buffer zones to improve water quality:
a review of their potential use in UK agriculture. Agriculture, Ecosystems & Environment
45, 59-77.

Musolff A., Selle B., Bittner O., Opitz M. & Tittel J. (2017) Unexpected release of phosphate and
organic carbon to streams linked to declining nitrogen depositions. Global Change Biology
23, 1891-1901.

Myers R.L. (2003) The basics of chemistry. Greenwood Press, Westport, Conn.

N

Napolitano G.E. (1998) Fatty Acids as Trophic and Chemical Markers in Freshwater Ecosystems.
In: Lipids in freshwater Ecosystems, Springer-Verlag. (Eds M.T. Arts & B.C. Wainmann),
pp. 21-44. Springer New York, New York.

170



Références Bibliographiques

Navel S., Simon L., Lecuyer C., Fourel F. & Mermillod-Blondin F. (2011) The shredding activity
of gammarids facilitates the processing of organic matter by the subterranean amphipod
Niphargus rhenorhodanensis. Freshwater Biology 56, 481-490.

Nedeltcheva T. (2005) Analyse spatiale de la composition chimique des ruisseaux vosgiens.
Université Henri Poincaré-Nancy 1, Nancy.

Nelson D. (2011) Gammarus-Microbial Interactions : A Review. International Journal of Zoology
2011, 1-6.

Newbold J.D., Elwood J.W., O’Neill R.V. & Winkle W.V. (1981) Measuring nutrient spiralling in
streams. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences 38, 860—863.

Niyogi D.K., Lewis W.M. & McKnight D.M. (2001) Litter breakdown in mountain streams affected
by mine drainage: biotic mediation of abiotic controls. Ecological Applications 11, 506-516.

Niyogi D.K., Simon K.S. & Townsend C.R. (2003) Breakdown of tussock grass in streams along
a gradient of agricultural development in New Zealand. Freshwater Biology 48, 1698—
1708.

Nykvist N. (1962) Leaching and Decomposition of Litter V. Experiments on Leaf Litter of Alnus
glutinosa, Fagus silvatica and Quercus robur. Oikos 13, 232.

O

O’Brien A., Townsend K., Hale R., Sharley D. & Pettigrove V. (2016) How is ecosystem health
defined and measured? A critical review of freshwater and estuarine studies. Ecological
Indicators 69, 722—729.

Odum E.P. (1975) Ecology: the link between the natural and the social sciences, 2nd edition.
Holt, Rinehart & Winston.

Odum E.P. ed. (1971) Fundamentals of Ecology, 3rd edition. W.B. Saunders Company,
Philadelphia.

Odum H.T. (1956) Primary Production in Flowing Waters. Limnology and Oceanography 1, 102—
117.

Oksanen J., Blanchet F.G., Kindt R., Legendre P., Minchin P.R., O’Hara R.B., et al. (2016) vegan:
Community Ecology Package. R package version 2.3-5.

Olsen Y. (1998) Lipids and Essential Fatty Acids in Aquatic Food Webs: What Can Freshwater
Ecologists Learn from Mariculture? In: Lipids in freshwater ecosystems, Springer-Verlag.
(Eds M.T. Arts & B.C. Wainman), pp. 161-202. Springer New York, New York, NY.

Olson J.S. (1963) Energy Storage and the Balance of Producers and Decomposers in Ecological
Systems. Ecology 44, 322—-331.

Ormaza-Gonzalez F.I. & Statham P.J. (1996) A comparison of methods for the determination of
dissolved and particulate phosphorus in natural waters. Water Research 30, 2739-2747.

P

Paerl HW. & Paul V.J. (2012) Climate change: Links to global expansion of harmful
cyanobacteria. Water Research 46, 1349-1363.

Pan Y., Herlihy A., Kaufmann P., Wigington J., Van Sickle J. & Moser T. (2004) Linkages among
land-use, water quality, physical habitat conditions and lotic diatom assemblages: a multi-
spatial scale assessment. Hydrobiologia 515, 59-73.

171



Références Bibliographiques

Parlement et Conseil Européen (2000) Directive 2000/60/CE du parlement Européen et du
conseil du 23 octobre 2000 établissant un cadre pour une politique communautaire dans
le domaine de I'eau. Journal Officiel.

Parrish C.C. (1998) Dertermination of total lipid, lipid classes, and fatty acids in aquatic samples.
In: Lipids in freshwater ecosystems, Springer-Verlag. (Eds M.T. Arts & B.C. Wainman), pp.
4-20. Springer New York, New York, NY.

Pastor A., Lupon A., Gomez-Gener L., Rodriguez-Castillo T., Abril M., Arce M.I., et al. (2017)
Local and regional drivers of headwater streams metabolism: insights from the first AIL
collaborative project. Limnetica 36, 67—-85.

Peeters E.T.H.M. & Gardeniers J.J.P. (1998) Logistic regression as a tool for defining habitat
requirements of two common gammarids. Freshwater Biology 39, 605-615.

Petersen R.C. & Cummins K.W. (1974) Leaf processing in a woodland stream. Freshwater
Biology 4, 343-368.

Pierre J.-F. (1996) Communauté algale et acidité des ruisseaux du massif vosgien. Bulletin des
Académie et Société Lorraines des Sciences 35, 139-156.

Pdckl M., Webb B.W. & Sutcliffe D.W. (2003) Life history and reproductive capacity of Gammarus
fossarum and G. roeseli (Crustacea: Amphipoda) under naturally fluctuating water
temperatures: a simulation study. Freshwater Biology 48, 53—66.

Polis G.A. & Strong D.R. (1996) Food web complexity and community dynamics. The American
Naturalist 147, 813-846.

Powers S.M., Tank J.L. & Robertson D.M. (2015) Control of nitrogen and phosphorus transport
by reservoirs in agricultural landscapes. Biogeochemistry 124, 417-439.

Puckett L.J. & Hughes W.B. (2005) Transport and Fate of Nitrate and Pesticides. Journal of
Environment Quality 34, 2278.

R

R Development Core Team (2015) R: A language and environment for statistical computing. R
Foundation for Statistical Computing, Vienna, Austria.

Ramade F. ed. (2008) Dictionnaire encyclopédique des sciences de la nature et de la biodiversité.
Dunod, Paris.

Reuss N. & Poulsen L. (2002) Evaluation of fatty acids as biomarkers for a natural plankton
community. A field study of a spring bloom and a post-bloom period off West Greenland.
Marine Biology 141, 423—-434.

Ribblett S.G., Palmer M.A. & Wayne Coats D. (2005) The importance of bacterivorous protists in
the decomposition of stream leaf litter. Freshwater Biology 50, 516-526.

Risse-Buhl U., Karsubke M., Schlief J., Baschien C., Weitere M. & Mutz M. (2012) Aquatic protists
modulate the microbial activity associated with mineral surfaces and leaf litter. Aquatic
Microbial Ecology 66, 133-147.

Romani A.M., Fischer H., Mille-Lindblom C. & Tranvik L.J. (2006) Interactions of Bacteria and
Fungi on decomposing Litter-Differential Extracellular enzyme Activities. Ecology 87,
2559-2569.

Romani A.M. & Sabater S. (2001) Structure and Activity of Rock and Sand Biofilms in a
Mediterranean Stream. Ecology 82, 3232.

Rosemond A.D., Pringle C.M., Ramirez A. & Paul M.J. (2001) A Test of Top-down and Bottom-
up Control in a Detritus-Based Food Web. Ecology 82, 2279.

172



Références Bibliographiques

Rosenfeld J. & Roff J.C. (1991) Primary production and potential availability of autochthonous
carbon in southern Ontario streams. Hydrobiologia 224, 99-109.

S

Sabater S., Guasch H., Romani A.M. & Mufoz I|. (2002) The effect of biological factors on the
efficiency of river biofilms in improving water quality. Hydrobiologia 469, 149-156.

Salunke D., Mangalekar R., Kuvalekar A. & Harsulkar A. (2014) Bioconversion of Alpha-Linolenic
Acid into Long Chain Polyunsaturated Fatty Acids by Oleaginous Fungi. International
Journal of Pharma and Bio Sciences 5, 27-35.

Sargent J., Bell G., McEvoy L., Tocher D. & Estevez A. (1999) Recent developments in the
essential fatty acid nutrition of fish. Aquaculture 177, 191-199.

Sargent J.R., Bell J.G., Bell M.V., Henderson R.J. & Tocher D.R. (1995) Requirement criteria for
essential fatty acids. Journal of applied Ichthyology 11, 183-198.

Schaefer M. (1991) The animal community: diversity and resources. In: Temperate deciduous
forests. Ecosystems of the World 7. (Eds E. Rohrig & B. Ulrich), pp. 51-120. Elsevier,
Amsterdam.

Schindler D.W. (1988) Effects of Acid Rain on Freshwater Ecosystems. Science, 149-157.

Schlechtriem C., Arts M.T. & Zellmer 1.D. (2006) Effect of temperature on the fatty acid
composition and temporal trajectories of fatty acids in fasting Daphnia pulex (Crustacea,
Cladocera). Lipids 41, 397-400.

Schmitz G. & Ecker J. (2008) The opposing effects of n—3 and n—6 fatty acids. Progress in Lipid
Research 47, 147-155.

Schumm S.A. (1956) Evolution of drainage systems and slopes in badland at Perth Amboy, New
Jersey. Bulletin of Geological Society of America 67, 597—646.

Scribe P., Fillaux J., Laureillard J., Denant V. & Saliot A. (1991) Fatty acids as biomarkers of
planktonic inputs in the stratified estuary of the Krka River, Adriatic Sea: relationship with
pigments. Marine Chemistry 32, 299-312.

Shelton L.R. (1994) Field guide for collecting and processing stream-water samples for the
national water-quality assessment program. Sacramento, California.

Short R.A. & Maslin P.E. (1977) Processing of Leaf Litter by a Stream Detritivore: Effect on
Nutrient Availability to Collectors. Ecology 58, 935-938.

Sigee D.C. (2005) Freshwater microbiology: biodiversity and dynamic interactions of
microorganisms in the aquatic environment. J. Wiley, Hoboken, NJ.

Simon K.S., Simon M.A. & Benfield E.F. (2009) Variation in Ecosystem Function in Appalachian
Streams along an Acidity Gradient. Ecological Applications 19, 1147-1160.

Sinsabaugh R.., Zak D.., Gallo M., Lauber C. & Amonette R. (2004) Nitrogen deposition and
dissolved organic carbon production in northern temperate forests. Soil Biology and
Biochemistry 36, 1509-1515.

Sinsabaugh R.L., Antibus R.K. & Linkins A.E. (1991) An enzymic approach to the analysis of
microbial activity during plant litter decomposition. Agriculture, Ecosystems and
Environment 34, 43-54.

Sinsabaugh R.L., Hill B.H. & Follstad Shah J.J. (2009) Ecoenzymatic stoichiometry of microbial
organic nutrient acquisition in soil and sediment. Nature 462, 795-798.

173



Références Bibliographiques

Sinsabaugh R.L., Linkins A.E. & Benfield E.F. (1985) Cellulose Digestion and Assimilation by
Three Leaf-shredding Aquatic Insects. Ecology 66, 1464—-1471.

Sinsabaugh R.L., Moorhead D.L. & Linkins A.E. (1994) The enzymic basis of plant litter
decomposition: emergence of an ecological process. Applied Soil Ecology 1, 97-111.

Skei J., Larsson P., Rosenberg R., Jonsson P., Olsson M. & Broman D. (2000) Eutrophication
and Contaminants in Aquatic Ecosystems. AMBIO: A Journal of the Human Environment
29, 184-194.

Skjelkvale B.L., Stoddard J.L., Jeffries D.S., Tarseth K., Hggasen T., Bowman J., et al. (2005)
Regional scale evidence for improvements in surface water chemistry 1990-2001.
Environmental Pollution 137, 165-176.

Smith K.L., Bryan G.W. & Harwood J.L. (1985) Changes in endogenous fatty acids and lipid
synthesis associated with copper pollution in <i>Fucus spp.<i>. Journal of experimental
botany 36, 663—669.

Smits A.P., Schindler D.E. & Brett M.T. (2015) Geomorphology controls the trophic base of stream
food webs in a boreal watershed. Ecology 96, 1775-1782.

Spitoni M. (2013) Influence de I'occupation et de I'utilisation du sol sur les propriétés physiques,
chimiques et biologiques des cours d’eau de téte de bassins versants. Université de
Strasbourg.

St. John M. & Lund T. (1996) Lipid biomarkers: linking the utilization of frontal plankton biomass
to enhanced condition of juvenile North Sea cod. Marine Ecology-Progress Series 131,
75-85.

Stanford J.A. (2006) Landscapes and riverscapes. In: Methods in Stream ecology, 2nd ed. (Eds
F.R. Hauer & G.A. Lamberti), pp. 3—-21. Academic Press/Elsevier, San Diego, Calif.

Steinman A.D., Mcintire C.D., Gregory S.V., Lamberti G.A. & Ashkenas L.R. (1987) Effects of
herbivore type and density on taxonomic structure and physiognomy of algal assemblages
in laboratory streams. Journal of the North American Benthological Society 6, 175—-188.

Sterner R.W. & Elser J.J. (2002) Stochiometry and Homeostasis. In: Ecological Stoichiometry:
The Biology of Elements from Molecules to the Biosphere, Princeton University Press.
(Eds R.W. Sterner & J.J. Elser), pp. 2—43. Princeton, NJ, USA.

Stoddard J.L., Jeffries D.S., Likewille A., Clair T.A., Dillon P.J., Driscoll C.T., et al. (1999)
Regional trends in aquatic recovery from acidification in North America and Europe. Nature
401, 575-578.

Stokes P.M. (1986) Ecological effects of acidification on primary producers in aquatic systems.
In: Acidic Precipitation. pp. 421-438. Springer.

Strahler A.N. (1957) Quantitative Analysis of Watershed Geomorphology. Transaction, American
Geophysical Union 38, 913-920.

Suberkropp K. (1997) Annual production of leaf-decaying fungi in a woodland stream. Freshwater
Biology 38, 169-178.

Suberkropp K. (2003) Methods for examining interactions between freshwater fungi and
macroinvertebrates. In: Freshwater Mycology. (Eds C.K. Tsui & K.D. Hyde), pp. 159-171.
Fungal Diversity Press, Honk-Kong, China.

Suberkropp K. (1991) Relationships between growth and sporulation of aquatic hyphomycetes
on decomposing leaf litter. Mycological Research 95, 843-850.

Suberkropp K. (1995) The influence of nutrients on fungal growth, productivity, and sporulation
during leaf breakdown in streams. Canadian Journal of Botany 73, 1361-1369.

174



Références Bibliographiques

Suberkropp K., Godshalk G.L. & Klug M.J. (1976) Changes in the Chemical Composition of
Leaves During Processing in a Woodland Stream. Ecology 57, 720-727.

Suberkropp K. & Klug M.J. (1976) Fungi and Bacteria Associated with Leaves During Processing
in a Woodland Stream. Ecology 57, 707-719.

Swaffar S.M. & O’Brien W.J. (1996) Spines of Daphnia lumholtzi create feeding difficulties for
juvenile bluegill sunfish (Lepomis macrochirus). Journal of Plankton Research 18, 1055—
1061.

T

Tank J.L. & Dodds W.K. (2003) Nutrient limitation of epilithic and epixylic biofilms in ten North
American streams. Freshwater Biology 48, 1031-1049.

Thiébaut G., Guérold F. & Muller S. (1995) Impact de I'acidification des eaux sur les macrophytes
aquatiqgues dans les eaux faiblement minéralisées des Vosges du Nord. Premiers
résultats. Acta Botanica Gallica 142, 617-626.

Thiébaut G. & Muller S. (1999) A macrophyte communities sequence as an indicator of
eutrophication and acidification levels in weakly mineralised streams in north-eastern
France. Hydrobiologia 410, 17-24.

Thiebaut G., Vanderpoorten A., Guerold F., Boudot J.-P. & Muller S. (1998) Bryological patterns
and streamwater acidification in the Vosges Mountains (NE France): an analysis tool for
the survey of acidification processes. Chemosphere 36, 1275-1289.

Tilman D., Kilham S.S. & Kilham P. (1982) Phytoplankton Community Ecology: The Role of
Limiting Nutrients. Annual Review of Ecology and Systematics 13, 349-372.

Tixier G., Felten V. & Guérold F.A. (2009) Life cycle strategies of Baetis species (Ephemeroptera,
Baetidae) in acidified streams and implications for recovery. Fundamental and Applied
Limnology / Archiv fir Hydrobiologie 174, 227-243.

Toman M.J. & Dall P.C. (1998) Respiratory levels and adaptations in four freshwater species of
Gammarus (Crustacea: Amphipoda). International review of hydrobiology 83, 251-263.

Torres-Ruiz M. & Wehr J.D. (2010) Changes in the nutritional quality of decaying leaf litter in a
stream based on fatty acid content. Hydrobiologia 651, 265-278.

Torres-Ruiz M., Wehr J.D. & Perrone A.A. (2010) Are net-spinning caddisflies what they eat? An
investigation using controlled diets and fatty acids. Journal of the North American
Benthological Society 29, 803—-813.

Torres-Ruiz M., Wehr J.D. & Perrone A.A. (2007) Trophic relations in a stream food web:
importance of fatty acids for macroinvertebrate consumers. Journal of the North American
Benthological Society 26, 509-522.

Turner M.A., Jackson M.B., Findlay D.L., Graham R.W., DeBruyn E.R. & Vandermeer E.M. (1987)
Early responses of periphyton of an experimental lake acidification. Canadian Journal of
Fisheries and Aquatic Sciences 44, s135-s149.

Turner R.E. & Rabalais N.N. (2003) Linking landscape and water quality in the Mississippi River
basin for 200 years. BioScience 53, 563-572.

U

175



Références Bibliographiques

Uriarte M., Yackulic C.B., Lim Y. & Arce-Nazario J.A. (2011) Influence of land use on water quality
in a tropical landscape: a multi-scale analysis. Landscape Ecology 26, 1151-1164.

U.S. Department of the Interior & U.S. Geological Survey (2016) Where is Earth’s water ? USGS
Water-Science School. USGS science for a changing world.

\4

Vainéla R., Witt J.D.S., Grabowski M., Bradbury J.H., Jazdzewski K. & Sket B. (2008) Global
diversity of amphipods (Amphipoda; Crustacea) in freshwater. Hydrobiologia 595, 241—
255.

Van Anholt R.D., Spannings F.A.T., Koven W.M., Nixon O. & Wendelaar Bonga S.E. (2004)
Arachidonic acid reduces the stress response of gilthead seabream Sparus aurata L.
Journal of Experimental Biology 207, 3419-3430.

Van Dokkum H.P., Slijkerman D.M.E., Rossi L. & Costantini M.L. (2002) Variation in the
decomposition of Phragmites australis litter in a monomictic lake: the role of gammarids.
Hydrobiologia 482, 69-77.

Van Dyk M.S., Kock J.L.F. & Botha A. (1994) Hydroxy long-chain fatty acids in fungi. World journal
of microbiology & biotechnology 10, 495-504.

Vannote R.L., Minshall G.W., Cummins K.W., Sedell J.R. & Cushing C.E. (1980) The River
Continuum Concept. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences 37, 130-137.

Vargas M.A., Rodriguez H., Moreno J., Olivares H., Del Campo J.A., Rivas J., et al. (1998)
Biochemical composition and fatty acid content of filamentous nitrogen-fixing
cyanobacteria. Journal of phycology 34, 812-817.

Viso A.-C. & Marty J.-C. (1993) Fatty acids from 28 marine microalgae. Phytochemistry 34, 1521—
1533.

Vitousek P.M. & Farrington H. (1997) Nutrient limitation and soil development: experimental test
of a biogeochemical theory. Biogeochemistry 37, 63—-75.

Volkman J.K., Barett S.M., Blackburn S.1., Mansour M.P., Sikes E.L. & Gelin F. (1998) Microalgal
biomarkers: A review of recent research developments.pdf. Organic Geochemistry 29,
1163-1179.

Volkman J.K., Jeffrey S.W., Nichols P.D., Rogers G.l. & Garland C.D. (1989) Fatty acid and lipid
composition of 10 species of microalgae used in mariculture. Journal of Experimental
Marine Biology and Ecology 128, 219-240.

Vorosmarty C.J., Mcintyre P.B., Gessner M.O., Dudgeon D., Prusevich A., Green P., et al. (2010)
Global threats to human water security and river biodiversity. Nature 467, 555-561.

Vrebos D., Beauchard O. & Meire P. (2017) The impact of land use and spatial mediated
processes on the water quality in a river system. Science of The Total Environment 601—
602, 365-373.

176



Références Bibliographiques

Waldner P., Marchetto A., Thimonier A., Schmitt M., Rogora M., Granke O., et al. (2014) Detection
of temporal trends in atmospheric deposition of inorganic nitrogen and sulphate to forests
in Europe. Atmospheric Environment 95, 363-374.

Wallace J.B., Eggert S.L., Meyer J.L. & Webster J.R. (1999) Effects of resource limitation on a
detrital-based ecosystem. Ecological Monographs 69, 409-442.

Wallace J.B. & Webster J.R. (1996) The Role of Macroinvertabrates in Stream Ecosystem
Function-Zoobenthic species influence energy flows and nutrient cycling. Annual Review
of Entomology 41, 115-139.

Wallace J.B., Webster J.R. & Cuffney T.F. (1982) Stream Detritus Dynamics: Regulation by
Invertebrate Consumers. Oecologia 53, 197-200.

Wallis J.G., Watts J.L. & Browse J. (2002) Polyunsaturated fatty acids synthesis: what will they
think of next? Trends in Biochemical Sciences 27, 467—-473.

Wassall S.R., Brzustowicz M.R., Shaikh S.R., Cherezov V., Caffrey M. & Stillwell W. (2004) Order
from disorder, corralling cholesterol with chaotic lipids. The role of polyunsaturated lipids
in membrane raft formation. Chemistry and Physics of Lipids 132, 79-88.

Webster J. & Davey R.A. (1984) Sigmoid conidial shape in aquatic fungi. Transactions of the
British Mycological Society 83, 43-52.

Webster J.R. (1987) Convergent evolution and the functional significance of spore shape in
aguatic and semi-aquatic fungi. In: Evolutionary biology of the fungi. (Eds A.D.M. Rayner,
C.M. Brasier & D. Moore), pp. 191-201. University Press, Cambridge.

Webster J.R. & Benfield E.F. (1986) Vascular plant breakdown in freshwater ecosystems. Annual
review of ecology and systematics 17, 567-594.

Webster J.R. & Descals E. (1981) Morphology, distribution, and ecology of conidial fungi in
freshwater habitats. In: Biology of conidial fungi, Academic Press. (Eds G.T. Cole & B.
Kendrick), pp. 295—-355. London.

Woods H.A., Fagan W.F., Elser J.J. & Harrison J.F. (2004) Allometric and phylogenetic variation
in insect phosphorus content.pdf. Functional Ecology 18, 103—-109.

Woodward G., Gessner* M.O., Giller P.S., Gulis V., Hladyz S., Lecerf A., et al. (2012) Continental-
Scale Effects of Nutrient Pollution on Stream Ecosystem Functioning. Science 336, 1438—
1440.

Y

Young R.G. & Collier K.J. (2009) Contrasting responses to catchment modification among a range
of functional and structural indicators of river ecosystem health. Freshwater Biology 54,
2155-2170.

Young R.G., Matthaei C.D. & Townsend C.R. (2008) Organic matter breakdown and ecosystem
metabolism: functional indicators for assessing river ecosystem health. Journal of the
North American Benthological Society 27, 605—-625.

Z

Zhou B., Xu Y., Vogt R.D., Lu X., Li X., Deng X., et al. (2016) Effects of Land Use Change on
Phosphorus Levels in Surface Waters—a Case Study of a Watershed Strongly Influenced
by Agriculture. Water, Air, & Soil Pollution 227.

177



Références Bibliographiques

Zubrod J.P., Baudy P., Schulz R. & Bundschuh M. (2014) Effects of current-use fungicides and
their mixtures on the feeding and survival of the key shredder Gammarus fossarum.
Aquatic Toxicology 150, 133-143.

Zubrod J.P., Englert D., Luderwald S., Poganiuch S., Bundschuh M. & Schulz R. (2017a) History
matters: pre-exposure to wastewater enhances pesticide toxicity in invertebrates.
Environmental Science & Technology.

Zubrod J.P., Englert D., Wolfram J., Rosenfeldt R.R., Feckler A., Bundschuh R., et al. (2017b)
Long-term effects of fungicides on leaf-associated microorganisms and shredder
populations-an artificial stream study: Long-term fungicide effects on microbes and
shredders. Environmental Toxicology and Chemistry.

Zubrod J.P., Englert D., Wolfram J., Wallace D., Schnetzer N., Baudy P., et al. (2015a)
Waterborne toxicity and diet-related effects of fungicides in the key leaf shredder
Gammarus fossarum (Crustacea: Amphipoda). Aquatic Toxicology 169, 105-112.

Zubrod J.P., Feckler A., Englert D., Koksharova N., Rosenfeldt R.R., Seitz F., et al. (2015b)
Inorganic fungicides as routinely applied in organic and conventional agriculture can
increase palatability but reduce microbial decomposition of leaf litter. Journal of Applied
Ecology 52, 310-322.

178



Annexes

Annexes

179




180



Annexe 1

Annexe 1 : Complément du Tableau 3, Parametres chimiques des sites d'études en 1998-99

et 2014-15.
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Annexe 2

Annexe 2 : Gradient d'azote (N) et phosphore (P) le long des sites d'étude. En (A), les sites en
abscisse sont organisés selon le gradient de NOs™. En (B), ils sont organisés selon le gradient

de PO43.
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Annexe 3

Annexe 3 : Pourcentage des comptages des espéces de diatomées retrouvées dans les
biofilms.

Diatomées Site

(espéces) GS CE RA BR RR WA MD RBE VE M1 HR MR Tl PL  LM3

Achnanthes oblongella 4,2 47,1
Achnanthes daonense 0,1
Achnanthidium cf. minutissimum 27,0
Achnanthidium exiguum 52,8
Achnanthidium lineare 16,3
Achnanthidium sp. 0,1 0,1 0,1 2,3 3,5 97,3 16,7 428: 111 16,6
Amphora sp. 0,1 1,0
Brachysira sp. 0,1 0,1
Cocconeis euglypta 4,0
Cocconeis placentula 0,1 0,1 0,1 41,6
Cocconeis sp. 0,1 01 191: 111
Cymbella excisiformis 0,1
Delicata delicatula 0,1
Diadesmis sp. 0,1
Diadesmis gallica 0,1 0,1
Diatoma erhenberghii 0,1
Digtoma mesodon 0,1 1,7 0,1 0,1 3,0 0,1 2,0 59,2 6,0 11,1 1,6
Diatomella sp. 0,1 0,1
Diploneis parma 0,1
Encyonema sp. 2,2 01 45 0,1
Encyonopsis aequalis 01
Encyonopsis sp. 0,1 0,1 01
Eunotia spp. 84,1: 99,4: 86: 358: 649 958: 867 772 381 1,8 0,1 39 2,3 11,1 2,2
Fragilaria aff. Vaucheriae 1,0
Fragilaria construens var. venter 01 29 0,1 01 0,1
Fragilaria virescens 01 0,1 5,0
Fragilaria sp. 0,1 0,1 4,5
Frustulio saxonica 1,1 01 1,0 01 45
Gomphonema exilissimum 2,3
Gomphonema hebridense 01
Gomphonema parvulum 0,1
Gomphonema sp. 0,1 01 01 01 0,1 01 3,4 0,1
Halamphora veneta 0,1
Karayevia oblongella 4,5 63,9 0,1 18,0 11,1
Kolbesia ploenensis 0,1
Luticola sp. 0,1
Meridion circulare 0,1 1,5 0,1
Navicula caterva 0,1
Navicula heimansoides 0,1
Navicula lanceolata 0,1
Navicula radiosa 11,1
Navicula sp. 0,1 0,1 01 0,1
Nitzschia sp. 0,1 45
Nupela lapidosa 0,1
Pinnularia sp. 140: 01 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1
Pinnularia subcapitata var. elongata 0,1
Planothidium lanceolatum 0,1
Planothidium sp. 23 41 01 0,1 01 111 12,5
Platessia conspicua 2,8
Psammothium spp. 0,1 0,1 0,1 2,0 18,0 01 0,1 12,5
Reimeria sinuata 0,1 11,1 0,1
Sellaphora joubaudii 2,3
Sellaphora seminulum 0,1
Surirella sp. 0,1 01 6,8
Surirella angusta 1,7 3,1 4,5 0,1
Synedra ulna
Tabellaria sp. 0,1 0,1 0,1 3,3 31 01 11,1
Tabellaria ventricosa 25,1
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Annexe 4 : Interactive impacts of silver and phosphorus on autotrophic biofilm elemental and
biochemical quality for a macroinvertebrate consumer
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Abstract

Autotrophic  biofilms are  complex and
fundamental biological compartments of many
aquatic ecosystems. In particular, these biofilms
represent a major resource for many invertebrate
consumers. To date, most ecotoxicological
studies have been devoted to understand the
impacts of stressors on microbial communities or
on functional processes taking place into the
biofilm mat. Far less studies have investigated the
indirect effects of stressors on upper trophic levels
through alterations of the quality of biofilms for
their consumers.

Among the numerous stressors impacting aquatic
ecosystems, eutrophication and metal pollution
are certainly the most common. Despite these
stressors often occur concomitantly, their effects
on biofilms have been far much studied separately
than interactively. Yet, previous studies suggested
that higher amounts of nutrients could help
microorganisms to overcome some deleterious
effects of contaminants.

In a laboratory study, we investigated the single
and combined effects of phosphorus (P)
availability and silver contamination on the
elemental (Carbon (C) : Nitrogen (N) : P ratios)
and  biochemical (fatty acid profiles)
compositions of a diatom-dominated biofilm
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initially collected in a shallow lake. We
hypothesized that 1) P would enhance the
elemental quality while 2) P and silver, through
the replacement of diatoms by more tolerant
primary producer species, would reduce the
biochemical quality of biofilms for their
consumers. The quality of biofilms for consumers
was assessed for a common crustacean species,
Gammarus fossarum, by measuring organisms’
survival and growth rates.

Results mainly showed that species replacement
induced by both stressors affected biofilm fatty
acid compositions, and that P immobilization
permitted to achieve low C:P biofilms, whatever
the level of silver contamination. Gammarids
growth and survival were not significantly
impacted by the ingestion of silver-contaminated
resource. On the contrary, we found a significant
positive relationship between the biofilm P-
content and gammarids growth. This study
underlines the large indirect consequences
stressors could play on basal resources quality for
consumers, and, in turn, on the whole food web.

Introduction
In ecosystems, living organisms most
often face multiple stressors simultaneously.
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However, the interactive effects of these stressors,
acting synergistically or antagonistically on
species and ecosystems, remain hardly
predictable. In particular, in aquatic ecosystems,
contaminants have often been described as co-
occurring with eutrophication (Skei et al. 2000).
Yet, to date, the interactive effects of these
stressors on ecosystem functioning remain poorly
understood. By alleviating organisms’ nutrient
limitation, increases in nutrient concentrations
might potentially increase organisms’ tolerance to
contaminants (Arce Funck et al. 2016). In
contrast, by altering water quality parameters,
such as dissolved oxygen concentrations, one
could expect changes in  contaminant
bioavailability (Skei et al. 2000) and/or
intensification of the damages caused by the
contaminants on already stressed organisms
(Rattner & Heath, 2003). Finally, eutrophication-
induced shifts in community composition could
deeply change, either positively or adversely, the
tolerance to contaminants of communities, mainly
depending on individual species traits (Baird &
Van den Brink, 2007).

In freshwater ecosystems, phosphorus (P)
has long been recognized as one of the most
important factor of eutrophication (Smith et al.
1999). Falkowski et al. (2000) have shown that
human activities have increased the global fluxes
of P by a 4-fold factor when compared to natural
fluxes, P exhibiting by far the most dysregulated
biogeochemical cycle on earth. Since this
chemical element is generally scarce in natural
environments, any anthropogenic input is
susceptible to deeply alter ecosystems functioning
(Elser & Bennett 2011). Due to these
peculiarities, P-release impacts in aquatic
ecosystems has received much attention in the
past 60 years. Yet, these impacts have most often
been considered without considering co-
occurring stressors. Among the numerous
contaminants entering aquatic ecosystems, toxic
trace metals represent some of the most common
persistent pollutants (Nriagu & Pacyna, 1988).
Studying the interactive impacts of phosphorus
load and toxic trace metal seems thus particularly
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important for understanding the impacts of
contaminants in nature.

In all aquatic ecosystems, a large
proportion of primary production is ensured by
phototrophic  biofilms. These biofilms are
composed of attached communities generally
dominated by unicellular algae, and containing
different amounts of bacteria, fungi, and micro-
eukaryotic species embedded in an organic
polysaccharidic matrix (Wetzel 1983). As a
central basal resource, these biofilms play a
fundamental role in aquatic food webs (Wetzel
1983). These biofilms also have large
consequences on aquatic biogeochemical cycles,
ensuring the production, the decomposition, and
the transfer of numerous organic molecules
(Battin et al. 2003). Due the ecological
importance of biofilms, several studies have
investigated the interactive impacts of diverse
stressors on biofilm community structures and on
some functional processes they ensure. For
example, studies showed either antagonistic or
synergistic effects of P concentration on the
impacts of pesticides on biofilm community
structure and/or primary production (Tlili et al.
2010; Murdock and Wetzel 2012; Murdock et al.
2013). While being far less studied, some authors
also showed that the deleterious impacts of
metallic contaminants were reduced when
biofilms were released from P limitation (Guasch
et al. 2004; Serra et al. 2010). More recently,
Leflaive et al. (2015) showed that high P
concentrations alleviated the impact of ionic
silver on biofilm communities, but only for a
cyanobacteria-dominated biofilm, impacts of
silver on diatom-dominated biofilm being
unaffected by P concentrations. Surprisingly,
while  multi-stressors impacts on  biofilm
community structure and functions have received
much attention, and despite the major role of
biofilms as basal resources in aquatic ecosystems,
almost nothing is known on the cumulative
impacts of multiple stressors on biofilm quality.
Yet, investigating this parameter might bring
insightful results on multiple stressors indirect
effects on aquatic food webs and, in fine, on
ecosystem functioning.
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In the literature, several parameters are
generally evoked for measuring the potential
quality of biofilms for their consumers. First,
biofilm elemental content (often expressed as
C:N:P ratios) has long been considered as an
indicator of the quality of a resource for a
consumer, this resource being of high quality
when the imbalance between resource elemental
content and consumers elemental requirements
are minimal (Sterner & Elser 2002). Since
consumers have generally high N and P
requirements, resources with the lowest C:P or
C:N ratios are generally considered as resources
of the highest quality, maximizing consumer life
history traits such as growth rates or reproduction
(Liess & Hillebrand 2006; Danger et al. 2008,
2013). Second, the resource quality of a biofilm
can also be evaluated by measuring its fatty acid
contents (a parameter classified as a biochemical
quality parameter). Indeed, among the diversity of
fatty acids found in nature, some of them are
considered as essential for consumers, i.e. these
fatty acids cannot be synthesized or at least not in
sufficient amounts to fulfill the requirements of
consumers (Arts et al. 2009). These essential fatty
acids are generally composed of long chain
polyunsaturated fatty acids (PUFA), such as
20:503 (EPA) and 22:603 (DHA). The
consumption of these compounds have been
regularly reported as controlling consumers’
growth and/or reproduction (Masclaux et al.
2009; Crenier et al. 2017). Since fatty acid
profiles are highly variable between algal groups,
any change in biofilm algal communities can have
drastic impacts on biofilm PUFA content (Muller-
Navara et al. 2004, Bec et al. 2010). For example,
the replacement of diatoms, rich in long-chain
PUFAs, by green algae or cyanobacteria, depleted
in such compounds, could have profound impacts
on consumers’ life history traits and secondary
production (Muller-Navara et al. 2004). Finally,
in the case of biofilms exposed to contaminants,
the contaminant content of biofilm biomass could
also be considered as a potential quality parameter
since some contaminants can be highly toxic
through trophic pathways (Luoma & Rainbow
2008). Note that whatever the quality parameter
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investigated, effects of resources consumption on
consumers life history traits must be
systematically measured to evaluate the effective
quality of resources, resource quality being not
only dependent on resource composition but also
on consumers requirements and physiology.

In the present study, we investigated the
single and combined effects of P concentration
and metallic contamination on biofilm quality for
a model consumer, Gammarus fossarum
(Crustacea, Amphipoda). This study is an
independent part of the study published by
Leflaive et al. (2015), dealing with the interactive
impacts of P and ionic silver on biofilm
(prokaryotic and microeukaryotic) communities.
Silver was chosen as a model of metallic
contaminant since it is well known as a potent
biocide, and is certainly among the most toxic to
microorganisms (bacteria, fungi and
phytoplankton) and invertebrates (Ratte 1999;
Arce Funck et al. 2013a; Arce Funck et al. 2013Db).
Silver currently represent a reemerging toxic risk
since it is widely used as an antibacterial agent in
partly soluble nanoparticles (Marambio-Jones &
Hoek 2010). This study was carried out on a
diatom-dominated biofilm initially collected in
the field. First results showed that on this biofilm,
both P increase and silver contamination led to
significant reductions of diatoms proportion in
algal communities, these algae being partly
replaced by green algae (Leflaive et al. 2015). We
thus hypothesize that P and silver lead to
reductions in biofilm PUFA content, thus
reducing biofilm biochemical quality (Hypothesis
1). In contrast, P increase in water lead to
reductions of biofilm C:P ratios, thus potentially
increasing resources elemental quality for
consumers  (Hypothesis  2). Finally, we
hypothesize that silver have deleterious impacts
on consumers’ growth and survival through the
ingestion of toxic metal, leading to strong
interactions between silver contamination and P
concentration (Hypothesis 3).
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Material and Methods

Experimental setup

To investigate the single and combined effects of
Ag and P concentrations on biofilm quality, a
diatom-dominated biofilm was collected in the
field. This biofilm was then exposed for three
weeks in a full factorial design to a gradient of
silver concentration at three distinct P
concentrations. Impacts on microbial community
structures were investigated independently from
the present experiment, results being available in
Leflaive et al. (2015). The present study
specifically investigates the impacts of P and Ag
stressors on biofilm fatty acids profiles, elemental
composition, and silver concentration, giving an
evaluation of biofilm potential quality for
consumers. To measure the real/effective quality
of biofilms, we fed a model consumer, Gammarus
fossarum, with the distinct biofilms, and followed
organisms survival and growth throughout a 42
days experiment.

All details of the experimental procedure can be
found in Leflaive et al. (2015). Briefly, the
diatom-dominated biofilm was collected in a
mesotrophic reservoir (Lake Saint-Ferréol, South-
West France) using polyethylene plates (10 cm x
5 c¢cm) placed vertically, 60-cm deep in the lake.
Substrates were immerged during 3 weeks (May-
June), then brought back to the laboratory in a
cool box and placed two by two in beakers filled
with 500 ml of modified COMBO medium
(Kilham et al. 1998). The experiment was carried
out in a controlled culture chamber (18°C, light
intensity between 50 and 60 HE m? s, 16h/8h
light/dark cycles). Twelve conditions were tested:
three P levels (20, 100 or 500 pg/L) and four Ag
concentrations (0, 5, 50 or 150 pg/L), each
treatment being replicated 3 times. To maintain
our exposure conditions, media were entirely
renewed each week. To avoid important silver
adsorbtion on beakers surface, glass beakers were
pre-saturated during 24h with Ag solutions at
concentrations similar to those of the diverse
treatments.
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Sampling

After the end of the biofilm experiment, 5 mL of
incubation medium from each beaker were
sampled and acidified with 15 pL of 70% HNOs
and stored at 4°C for later Ag quantification.
Biofilms present on polyethylene substrates were
scrapped, then homogenized in 20 ml of
incubation medium. Some subsamples were taken
for measuring bacterial and micro-eukaryotic
community structures. In particular, 1 ml was
fixed (2% formaldehyde) and kept at 4°C for algal
determination and counts (see Leflaive et al. 2015
for community structure results). The remaining
volume of suspension was concentrated
(centrifugation 7 000 g, 10 min), supernatant was
eliminated and the biofilm was stored at -20°C
until being freeze-dried.

Measurements of Ag in biofilm and water, and
PO.* in water

Silver concentrations in culture media was
measured by atomic absorption
spectrophotometry (graphite furnace Varian
SpectrAA 300, detection limit = 0.1 pg Ag/L).
The concentration of silver in the biofilm was
measured after acidic digestion with 1 mL
bidistilled HNOs (15 N) and 1 mL H20- (30 %,
Sigma) for 24 h at 70 °C. After full dissolution,
the samples were evaporated at 70 °C and
redissolved by 2 % bidistilled HNOs3 for analysis
by ICP-MS (Agilent 7500 ce). All the materials
used for silver sampling and measurements were
cleaned with 1 N HCI for 24 h. Due to the cost of
Ag analyses, measurements were done for each
treatment on a pooled sample of biofilm
corresponding to a mix of equal quantities of the
3 replicates.

Initial  PO4> concentrations were measured
spectrophotometrically (ammonium molybdate
method, AFNOR, 1990) in culture media used for
microcosms filling.

Biofilm elemental composition measurements

Freeze-dried  biofilm  was  first  gently
homogenized in a plastic centrifugation tube
using a glass pestle. The C and N content of
biofilm was measured on ca. 1mg samples using
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a CHN elementary analyzer (Carlo Erba NA2100,
Thermo Quest CE International, Milan, Italy).
Biofilm P content was quantified after alkaline
digestion with persulfate, and mineral P was then
quantified spectrophotometrically following the
AFNOR procedure (1990). Results are expressed
as the mass percentage of the element in different
resources, and C:N:P ratios correspond to molar
ratios.

Biofilm fatty acid profiles determination

Fatty acids analyses were performed on dried
subsamples of all biofilms. Analyses followed the
procedure described in Crenier et al. (2017).
Briefly, lipids were extracted two times with a
chloroform/methanol solution according to the
method proposed by Folch et al. (1957). Fatty
acids were then converted into fatty acid methyl-
esters (FAME) by acid catalysed
transesterification and analysed on an Agilent
technologiesTM 6850 gas chromatograph. FAME
were identified after a comparison of retention
times with those obtained from Supelco® and
laboratory standards, and were quantified using
internal standards (13:0).

Gammarus fossarum growth measurements
Gammarids sampling and initial sizing
Gammarids were collected in an unpolluted
second-order forested stream (La Maix, VVosges
Mountains Latitude N 48°29°02.1”, longitude E
007°04°008.5). Organisms were immediately
transported to the laboratory, then acclimatized at
12°C, in the dark and in aerated water for 15 days.
During the acclimation period, animals were fed
with alder (Alnus glutinosa, (L.) Gaertn.) leaf
litter directly collected in la Maix stream. Two
days before the beginning of the growth
experiment, 204 gammarids of 4-5 mm in length
were sorted and put in individual plastic cups
containing 50mL of La Maix stream water.
Organisms were let emptying their guts for 48h.
During this period, all organisms were
individually photographed, and initial sizes were
measured with SigmaScan Image Analysis
Version 5.000 (SPSS Inc, Chicago, IL, USA). The
mean body length of gammarids used in the
experiment was 4.52 + 0.70 mm (mean £ SD), and
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size were similar between all treatments
(ANOVA:;: P effect: Fz154 = 0.3, p = 0.73; Ag
effect: F3,154 = 0.3, p = 0.85; Ag x P effect: Fg,154
=1.7,p=0.11).

Preparation of biofilm resources for G. fossarum
growth experiment

To maximize G. fossarum consumption of freeze-
dried and homogenized biofilm, biofilm powders
were embedded in low gelling temperature
agarose (Sigma A9414), following the protocol
proposed by Crenier et al. (2017). This agarose
matrix permits to reconstitute a cohesive biofilm,
and present the advantages of being nutrient-free.
Agarose concentration used was 2%, and biofilm
biomass introduced in each pellet was calculated
to ensure that 50% of C came from the biofilm,
the remaining coming from agarose. Agarose was
dissolved in glass bottles with deionized water,
heated in a microwave, and then placed in an
agitated water bath at 38°C. After reaching this
temperature, 1.6 ml of agarose solution was
introduced in a 2 ml Eppendorf® tube and mixed
with biofilm powders. This mixture was then
homogenized and poured in the holes of a
Plexiglas® mould (holes: 3mm wide, 2mm high).
After a few minutes, the pellets were unmoulded
and kept at —20°C in Petri dishes until use.

G. fossarum survival and growth experiment
Organisms were fed individually with one biofilm
pellets. We verified that organisms were fed ad
libitum and diatom pellets were replaced every
two days. The experiment lasted 42 days, and was
carried out at 12°C, in the dark. Water was
renewed every week, using aerated La Maix
water. Survival was monitored daily. All
survivors were photographed at the end of the
experiment and the body length was measured as
described above. The growth rates were expressed
as length gain per mm of gammarid initial size per
day (mm mm7d™?).

Statistical treatment of data

All parameters (Ag concentration in water and
biofilm, biofilm %C, %N, %P, C:N, C:P and N:P
ratios, fatty acid contents, Gammarus fossarum
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growth rates) except survival curves were
analyzed using two way ANOVAs, considering P
level and Ag concentrations as categorical
predictors. Data were log transformed when
necessary in order to meet the variance
homoscedasticity condition for using ANOVA:s.
When ANOVA indicated significant differences
between treatments, multiple comparisons were
conducted using Tukey’s HSD test. Due to the
elevated costs of analyses and the quantity of
biological material required, Ag concentrations in
biofilms were not replicated, rather measured on
a pooled sample coming from the three replicates.
The interactive effects of P and Ag were thus
impossible to calculate, and only the main effects
were analyzed. Survival were analyzed using
Kaplan—Meier survival curves and log-rank tests
for comparing curves. By accounting for censored
data (i.e. when organisms were still alive at the
end of the experiment), this approach enabled to
investigate the effects of P and Ag during the
whole experiment. Yet, since mortality remained
null in several treatments of this experiment, it
was statistically impossible to compare the 12
treatments. To make the analysis feasible,
survival values were pooled by P levels, then by
Ag levels. This permitted to compare the effects
of P and Ag concentrations on gammarids
survival, the analysis of the interactive effects of
P and Ag being not possible. Survival curves
analyses showing significant differences for both
Ag and P treatments, the 3 curves obtained for P
effect and the 4 curves obtained for Ag effects
were compared pairwise. To take into account the
multiple comparisons, p-values considered as
significant followed a Bonferroni adjustment.
Finally, impacts of resource quality parameters
(biofilm C/P ratios, PUFA contents, and Ag
concentrations) were analyzed using linear
regressions. All statistical analyses were
computed with STATISTICA (SAS institute).
Statistical significance was inferred at p < 0.05.

Results

After one week of biofilm exposure to Ag and P
treatments, Ag levels reached 0.01 + 0.01, 4.16 £
0.54, 33.48 + 0.53, and 85.07 + 27.51 ug Ag L?,
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in the 0, 5, 50 and 150ug Ag L treatments,
respectively. Ag concentrations were
significantly altered by the P concentration,
higher P concentrations leading to higher Ag
concentrations in the culture medium (Figure 1A,
Table 1). Ag measurements in biofilm showed
traces of Ag in control biofilm (0.8 + 1.11 pg g%),
while Ag concentrations reached 8.24 + 1.19,
86.41 + 10.77, and 279.13 + 72.85 g g}, in the
5, 50 and 150ug Ag L? treatments, respectively
(Figure 1B, Table 1).

Results of biofilm elemental composition
measurements showed that biofilm %C and %N
remained unchanged whatever the P and Ag
concentrations tested. In contrast, biofilm %P was
strongly altered by the P concentration in water,
but remained unchanged along the Ag gradient
(no interactive effect). All elemental ratios were
modified by P concentration in the culture
medium, biofilm C:P, C:N, and N:P ratios being
significantly reduced under the highest P-
concentrations (Table 1, Figure 2). In contrast,
only biofilm C:N and C:P ratios were
significantly altered by the Ag concentration,
these ratios slightly decreasing along the Ag
concentration gradient (Figure 2), and no
interactive effect was revealed (Table 1).

Fatty acid profiles were largely modified by both
Ag and P exposures (Figure 3, Table 1), but no
interactive effects between both factors were
evidenced. Culture medium P concentrations
significantly reduced biofilm unsaturated fatty
acid contents: MUFA concentrations were
reduced by 36% while PUFA concentrations
decreased by 28% between the P20 and the P500
treatments, respectively. The 20:503 followed a
similar trend, but differences were only
marginally significant (p=0.06). In contrast, low
Ag contamination (5ug L™?) led to a significant 2-
fold decrease in biofilm SAFA content, while this
reduction was no more significant for the 50 and
the 150ug Ag L™ treatments. The same effect was
observed on the total amount of fatty acids found
in biofilm (Table 1).

During the Gammarus fossarum growth
experiment, that lasted 42-days, the survival rate
remained extremely high (>80%) for all
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treatments. The survival was significantly lower
for organisms fed with the biofilms coming from
the P100 and the P500 treatments when compared
to those fed with the biofilm grown in the P20
treatment (Figure 4A). Ag also had significant
effects on gammarids survival, the lowest survival
being observed for organisms fed with control
(Ag0) biofilms, and the highest for organisms fed
with biofilms coming from the Ag 50 treatment,
those fed with biofilms coming from the Ag5 and
the Agl150 treatments showing intermediate
survival (Figure 4B).

Size growth (calculated on the surviving
organisms after the 42-days experiment) of
organisms fed with the different biofilms was
neither affected by the Ag nor by the P
concentrations of biofilm exposure (Figure 5A),
despite a marginally significant effect of P
(P=0.052, Table 1). When considering the
regressions between organisms growth rates and
the main descriptors of resource quality (PUFA
and Ag concentrations, biofilm C:P ratios; Figure
5B, C, and D), a significant negative relationship
was only revealed for the effect of biofilm C:P
ratios (P<0.01) on G. fossarum growth, whereas
no significant relationship was found for biofilm
Ag and PUFA concentrations.

Discussion

While the single and interactive impacts of
nutrient concentrations and metallic
contaminations have long been investigated on
biofilm community structures, far less is known
on the effects these multiple stressors might play
on the quality of the biomass produced, and, in
turn, on their consequences for biofilm
consumers. In this study, we showed that both
phosphorus and silver significantly change
diverse parameters of biofilms quality for an
invertebrate consumer, without strong interactive
effects between stressors. In particular, we
partially verified Hypothesis 1, P but not Ag
significantly reducing biofilm PUFA content. The
P-level also markedly increased biofilm elemental
quality, validating hypothesis 2. In contrast,
hypothesis 3, dealing with the negative effects of
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Ag contaminated resources ingestion on
consumers must be rejected.
After one week of exposure, silver

concentrations were reduced when compared to
what was initially introduced. These reductions
could be related to the great potential of algal cells
and biofilms to adsorb ionic metals on their
surfaces, adsorption processes being more
common in algae than active uptake into the cells
(Ratte 1999). Adsorption might even be increased
by the presence of extracellular polymers (EPS),
such substances presenting numerous potential
binding sites (van Hullebusch et al. 2003).
Nutrient depletions are well known to stimulate
the production of EPS by phototrophic biofilms
(Lyon & Ziegler, 2009). In our study, higher P
levels led to higher silver concentrations
remaining in water. By decreasing nutrient
depletion of biofilms, P inputs might have led to
reduced production of EPS, reducing in turn the
adsorption potential of biofilms. Even if we were
unable to test for the interactive effects of P and
Ag on silver concentration in biofilms, one could
expect that higher P concentrations in water
should lead to reduced Ag concentrations in
biofilms (this general trend being visible on
Figure 1B). Some silver-phosphate complexes
might also have been produced, but considering
the high recovery of dissolved silver in the culture
medium (e.g. > 80% for the 5ugAg L, P500
treatment), this complexation might remain
extremely reduced, and, in all cases, has not led to
important silver complexes precipitation.
Elemental compositions of resources are
generally considered as good proxies of resources
quality for consumers (Sterner & Elser 2002).
Indeed, life history traits of several species have
been shown to be controlled by the imbalance
between their elemental requirements and what
they can effectively find in their resources (e.g.
Elser et al. 2001, Frost & Elser 2002). Since C
proportions in resources is rarely limiting for
consumers, resources presenting low C:N and/or
low C:P ratios are generally considered as
potentially high quality resources for their
consumers (Sterner & Elser 2002). Our study
revealed that both biofilm C:P and N:P ratios were
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significantly reduced by the P concentration of the
culture medium. This effect might be simply
explained by the fact that algae have the potential
to immobilize nutrient in excess in their biomass,
this process being generally called luxury
consumption (Droop et al. 1974). This effect
occurs concomitantly with a reduction of the C-
rich EPS production (Lyon & Ziegler, 2009),
these compounds generally largely contributing to
increasing algal communities C:nutrient ratios
(Pannard et al. 2016). In addition, bacterial
communities have the potential to quickly change,
selecting for species able to use optimally

nutrients  available and  adjusting  the
stoichiometry of the whole community to that of
their resources (Danger et al. 2008).

Unexpectedly, silver contamination also led to
significant reductions of biofilm C:N and C:P
ratios, even if these reductions remained low
when compared to those observed along the P
gradient. Data on the effects of contaminants on
resources elemental compositions remain
extremely scarce in the literature. Some studies
showed that biofilms tend to increase their
production of EPS as a response to contaminant
exposure (Garcia-Meza et al. 2005; Serra &
Guasch 2009). This physiological response,
aimed at increasing the metal-binding sites of the
biofilm, would lead to increases in biofilm
C:nutrient ratios (Pannard et al. 2016). Opposite
effects observed might be potentially explained
by the large Ag-induced shifts in prokaryotic and
microeukayotic community structures observed
in our study (see Leflaive et al. 2015). One could
expect that different species with different luxury
consumption capabilities might be selected by Ag
contamination. Another potential, non-exclusive,
explanation could be that organisms stressed by
the Ag contamination tend to increase their
antitoxic defenses, these defenses generally
relying on N-rich enzymes and leading to
apparent lower biofilm C:N ratios.

Some fatty acids, and especially long-
chain PUFAs, are also good indicators of
resources quality. Indeed, most metazoans are
unable to (or, at least, not in sufficient amounts)
synthesize these essential compounds that must
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be found in their diet. These compounds are
notably involved in the synthesis of key hormones
and represent important molecules in cell
membranes, controlling in particular membrane
fluidity (Arts et al. 2009). In algal communities,
diatoms are known to produce high amounts of
long chain PUFAs (20:5w3, Dunstan et al. 1994)
in comparison with green algae and cyanobacteria
that mainly produce shorter chain PUFAs
(Masclaux et al. 2009) or are unable to synthesize
highly unsaturated fatty-acids (Muller-Navarra et
al. 2004), respectively. In the present study, both
Ag contamination and P concentrations greatly
altered algal communities, reducing diatoms
proportion and increasing green algae proportions
(see Leflaive et al. 2015, Figure 1). Both P and Ag
stressors led to similar effects, without acting
interactively. Thus, reductions in biofilm PUFA
and 20:503 content were expected for both
stressors. In the present study, only the P increase
led to significant but low reductions in these
compounds. Surprisingly, we did not observe any
significant effect of silver on biofilm PUFA and
20:5w3 contents. In contrast, silver contamination
significantly modified biofilm SAFA and the total
amount of fatty acids, these parameters reaching
their minimal values for an exposure to 5ug Ag L
! The effect of P level on biofilm fatty acid
profiles can certainly be explained by the
replacement of 20:5w3-rich diatoms by green
algae, as already observed in diverse studies
dealing with natural communities (e.g. Muller-
Navara et al. 2004; Bec et al. 2010). The absence
of silver effect on biofilm PUFA and 20:5w03
contents, despite the replacement of diatoms by
green algae, could be explained either by the
replacement of some diatom species by other
diatom species containing more PUFAS or by an
increase of diatoms’ PUFA content as a response
to Ag contamination. However, Ag and P
stressors led to similar changes in biofilm
community compositions (Leflaive et al. 2015),
both communities showing similar reductions in
the abundance of the most abundant diatom
species (Achnanthidium minutissima, Kitzing
and Cymbella excisa, Kitzing). The second
explanation thus appears as the most probable.
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Even if data remain scarce in the literature, such
an effect of fatty acid synthesis deregulation was
already found in the macroalgae Fucus sp.
exposed to copper (Smith et al, 1985).

While biofilm Ag, nutrients, and PUFA
concentrations remain only potential quality
parameters for biofilm consumers, measuring the
impacts of biofilms consumption on metazoans is
the only way for evaluating the effective quality
of biofilms, and anticipate the indirect effects of
the multiple stressors selected (Ag and P) on
higher trophic levels. Consumers’ growth
measurements have been shown as a powerful
mean for evaluating resources quality. In
particular, effects of resources stoichiometry
and/or highly unsaturated fatty acids on
consumers’ growth have already been
successfully tested on planktonic and terrestrial
herbivores (e.g. Elser et al. 2001; Schade et al.
2003; Masclaux et al. 2009). More recently, such
effects have been revealed in the crustacean
species, Gammarus fossarum, both for the effect
of resources P (Danger et al. 2013) and highly
unsaturated fatty acid contents (Crenier et al.
2017). In the present study, only biofilm C:P
ratios were significantly related to G. fossarum
growth, growth being reduced when organisms
were fed with the highest C:P ratio resources.
Organisms P content being directly related to
organisms’ nucleic acid production and cell
proliferation (Elser et al. 2003), eating low C:P
resources can help organisms to overcome P
limitations of their growth. Low reductions in
PUFA and 20:503 biofilm contents induced by
biofilm exposure to high P concentrations were
certainly not sufficient to significantly impact
consumers’ growth. Surprisingly, accumulation
of Ag in biofilm biomass, which led to high Ag
concentrations in biofilm biomass, had strictly no
influence on consumers’ growth. Yet, some
studies showed that toxicity of Ag on zooplankton
species could be higher via trophic transfer than
by direct uptake from water (Hook & Fisher 2001,
Bielmyer et al. 2006). In contrast, other studies
suggested that Ag toxicity was very variable
depending on water chemistry, and that free ionic
silver was the most toxic form to invertebrates
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(Ratte 1999). In our study, elemental quality of
resources played the greatest role in G. fossarum
growth. However, observed responses could have
been different if other life history traits had been
considered. Indeed, PUFA concentrations have
been regularly shown to control organisms’
reproduction (e.g. Masclaux et al. 2009), and
multiple stressor effects might also impact
organisms reproduction.

Finally, it must be noted that in contrast to
the observed stimulation of G. fossarum growth,
our results also showed a low but significant
negative effect of P on organisms’ survival. Such
an effect has already been observed in another
study (Arce Funck 2014). It was proposed that
higher growth rates generated by higher resource
quality increases moulting frequency. Yet,
moulting is by far the most sensitive stage of
moulting organisms’ development, especially
when exposed to contaminants (McCahon &
Pascoe, 1988). Stimulation of organisms’ growth
thus generally co-occur with an increase in
organisms’ mortality. In contrast, the highest
survival found for Ag-fed gammarids is more
difficult to explain. One could imagine a
stimulation of immune defenses of gammarids or
a reduction of potentially pathogenic bacteria
growing in biofilms. Such effects yet remains to
be tested.

To conclude, our results showed that both
P and Ag impacted several biofilm quality
parameters, but never interactively. The use of G.
fossarum growth experiment permitted to verify
the consequences of resources potential quality.
Similar studies, potentially including other life
history trait measurements (e.g. organisms’
reproduction) would be required to understand in
more details the indirect effects multiple stressors
might play on consumers and, in turn, on
ecosystem functioning.
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