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You are not a beautiful and unique snowflake. You are the same decaying organic matter
as everyone else, and we are all part of the same compost pile.

Chuck Palahniuck, Fight Club
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RESUME

Le domaine de I'écologie est traditionnellementndéi en deux disciplines distinctes :

I'écologie des communautés, qui décrit la structige communautés naturelles et identifie
les facteurs qui en sont responsables, et I'éceltmyictionnelle qui décrit et mesure les flux

de matiére et d’énergie au sein de I'écosystemecdus des dernieres décennies, I'érosion
croissante de la biodiversité a I'échelle globaktimulé 'émergence d’études portant sur les
relations entre biodiversité et fonctionnement éessystémes. Leur objectif : comprendre le
réle de la biodiversité et évaluer les conséquedeesa diminution sur le fonctionnement des

ecosystemes.

A mesure de la maturation des hypothéses, ce demdinvestigation s’est placé a

l'interface entre écologie des communautés et émlogctionnelle. En effet, si I'évaluation

du fonctionnement de I'écosystéme releve du domdmd'écologie fonctionnelle, il est

nécessaire d’appréhender la structuration des corumés comme résultant des facteurs
environnementaux et comme pouvant influencer lesgasus de I'écosysteme. Les premiéres
études portant sur ce sujet ont permis de mettrévialence une relation positive entre la
diversité végétale et le processus de productiangire. Toutefois, au cours des dernieres
annees, il est devenu clair que cette relationait’gtas universelle, dépendait du type
d’écosysteme et des processus considérés et paikaitnodulée par des effets interactifs
entre facteurs environnementaux, structure des eoraoiés et complexité des réseaux
trophiques. Ainsi, I'évolution récente de ces ésjdant au niveau théorique qu’expérimental,
a consisté en une prise en compte de l'influenckedsemble de ces facteurs sur I'efficacité

de divers processus au sein d’écosystéemes varies.

Dans ce cadre, I'objet de mes travaux de thes&gatuation des relations entre biodiversité
et décomposition des litieres, un processus clé feofianctionnement des cours d’eau de téte
de bassin. Au cours des différents chapitres, §@alué (1) les influences biotiques et
abiotiques qui déterminent la biodiversité et laucure des communautés des organismes
décomposeursi.€., hyphomycetes aquatiques et macroinvertébreéstidetas), (2) les
conséquences d’altérations simultanées de la leogite a différents niveaux trophiques sur
les taux de décomposition des litieres, et (3)fllence du contexte trophique sur ces

relations.

Les résultats obtenus suggérent qu'une altératiorladdiversité, quelque soit le type

d’'organisme qu'elle concerne, est susceptible derégercuter sur le processus de
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décomposition par différentes voies. En effet leotion locale d’'une espéce entraine
localement une altération des interactions ensediférents acteurs du réseau trophique et
peut (1) directement affecter les proces&ug Ccomplémentarité entre espéces), (2) entrainer
une altération secondaire de la structure des commés de décomposeursg( cascades
trophiques, contréles ‘bottom-up’) menant elles-reénad une altération des processus, ou
enfin (3) modifier les relations entre biodiversé&fonctionnement aux niveaux trophiques
adjacents. Notamment il est montré que des albdimtconcomitantes de la biodiversité a
plusieurs niveaux trophiques, pouvant étre le tasublirect d’'une perturbation ou
d’extinctions secondaires peut avoir des conséagseggnergiques sur le fonctionnement de

ces écosystemes et I'efficacité de la décompositemlitieres.

Il est également discuté des mécanismes respossdbE relations entre biodiversité et

décomposition des litieres, qui dépend du niveaaphique considéré. En effet une

complémentarité dans [l'utilisation de la ressouecdre différentes espéces d’organismes
décomposeurs pourrait expliquer une augmentatisrnialex de décomposition. Par contre, les
effets de mélange de litieres seraient d’avanta&gerchinés par la composition en especes ou
I'hétérogénéité des paquets de litieres que pardesrsité en tant que telle. Ces résultats
mettent I'accent sur le fait que I'évaluation demsequences de I'érosion actuelle de la
biodiversité a I'échelle globale nécessite uneepeis compte plus systématique de I'influence
des facteurs abiotiques et de la complexité tromhgyr la composition et la structuration des

communautés ainsi que sur le fonctionnement desyétames.



ABSTRACT

Ecology is by tradition split into two distinct fas of research: community ecology, aiming at
describing the structure of natural communities mlhtifies by which factors it is driven,
and functional ecology which describes and measuagsrials and energy exchanges within
the ecosystem. During past decades, increasing oatgiodiversity loss motivated numerous
studies aiming at describing the relationship betwkiodiversity and ecosystem functioning.
Their goals were to assess the role of biodiversitgt the consequences of its decrease on
ecosystem functioning. While its theory and hype#setook shape, this field of research
placed itself at the edge between functional andnoanity ecology. Actually, if assessing
ecosystem functioning comes within the competemédsinctional ecology, it is needed to
consider that community structure, as the resutvironmental factors, is one of the drivers

of ecosystem functioning.

Early studies on that topic allowed showing a pesitelationship between plant diversity
and primary productivity. However, during past y&edt became clear that this relationship
was not universal and depended on ecosystem aneégsex which were considered, and
could be altered by interactions between environaiefaictors, community structure, and
foodweb complexity. Thus, the current advanceshis tield of research (theoretically and
experimentally) consist in taking into account #ffects of such factors on diverse processes

and ecosystem types.

In this line, the goals of my PhD studies were t@leate the relationships between
biodiversity and leaf litter decomposition, as & keocess in headwater streams functioning.
In different chapters, | assessed (1) the effectsotti biotic and abiotic factors which drive

local biodiversity and decomposers’ community duiee (i.e., aquatic hyphomycetes and
detritivorous macroinvertebrates), (2) the consages on leaf decomposition of concomitant
biodiversity losses at different trophic levels, gB¥the influence of trophic context on such

relationships.

Results suggest that altering biodiversity at amgphic level can be reflected in
decomposition process by different pathways. Atyualkal extinction of a species leads to
an alteration of interactions among remaining orgiasi within the foodweb and can (1)
affect directly process rates.d. complementarity between species), (2) lead to retsmy
extinctions in decomposers.g. trophic cascades, bottom-up controls) themsekadihg to

altered process rates, and finally (3) modify tkedatronships between biodiversity and
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ecosystem functioning at adjacent trophic leveisparticular, it is shown that concomitant
alterations of biodiversity at several trophic lisve as the result of perturbations or secondary
extinctions — can have synergistic consequencegcosystem functioning and leaf litter

decomposition.

Different mechanisms responsible for relationshigtween biodiversity and ecosystem
functioning are also discussed and depend on topbsition of the considered organisms.
Actually, complementarity among decomposers coufalan increased decomposition rates.
However, litter mixture effects could be due to@ps composition or leaf pack heterogeneity
rather than diversitper se. These results highlight the fact that asses$iagbnsequences of

biodiversity loss at a global scale requires considethe influences of abiotic factors and
trophic complexity on community structure and cosipon, as well as on ecosystem

functioning.
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INTRODUCTION GENERALE

1. Concepts généraux

Au cours des derniéres années, des termes telsiggigersité et écosysteme ont été de
plus en plus employés par un public de plus en lalige, allant du monde scientifique,
politique, au grand public. Ainsi il parait avaatit nécessaire de les définir et d’'identifier

guels en sont les aspects qui seront développésuas de ma thése.

Tout d’'abord, le terme biodiversité est apparu gayremiére fois dans la littérature en
1988 (Wilson 1988). Il constitue un néologisme, caction debiological diversity
(biodiversity) retenu au cours d’'un ddational Forum on Biological Diversity comme
terme efficace d’'un point de vue communication plaucaractérisation de la diversité
naturelle des organismes vivants. Adopté dans lav€tion sur la diversité biologique
(1992), il est défini a cette occasion comme « laabdité des organismes vivants de
toute origine y compris, entre autres, les écosysse terrestres, marins et autres
écosystemes aquatiques et les complexes écologignesls font partie ; cela comprend
la diversité au sein des especes et entre espérgjae celle des écosystemes. » On
constate ainsi que la biodiversité se décline selasieurs échelles d’organisation du
vivant, et comprend ainsi la diversité génétiquesain d'une méme espece (diversité
intraspécifique), la diversité des espéces ou de®ns (diversité spécifique ou
taxonomique), et la diversité des écosystemesi@iteascosystémique). Elle constitue un
processus dynamique dans le temps et dans I'espaeeérite ainsi d’étre considéréee
dans ses dimensions spatio-temporelles (elle \due endroit a l'autre au cours du
temps), pouvant refléter dans sa définition la péwge I'ensemble du monde vivant, ou
au contraire étre restreinte a des échelles géagragshet temporelles plus ponctuelles.

Au cours de mes travaux je me suis essentiellem#resse a la diversité taxonomique
qui peut étre elle-méme mesurée de diverses manigreeffet si le nombre d’especes
présentes a un endroit donné a un moment donngegge spécifique) constitue une
mesure restrictive de la biodiversité (Wilsagyal. 2005), elle n'en demeure pas moins la
plus intuitive et la plus accessible. Les chercheant bien souvent autant intéressés par
d’autres propriétés de la communauté que le nordtespéces en tant que tel. Par
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exemple, étudier I'effet des caractéristiques dliemisur la diversité, ou au contraire
I'effet de la diversité sur le milieu peut nécemsidles mesures plus subtiles de la diversité
reflétant par exemple la proportion relative degéess au sein de la communaute, et
pouvant s’avérer refléter plus fidélement les mtéons avec le milieu. Plusieurs indices
ont été développés dans ce but (Magurran 2004ifrAd’exemple I'encadré 1 présente
diverses approches de mesure de la biodiversitési Aa biodiversité ne peut en regle
générale étre mesurée par l'utilisation d’'une métiisolée et reléve d’'un concept multi-
dimensionnel (Whittaker 1972 ; Magurran 2004 ; \&let al. 2005).

Les écologues ont également développé au coursleteseres années, le concept de
diversité fonctionnelle, qui tient compte des #gdibnctionnels des especes et dont la
répartition au sein de I'écosysteme peut avoir imfleence sur le milieu (Viollegt al.
2007). Ici encore on pourra décrire la diversitactonnelle sur la base d'un seul trait
d’intérét ou trait synthétique (Masa al. 2005 ; Mouillotet al. 2005), ou utiliser des

approches multidimensionnelles (Villégetral. 2008).

Le terme « écosysteme » a été introduit par Areorge Tansley (1935) pour désigner
l'unité de base de la nature. Il désigne une uspatialement explicite et inclut
'ensemble des étres vivants (la biocénose) et dlieunphysique (le biotope).
(comprenant par exemple les caractéristiques gipleg, édaphiques, hydrologiques
édaphiques...) (Likens 1992), chacun de ces élénwnatd impligué dans un réseau
d’interactions consistant en des transferts deareagt d’énergie permettant le maintien

du systéme.

Ces interactions sont organisées en chaines tragghides organismes autotrophes
croissent bénéficiant de la lumiére, de I'eau et slels minéraux qu’ils puisent dans le

milieu physique. Les herbivores les consommenhsfamant ainsi la matiere végétale

en énergie et en biomasse animale, et sont eux-snéomsommeés par des prédateurs. On
identifiera également un réseau hétérotrophe am des écosystemes, basé sur la
décomposition des matiéres mortes, animales oualégémanant de la chaine trophique
autotrophe (Figure 1).
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Encadré 1 : Différentes mesures de la biodiversité

- Le nombre d’espeéces : appelée richesse spécifique, cette mesure de la biodiversité est sans doute la plus
intuitive, et la plus utilisée. Toutefois elle ne permet pas de refléter des différences plus fines dans la
structure des communautés. Notamment une perturbation peut entrainer sur le cours terme des
modifications dans les proportions relatives des especes sans pour autant en modifier le nombre. De
méme, la richesse spécifique dépend de I'effort d’échantillonnage, ce qui peut constituer un biais lors de
comparaisons d’échantillons obtenus par des méthodologies différentes.

- La proportion relative des espéces : divers indices ont été proposés afin de tenir compte de modifications
plus subtile de la structure des communautés. Notamment l'indice de Shannon, basé sur la notion
d’entropie et trés largement utilisé tient compte a la fois du nombre d’especes en présence et de leurs
proportions relatives.

H' = —qupi Inpi OU H’ est I'indice de Shannon
i une espece du milieu d’étude

pi : proportion d’'une espéce i par rapport au nombre total d’espéeces (S)
dans le milieu d’étude

Par ailleurs, les indices d’équitabilité et de dominances de Simpson permettent de rendre compte du fait
que les especes au sein des communautés peuvent étre réparties de manieres plus ou moins équitables, ou
au contraire dominées par une ou quelques especes.

D= Ef;l pz’z Ou D et E sont respectivement la dominance et I'équitabilité
£=1-D i une espéce du milieu d’étude

pi : proportion d’'une espéce i par rapport au nombre total d’especes (S)
dans le milieu d’étude

- Les indices fonctionnels : Une approche plus récente et plus appropriée a I'étude du fonctionnement des
écosystemes consiste a tenir compte de la répartition des traits fonctionnels au sein d’'une communauté.
De sorte, Mason et al. (2005) proposent une mesure de la richesse, I'équitabilité et la divergence
fonctionnelle des communautés. Enfin, Villéger et al. (2008) présentent une approche synthétique basée
sur des méthodes statistiques multivariées afin de rendre compte de la multi-dimensionnalité de la
diversité fonctionnelle.

Si la notion peut paraitre claire en théorie, shjextivité réside, entre autre, dans sa
délimitation spatiale (Christensehal. 1996). On peut en effet le définir comme une aire
présentant une certaine homogénéité dans ses cantpe®t les processus qui y ont lieu
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(tant biotiques qu’abiotiques) (Post al. 2007), bien que cette notion dépende de la
perception de I'observateur (Pickett et Cadenad8@)2

Dans le cas des cours d’eau, si un écosystemepgeudélimité latéralement par la zone
riveraine, sa délimitation longitudinale reste phushjective (Minshall 1988). En effet,
intensité des processus qui S’y déroulent et desopriétés abiotiques
(géomorphologiques, chimiques) varient le long datinuum fluvial (d’amont en aval)
(Vannoteet al. 1980 ; Naimaret al. 1987).

Chaine trophique Chaine trophique
autotrophe hétéroptrophe

C. secondaires
& tertiaires

C. primaires

T : | Décomposeurs

Producteurs
primaires

Stock de nutriments

Figure 1: Représentation schématique simplifiée des cbhatrephiques
autotrophe et hétérotrophe et de leurs relationseau de I'écosysteme. Les
producteurs primaires (plantes) utilisent les mugrnts du sol et la lumiere du
soleil pour produire de la biomasse. lls sont coms@és par les herbivores (ou
consommateurs de®7lordre), eux-mémes consommés par les carnivores
(prédateurs — consommateurs ¢8%drdre). Toutes les matiéres « mortes »
de cette chaine autotrophe (litieres, cadavres.n¥titaent la ressource de
base d'un réseau trophique hétérotrophe compoleantécomposeurs, qui
permettent le recyclage d’'une partie des nutriments
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L'utilisation de la classification de Strahler (Ewité 3) (Horton 1945 ; Strahler 1952)
permet de définir des portions de cours d’eau audssquelles ces propriétés présentent
une certaine homogénéité (Vannateal. 1980). Au cours de mes travaux je me suis
essentiellement intéressé aux cours d'eau d’ordeppartenant aux cours d’eau de téte
de bassin (Vannotet al. 1980) dont le fonctionnement repose essentiellensent
'apport de matiere organique allochtone (Wallatal. 1997). Etant donné le caractere
hétérotrophe de ces systemes je n'ai considéréaqruamposante détritique de leur réseau

trophique.

Encadré 2 : La classification de Strahler

Elle permet de définir I'ordre des cours d’eau,rélgr avec diverses propriétés du systeme. Lespaltits
cours d’eau en téte de bassin sont dits d’ordkénlcours d’eau d'ordre 2 est formé par la confleede 2
cours d’'eau d'ordre 1 ; un cours d’eau d'ordre 3 lgaconfluence de 2 cours d’eau d’ordre 2, etc..|
L'affluence d’'un cours d’eau d'ordre inférieur rtmente donc pas I'ordre du cours d’eau dans leque
se déverse.

Ordre 1
Ordre 2

w— (rdre 3
. Ordred

La notion de fonctionnement d'un écosysteme pelg#-reéme étre considérée sous
différents aspects. D’'un point de vue économigueesample, on pourra considérer la
capacité d’'un écosysteme a produire des biens reiceg a I'humanité (production

végetale par exemple) (Christengtrl. 1996 ; Srivastava et Vellend 2005). D’un point
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de vue purement écologique, le fonctionnement @mEystemes peut étre défini comme
un ensemble de flux de matiére et d’énergie ainsi lgur maintien et leur stabilité au

cours du temps (Pacala et Kinzig 2002 ; Srivastawellend 2005).

En pratique, I'étude des relations entre bioditérst fonctionnement des écosystemes
nécessite une mesure des flux et stocks de nutisnaensein de I'écosystéme. On pourra
donc considérer I'efficacité d’acquisition de latmee (en termes de biomasse) par un
niveau trophique donné par le biais de la produdfiergain en biomasse) de ce niveau
trophique, ou par la perte de matiére au niveaustdgk de ressources. Une large
proportion des études portant sur les relationsednibdiversité et fonctionnement des
ecosystemes considerent également des propridies dee la stabilité, la résilience ou
encore la résistance de I'écosysteme face a dwegredurbations. Enfin, au vu de la
multiplicité des aspects du fonctionnement de §stéme, Hector et Bagchi (2007)
suggerent une approche multi-fonctionnelle pouutié des relations entre biodiversité et
fonctionnement des écosystemes, prenant en compteensemble de fonctions

dépendantes I'une de I'autre plutét qu’'un processuls.

Au cours de mes travaux, je me suis essentiellenm@gressé au processus de
décomposition des litieres. Son efficacité, mesw@ame leur perte de masse au cours
du temps, refléte I'acquisition de matiere et diéie par I'ensemble des organismes
décomposeurs comprenant essentiellement les chaomsiget les macroinvertébrés

décomposeurs.

2 Les relations entre biodiversité et fonctionnemerdes écosystemes

2.1 Les racines des relations entre biodiversitérattionnement des

écosystemes

Bien gu’anecdotique, la toute premiere expériensant a évaluer la relation entre
biodiversité et fonctionnement de I'écosystéme raman début du XIXeme siécle. Elle
est ensuite citée par Darwin et Wallace (1858)siajjue dans « I'origine des espéces »
(Darwin 1859) qui considerent alors que le ‘prircige divergence’ ou la ‘division

ecologique du travail’ joue un role important dégsolution et le maintien de nouvelles
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especes. Darwin et Wallace introduisent ainsi er uoirase les relations entre
biodiversité et fonctionnement de I'écosystemerdane que la diversité fonctionnelle
des organismes : khe same spot will support more life if occupied by very diverse

forms ».

Cette expérience publiée par Sinclair (1826) estsicigrée comme la premiere
expérimentation en écologie(Hector et Hooper 20@le consistait a comparer la
performance de différentes espéces, cultivees éanges ou isolées sur différents types
de sols, l'objectif étant d’optimiser la productiade graminées fourrageres. Cette
expeérience consistant en 242 plots expérimentapermis a Sinclair d’établir que la
production augmentait pour certaines combinaisongra®inées. Ses résultats suggerent
gue certaines especes produisent plus de biomassglelles sont cultivées au sein de
combinaisons particulieres.lts produce is always much greater when combined with
other grasses than when cultivated by itself: with a proper admixture it will nearly double

its produce. »

Tableau 1. Tableau de la troisieme édition ddortus Gramineus
Woburnensis (HGW) présentant les densités de plantes dans 9 dé&ssuni
expérimentales. Les parcelles sont composées dagasl transplantées, ou de
monocultures / mixtures établies a partir des geaihes parcelles de 1 a 4
semblent étre des pelouses naturelles transplardées le dispositif
expérimental, alors que les pots 5-8 auraient &bli¢ a partir de graines
(ambigu pour 9). Légende adaptée et traduite déoHet Hooper (2002)

1. Richest natural pasture, from near !;um'--i;.'liu,_
Devonshire ( fattening one large ox or three a . )
sheep, per sere); turfs communicated by 1000 940 60 20
direction of the Duke of Bedfurd '—5
2. Rich ancient pasture, near Croft-church, Lin- 3|
colnshire [:F:'l-'.|"3l.'EII_',; and ke ilim__'l 1:'irl.-.|-__-h ?1
the summer one large ox and three or four | 1090 | 1032 58 —
shicep per acre); torf communicated by sr
G. Whitworth, Esq. - -
|3 Ancient pasture, Woburn Park 2 - 910 | 880 50 12
|#. Ancient pasture, near Wobuarn ; suil damp, ” : = e
| surface mossy - - - -4 654 110 | 124 8
{2, Artificial pastare, formed of rye-prass and ‘
| white clover, censidered good of the kind, 470 452 18 2
| two yearsold - - - =
|G Narrow-leaved meadow-grass ( Poa u;gg‘ru“{[-‘?
| folia), by itself, six years standing {(Wo- ¢ 102 == — 1
! burn Experimental Ground) - -
.? Meadow foxtail-grass (Alopecurus pratensis’, ) g0 |
| by itself, ditto, ditto - =4 L s o 1
8. Rye-grass (Lolium perenne), by itself, ditto, § -
| dite - - . . -4 el =l = ]
). Water meadow, well manapged - - 1708 1702 | 95 —_ |
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Malgré quelques problemes expérimentaux (notamresntdifférents traitements de
diversité sont confondus avec des differences méthgijues), cette expérience
demeure impressionnante par ses dimensions etspactgprécurseur, ayant été réalisée
plus de 150 ans avant que de nouvelles approchesériementales similaires soient

réalisées (Hector et Hooper 2002).

A l'exception de cette premiere expérience, lesmpeees études a s'intéresser
explicitement a I'effet de la diversité sur le ftioanement de I'écosysteme, relevant du
domaine de l'agronomie, ont été initiées au cowrslad deuxieme moitié du XXeme
siecle. En effet, a cette époque, une large uiitisades polycultures dans la société
traditionnelle et dans les pays en voie de déveogmt est peu a peu supplantée par une
pratigue de plus en plus courante de la monoculfrenbath 1974 ; Horwith 1985).
Motivés par cette évolution sans précédent degqpiet, de nombreux chercheurs se sont
alors appligués a étudier ses conséquences suekigspects du fonctionnement des
systemes agricoles, et a démontrer les bénéficemntms des cultures en mélanges.
Entre autres les mélanges de cultures permettraftaugmentation de la productivité
végétale, une plus grande stabilité de la récdlieedannée sur l'autre, une meilleure
utilisation des ressources naturelles et une dingdnudes dégats occasionnés par les
herbivores et les parasites, concepts qui seraniaEalite intégrés dans le cadre théorique

des études portant sur les relations entre biosli¢eet fonctionnement des écosystemes.

“Claims have frequently been made, however, that communities with some degree of

genotypic heterogeneity have advantages over pure stands’ (Trenbath 1974).

Toutefois, malgré 'abondance d’expérimentationd’ebservations, Vandermeer (1989)

déplore les lacunes théoriques de cette discipline

“My own prejudice is that the sort of theoretical framework that would be useful is

similar to, if not identical with, that already developed in ecology.”

Bien que ces études s'intéressent en quelque soartele de la biodiversité sur le
fonctionnement des écosystémes, leurs objectifs leeirs méthodes divergent
fondamentalement des études portant sur les nefatientre biodiversité et
fonctionnement des écosystémes en tant que telfféinsi ces études ont comme objectif
'amélioration des rendements végétaux dans lesermgs agricoles, les recherches
portant sur les relations entre biodiversité et fimmnement des écosystémes revétent un
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caractére plus fondamental, et s’'inscrivent darcsaitke des conséquences de I'érosion de
la biodiversité globale actuelle sur le fonctionmendes écosystemes, et sur I'érosion

des services rendus a I'humanité (Naetai. 2009).

De ces divergences d’'intentions résultent des gerares méthodologiques. Ces études
n'étudient en effet que la productivité végétalertipe (production de parties
exploitables par le cultivateur) de mélanges ddques especes sélectionnées pour des
gualités précises. Au contraire, les rechercheslesirrelations entre biodiversité et
fonctionnement des écosystemes tenteront de déesrprocessus ayant lieu dans des
systemes naturels, englobant une plus grande &atiéspeces, et ne se limiteront pas

nécessairement au simple processus de productioaipe.

2.2 Les premiers intéréts pour les relations ertirediversité et

fonctionnement des écosystémes

A la fin du XXeme siecle, la conscience et l'intégée portent le public et les politiques
a la diminution de la biodiversité s’intensifie. Effet, les protocoles et convention
internationales visant a protéger la biodiversitérésluire la pollution atmosphérique
deviennent de plus en plus fréquents (notamment Gonvention on Biological
Diversity », 1992, voir Barrett (2003)). A cette prise desmence publique concorde la
premiere réelle interrogation scientifique sur langéquence de [l'érosion de la
biodiversité sur le fonctionnement des écosystetarsl991 sont initiés le programme
DIVERSITAS, qui vise & promouvoir les études parisur les conséquences de I'érosion
de la biodiversité et sa conservation, ainsi quadgramme SCOPEientific Committe

on Problems of the Environment) — Ecosystem functioning of Biodiversity. Ce dernier,
initié au cours d’'une conférence organisée a Balgrédllemagne) a pour objectif de
synthétiser I'état de nos connaissances, a pamibsgrvations antérieures, sur le rble
fonctionnel de la biodiversité, et en particuliere drépondre aux questions

suivantes (Moonewgt al. 1996) :

- La diversité biologique influence-t-elle les pessus des écosystemes sur le
court et le long terme et dans un contexte de @raegt global (changement climatique,

utilisation des sols, invasions) ?
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- Comment la résistance d’'un écosystéme est-efectaé par la diversité en

especes ; les changements globaux affecterontslsetations ?

De méme, différentes hypothéses relatives a ladatmla relation entre biodiversité et
fonctionnement de I'écosysteme sont formulées fmpremiére fois. Elles proposent, en
plus d’'une I'hypothése nulle (absence de relatimtneebiodiversité et processus), 3 types
de mécanismes générant différentes trajectoiresette relation (Vitousek et Hooper

1993 ; Lawton 1994 ; Naeeenal. 1995) (Figure 2) :

- Les especes sont fonctionnellement redondantéss :différentes especes de
I'écosystéme ont un effet similaire sur son fonatiement. Ainsi la relation entre
biodiversité et fonctionnement de I'écosystéme«eplate » sur une majeure partie du
gradient, la disparition ou I'ajout d’'une especenttainant pas d'altération majeure du

fonctionnement de I'écosysteme (Lawton et Brown3)99

- Les especes sont singuliéres : chaque especerediffes autres en terme de
fonctionnement, I'ajout ou la disparition de n'impoquelle d’entre elles entrainant une

modification du processus mesuré selon une relatiomotonique.

- La relation entre biodiversité et fonctionnemdetlI’écosysteme dépend fortement
du contexte environnemental et des especes empessa la disparition ou I'ajout d’'une
espeéce entrainent des modifications imprévisibleensd le fonctionnement de
'écosystéme. La relation entre biodiversité et ctmnnement apparait comme

idiosyncratique.

Les conclusions de ce meeting et du programme d&rites dans Schulze et Mooney
(1993) et Mooneyet al. (1996) pour un deuxiéme volet du programme s'aggant

spécifiguement aux relations entre biodiversitéoattionnement dans des écosystemes
sélectionnés autour du monde. lls concluent, eatrees, que la perte de certaines
especes présentant des traits fonctionnels paetisifixateurs d’azote par exemple) peut

avoir d'importantes conséquences sur le fonctiorargrde I'écosysteme.
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ecosystem function

species richness

Figure 2: Relations hypothétiques entre la richesse spéeifet le niveau
d’expression d’'un processus de I'écosysteme telslguaux de respiration,
de production ou de décomposition. 1) I'hnypothéss dspéces redondantes
(tirets), 2) I'hypothese des rivets (tirets — piiés), 3) la réponse
idiosyncrasique (continue) et 4) I'hypothese nuyjeintillés). Le point de
convergence dans la partie droite correspond aicleesse actuelle, pas
nécessairement la richesse maximale d’'une comméifaatuit de Naeeret

al. (1995)).

Dans leur conclusion, Mooney al. (1996) mettent I'accent sur le fait que cette ndleve
discipline nécessite une démarche expérimentale @igén affiner et généraliser les
conclusions, et de définir de nouvelles hypothésesavail. The end of thisbook isin a

sense the beginning of a new research field”.

2.3 Les premieres approches expérimentales

Certainement du fait de leur héritage agronomigg@arce que la productivité végétale
constitue sans conteste un service essentiel éutmble a 'humanité, les premieres
expériences visant explicitement a évaluer laiadagntre diversité et fonctionnement de
I'écosystéme ont préférentiellement évalué la i@haeéntre la diversité végeétale et divers
processus de I'écosysteneg(, production végétale). Parmi elles, I'expériencéNdeem

et al. (1994) réalisée en 1993 en milieu contrdlé (Ecotroonsistait en une manipulation

23



de la biodiversité a différents niveau trophiqupkarftes, herbivores, consommateurs,
décomposeurs). Notamment la diversité des plantdaaitventre 2, 5 et 16 especes,
chaque niveau de diversité étant répliqué respeutne 4, 4 et 6 fois, et plusieurs
processus (décomposition, rétention d'eau et deinmemt, respiration et production
primaire) étant mesurés au cours du temps poutuoh@de ces traitements. Parallelement
Tilman et al. (1996) réalisent une expérience de terrain, méampua diversité vegétale
dans 147 plots expérimentaux installés en pleimgsa Les communautés réparties dans
différents traitements de diversité (1, 2, 4, 6,12 ou 24 espéces) sont réalisées
aléatoirement a partir d'un pool de 24 espécesvemtiet différents processus de
I'écosystéme sont mesurés aprés 2 ans (productodfure et rétention de nutriments).
Ce sont les premieres expériences ayant permis eteemen évidence de maniére
expérimentale une augmentation de la productivigi&tade avec le nombre d’espéces de
plantes en présence. Les deux équipes ont propeséas résultats étayent I'hypothéese
d’'une complémentarité des niches, selon laquelleconemunauté diversifiée assure une
utilisation optimale de la ressource (lumiére séltaeemet al. (1994), nutriments selon
Tilmanet al. (1996)) du fait de différences fonctionnelles engs plantes en présence.

Les résultats interpellant de ces deux premiérepéreences ont marquée le
commencement d’'une explosion du nombre d’étudesrerpntales portant sur les
relations entre biodiversité et fonctionnement dessystémes, apportant la dimension
fonctionnelle de la biodiversité (Hooper et Vitoki$®97 ; Naeem et Li 1997 ; Tilmaah

al. 1997), et s'intéressant a d'autres types d’écesyss ou types d’organismes et
d’interactions (McGrady-Steed al. 1997 ; Van der Heijdeda al. 1998) sur les relations
entre biodiversité et fonctionnement des écosysterba effort de généralisation est
également mené, notamment au travers du projet BRJIH visant a comparer les
relations entre productivité et biodiversité véfgtdans 8 sites différents répartis a
travers le continent européen. Les résultats deDBI®PTH synthétisés dans Hectral.
(1999) et Hectoret al. (2002) suggerent I'existence d’'une relation ertdneersité et
biomasse végétale, malgré de grandes divergencssladorme de cette relation d’'un

site a l'autre.

Parallelement au développement des approches mgrdeles sont également
développés des modeéles théoriques permettant diegpldans quelles mesures les jeux
de la compétition et du partitionnement des nigimssaient expliquer les relations entre

biodiversité et fonctionnement des écosystemem@rikt al. 1997 ; Loreau 1998).
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2.4 Débat autour des relations entre biodiversiféreetionnement de

I'écosysteme

A linstar de toute discipline en plein essor, leslations entre biodiversité et
fonctionnement des écosystémes n’ont pas été ahirdds controverse (Grime 1997). La
virulence des débats — Kayser (2000) parle d'ufél<lown war » - fut telle qu’elle a
fait les frais d’'une diffusion médiatique dévalarse, a méme de nuire a I'image de la

discipline auprés du grand public et des politigi@&sterman 2000 ; Kayser 2000).

Les méthodologies et les résultats expérimentaux @eériences antérieures sont
directement contestés (Huston 1997) et des étughesimentales réfutant les conclusions
des précédentes études sont publiées (Watrdle 1997 ; Hustoret al. 2000). Toutefois

la divergence entre scientifiques concerne esdlemtient I'interprétation de ces résultats.

En particulier, 2 questions ont particulierementranie débat :

- Au vu des divergences des résultats obtenusifi@restes études, portant sur divers
ecosystemes et processus, peut-on dégager desgatiifisamment robustes qui restent
pertinents face a la forte influence des factewBirseques sur les processus en
guestion ? (Grime 1997 ; Warddeal. 1997).

- Les relations positives entre des processus atiVlarsité sont-elles réellement
géneérées par un mecanisme de facilitation ou deplénentarité, ou ne résultent ils que
d’'un phénoméne de sélection probabiliste, le « sampffect » (Aarssen 1997 ; Huston
1997 ; Wardle 2001). Ces deux hypothéses sontléémien Encadré 3.

Afin d’établir un consensus entre les deux partisde définir les priorités des
recherches futures, Michel Loreau organise la genfie «Biodiversity and Ecosystem
functioning : synthesis and perspectives» en 2000 a Paris (voir un bref rapport dans
Hughes et Petchey (2001), un résumé dans Logeali (2001) et un rapport complet
dans Loreawt al. (2002)). Cette conférence, si elle n’a pas matqué des divergences
qui se perpétuent encore de nos jours (Thompsah 2005 ; Hectoset al. 2007), a du

moins permis d’établir un certain nombre de conggns
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Encadré 3 : Effet de sélection (« sampling effect ») vs complémentarité

Au cours des années 1990, les chercheurs se sont interrogés sur les mécanismes responsables des effets
de la diversité sur le fonctionnement des écosystemes mis en évidence par différentes expériences. Deux
points de vue, considérés alors comme contradictoires s’opposent :

L'effet de sélection, phénomeéne probabiliste, considere qu’un nombre restreint d’espéces dominantes
sont responsables des caractéristiques émergentes de la communauté dans son ensemble. Ainsi lorsque
lors d’une expérience dans laquelle on manipule la diversité expérimentalement et de maniere aléatoire,
la probabilité qu’une communauté contienne au moins une de ces espéeces augmente avec le nombre
d’espéces en présence. Les effets positifs de la diversité sur la production végétale seraient donc liés
uniqguement a la présence d’espéces clé hautement productives dans la plupart des communautés
diverses.

La complémentarité au contraire est un phénoméne déterministe. Elle stipule que l'interaction entre
individus de différentes espéces peut donner lieu a des phénomeénes de facilitation ou de
complémentarité entre ces especes. Dans le premier de ces mécanismes, 'activité d’'une espece donnée
favorise la performance d’une autre par le biais d’interactions positives. Dans le deuxiéme, les espéces
utilisent des ressources différentes, la compétition entre ces espéces étant plus réduite que celle
observée entre deux individus de la méme espeéce qui se focalisent sur un méme type de ressources. Ainsi
dans ce schéma, une compétition interspécifique réduite par rapport a la compétition intra-spécifique
permet une utilisation plus compléete des ressources et une productivité accrue de la communauté dans
son ensemble.

Tout d’abord il a été montré quesampling effect » et complémentarité n’étaient pas des
mécanismes exclusifs I'un de l'autre et avaient weisx leur role a jouer dans les effets
de la diversité. En fait, il y aurait un continu@mtre une situation purement déterministe
(complémentarité) et une situation purement stdimhas (effet de sélection), Loreau et
Hector (2001) ayant développé des modéles permettanséparer l'effet de ces
meécanismes au cours du traitement statistique deségs expérimentales. Ainsi,
'ensemble de la communauté semble s’étre accadéde fait qu’un nombre minimal
d’'espéces était nécessaire pour assurer le fonetioent de I'écosystéme, et sur le fait
gu’'une plus grande diversité était essentielle aintien et a la stabilité des processus

dans un environnement variable (Loretal. 2001).

D’aprés ces derniers, les défis majeurs de la mglisei sont désormais de prendre en
compte, expérimentalement et en théorie, les pledtiinteractions entre les altérations
de la biodiversité, le fonctionnement des écosystgenet les facteurs abiotiques,

considérant de multiples processus et écosystéemes.
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2.5 Les développements récents

Au cours des années 2000, environ 900 études orié mur les relations entre
biodiversité et fonctionnement des écosystemesu(€igd). Celles-ci ont permis
d’acquérir une vision plus globale de ces relatiogsimtéressant a des écosystemes,
processus et organismes variés, notamment les Zzamegles (Engelhardt et Ritchie
2001), les estuaires (Duffgt al. 2005), les écosystemes marins (Emmertat. 2001 ;
Stachowiczet al. 2002) et d’eau douce (Jonsson et Malmqvist 2Q0¢cerfet al. 2005),

les champignons (Tiunov et Scheu 2005), la faunsayMikola et Setala 1998) et le
zooplancton (Norberg 2000). Aussi nous ne traitergas de ces expériences
individuellement. Par contre elles ont permis lalagtion de syntheses permettant
'acquisition d’une vision globale des relationgrenbiodiversité et fonctionnement des
écosystemes (ex : Hoopetral. (2005) ; Wormet al. (2006) ; Stachowicet al. (2007) ;
Diazet al. (2005) ;etc...). Toutefois il reste difficile par le biais de tyge d’analyse de
donner une vision objective de l'effet global de daversité a travers différents
ecosystemes et processus. Ces syntheses pernméd@nioins de définir les priorités de
recherche de I'époque qui sont déclinées par Hoeipar (2005) sous 5 aspects : (1) La
relation entre diversité fonctionnelle et taxononeiq(R) I'importance des relations
trophiques, (3) les effets sur la stabilité temperd4) I'importance relative des facteurs
extrinseques et de la biodiversité, et encorel’@ploration d’'une plus large gamme
d’écosystémes. Bien qu’ayant tous été explorés, teasaspects nécessitent encore a ce
jour des efforts de recherche considérables (Natam2009).

En 2006, deux méta-analyses sont publiées (Bala@hat. 2006 ; Cardinalet al. 2006)

et donnent ainsi une description objective desltasuexpérimentaux sur plus de 20 ans.
Ces deux meéta-analyses constituent la premierev@rgu’une perte de biodiversité
entraine une diminution de l'efficacité des proasssEn 2009, Schmiét al. (2009)
réalisent une synthése de ces méta-analyses, campainsi une base de 900 estimations
des relations entre biodiversité et fonctionnemdas écosystémes dans différents
contextes environnementaux. lls proposent de teatpartir de cette base de données,

différentes hypothéses d’actualité.

L’hypothése développée par Hooparal. (2005) selon laquelle les relations entre

biodiversité et fonctionnement différent d'un écsigyne a l'autre (la différence entre
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milieu terrestre et aquatique pouvant par exemjpeddie a un turn-over plus rapide des
individus et de la matiére dans ces derniers) rpest clairement résolue. Les auteurs
concluent qu’il est encore trop t6t pour la validans ambiguité. Par ailleurs, plusieurs
hypothéses sont corroborées par leur analyse :

1) La richesse spécifique augmente la réponse chdlie de la communauté (ou de
I'écosystéme), mais affecte négativement les paoipnis considérées individuellement du
fait d’'une compétition inter-spécifique accrue (Ma@y-Steed et Morin 2000 ; Broveh

al. 2001 ; Bunkeet al. 2005)

2) Les stocks et flux de nutriments répondent cifigment a la diversité. Par exemple
Kdrner (2004) a fait remarquer que le taux de phwithése, la production végétale et la
séquestration de carbone dans les tissus végétaiaiemt pas nécessairement corréelés et

ainsi montrer différentes réponses a une altéraiola biodiversité.

3) Les effets de la diversité sont plus difficilesprédire et a généraliser au sein des
systemes comportant plusieurs niveaux trophiquedaid de nombreuses possibilités de
feed-back (Petermaat al. 2008) et d’interactions (Petchey al. 2004 ; Thébault et
Loreau 2006) .

4) Les communautés diverses sont plus résistantescalonisation par des espéces
invasives (Fargionet al. 2003 ; Mwangiet al. 2007)

Toutefois la plupart des études portant sur relatientre biodiversité et fonctionnement
des écosystemes ont été critiquées pour leur madguetalisme, et leur capacité a
fournir une réponse claire quant a l'altération desvices rendus par les écosystemes.
De nos jours, il semblerait que la priorité de edliscipline soit de replacer ces études
dans un cadre plus cohérent avec la réalité afifodir des conclusions directement
assimilable par les gestionnaires et les politigé@ssi, ces priorités qui n’excluent en
aucun cas celles présentées par Hoapeal. (2005) qui nécessitent encore d’étre
considérées, déclinées par Hillebraetdil. (2009), Reisst al. (2009) et Naeenat al.
(2009) se déclineraient selon plusieurs modal@gsapport avec :

- Le réalisme: (1) intégrer la complexité trophiqseisceptible de modifier les
tendances, (2) utiliser des scenarios realistextidiions plutdt que des

assemblages aléatoires,
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- L’intégration dans un contexte de changement glob@) approfondir nos
connaissances sur les relations entre diversité a@smunautés, invasions
biologiques et fonctionnement des écosystemeser{ddonsidérant I'impact des
modifications du biotope concomitantes a I'alténatile la biodiversité.

- Les relations avec la société : (5) évaluer l'alti®n des services rendus par les
ecosystemes a des échelles de temps et d'espaéeentds, (6) unifier les
approches écologiques et sociales afin d’évalugrctaits de l'altération de la
diversité pour la société et (7) communiquer plaigédment ces résultats a la

communauté non-scientifique (gestionnaires, polqu)

3. Les cours d’'eau de téte de bassin

3.1 Fonctionnement écologique des cours d’eautdal&bassin

Les cours d'eau de téte de bassin constituent yiternses hétérotrophes. En effet, la
canopée généralement bien développée de la végétateraine constitue une source
d’ombrage non propice au développement de prodigcteumaires et a I'autotrophie
(Cummins 1975 ; Vannotet al. 1980). Par contre, cette méme végétation appaorte a
systeme une source de nutriments par le biais eldles mortes, qui accédent apres
abscission (en automne en milieu tempéré) au litaus d'eau. Elles s’accumulent en
paquets de litiere qui constituent alors une reggode nature discrete et éphémere dont
la disponibilité présente une large variabilité tspgemporelle. Ces litieres sont alors
décomposées par différents organismes incluant blestéries, les hyphomycetes
aguatiques et les macroinvertébrés décomposepsretettent ainsi I'installation d’un
réseau trophique diversifié (Minshall 1967 ; Cumsnii®74 ; Wallacest al. 1997). Au
cours de mes travaux je n'ai pas tenu compte deofdribution des bactéries a la
décomposition, qui est moindre comparée a cellehgphomycetes aquatiques dans les
cours deau de téte de bassin. Bien que particigEntmaniere substantielle a la
décomposition des litieres (Hieber et Gessner 2@@2)ouvant affecter l'activité des
hyphomycétes aquatiques par le biais d’interactamsgonistes (Gulis et Suberkropp
2003 ; Mille-Lindblom et Tranvik 2003), la biomassel'implication des bactéries dans
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la décomposition des litieres restent mineures codgsaa celles des champignons
(Kominkovaet al. 2000 ; Gulis et Suberkropp 2003), et seraientcéss a des stades
avancés de la décomposition (Balktyal. 1995 ; Baldyet al. 2002). Pour ces derniéres
raisons je n'ai considéré au cours de ma theséegdde des hyphomycétes aquatiques en

tant que décomposeurs microbiens.

L’efficacité du processus de décomposition desrbts en cours d’eau de téte de bassin a
éte tres tot un centre d’intérét pour les écolegistiu vu de son importance écologique
(Kaushik et Hynes 1971 ; Petersen et Cummins 19K&bhster et Benfield 1986). Ces
études pionniéres ont permis lidentification de®canismes responsables de la
décomposition. Elle s’opérerait en 3 phases tenliparent distinctes. Dans un premier
temps, une phase de lessivage correspond a urergpitde des composeés hydrosolubles
de la feuille comprenant par exemple des sucrédemaminés et composés phénoliques
(Nykvist 1963 ; Suberkroppt al. 1976), mais aussi de certains nutriments (phosphor
potassium) (Tukey 1970 ; Jensen 1974). Cette pt@as®sterait en un procédé purement
abiotique opérant principalement dans les 24 hesudgant I'immersion, et pourrait

entrainer une perte de masse proche de 30%.

La seconde phase impliquerait des micro-organisteés que les hyphomycetes
aguatiques (ou champignons ingoldiens) considémame les principaux acteurs
microbiens de la décomposition dans ces milieuxldBat al. 1995 ; Weyers et
Suberkropp 1996). lls colonisent les litieres fwambiais de conidies libérées dans la
colonne d’eau et dispersées par le courant. Apgasigation des conidies, le mycélium
se développe dans les tissus végétaux et parvitlgct’enzymes spécifiques dégradent
des composés organiques dont certains sont réfescta I'activité de la plupart des
autres organismes (Chamier et Dixon 1982 ; ArseffiSuberkropp 1988). En effet
l'activité des hyphomyceétes aquatiques entraineanmollissement de la feuille du fait de
la digestion de ses éléments structuraux, et uichessement en azote (Suberkropp et
Arsuffi 1984) que ces derniers puisent en grandgepadans la colonne d’eau (Kaushik et
Hynes 1971 ; Suberkropp 1998 ; Gu#tsal. 2006). Ces modifications des propriétés
structurales et chimiques des litieres, ainsi gugelveloppement du mycélium constituant
une ressource hautement nutritive constitueraienhacanisme de conditionnement des
litieres dans le sens ou elles favorisent la comsation des litieres par les

macroinvertébrés décomposeurs (Cummins 1974 ; ihetuSuberkropp 1988).
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La fragmentation des litiéres constituerait la tEenphase de la décomposition. Opérée a
la fois par les facteurs abiotiques et par la digegar les macroinvertébrés détritivores,
elle résulterait en la transformation des litieeesparticules fines (FPOM) et en matiére
dissoute (DOM) (Cuffneyet al. 1990 ; Wallace et Webster 1996). L’exclusion des
macroinvertbérés, alors considérés comme les pangiacteurs de la décomposition des
litieres, réduirait ainsi d’au moins 50% les pertiessmasse des litieres (Cuffnetyal.
1990 ; Chunget al. 1993). Ainsi, la prédation exercée par I'ensemloes
macroinvertébrés et vertébrés prédateurs, en raatlifes densités et l'activité de ces
derniers exercerait un contrble sur [lefficacité dgwocessus de décomposition
(Oberndorfert al. 1984 ; Abjornssost al. 2000).

La figure 3 présente dans quelles mesures I'engembs organismes composant la
communauté est susceptible d’affecter le taux deord@osition des litieres. Cette
perception du processus de décomposition a depdiisegis en cause, notamment par
Barlocher (1997) et Gessnefral. (1999). En effet, plutét que successifs ces pracédé
operent de fagcon concomitante, avec de potentigitesactions entre eux. Par exemple
les organismes décomposeurs sont susceptiblesvdastr le lessivage de composés
libérés par leur activité (Meyer et O'Hop 1983)#tsi jouerait un réle tout au long du
processus de décomposition. De méme le role ddsohyycetes aquatiques ne se résout
pas au conditionnement des litieres, ceux-ci déreent a la transformation des composés
foliaires en matiere fine et dissoute. En effetctian des enzymes fongiques peut
entrainer le détachement de cellules foliaires (Gubpp et Klug 1980), et les
champignons produisent continuellement un grandbmende conidies et de fragments
d’hyphes qui sont le produit de la transformatios tissus foliaires (Gessner et Chauvet
1994).

Finalement, 'accent est mis sur la complexité oeeractions entre macroinvertébrées
décomposeurs et hyphomycetes aquatiques, qui peutansidérée tout a la fois comme
un lien trophique (les macroinvertébrés consomrdaettement du mycélium fongique)
(Arsuffi et Suberkropp 1988) ou de compétition l{sdition de la méme ressource)

(Barlocher 1980) avec de nombreuses possibilitdsattbacks entre ces deux groupes.
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Figure 3 : Réseau trophique simplifié d’'un cours d’eau hétéphe de téte

de bassin. Les fleches continues représenteneartribphique direct orienté
vers le consommateur, tandis que les fleches Héggi représentent une
action indirecte d’'un type d’organismes sur I'adévile consommation d’un
autre.

Gessneret al. (1999) proposent donc une conception nouvelle docgmsus de
décomposition qui considére non plus essentiellen@&nperte de masse, mais la
génération des produits de la décomposition. Ceduitls comprennent notamment les
particules fines, la matiére organique dissoutie gaz carbonique résultant de I'activité
des organismes décomposeurs, mais également ledugbion de biomasse (Gessrer
al. 1999).

L’application de ces approches a été rendue pesghlr I'utilisation de nouvelles
meéthodologies. Notamment la mesure de la biomassde #activité microbienne peut
étre réalisée par une mesure des taux de sporulgdiagberkropp 1991), des échanges
gazeux entre la litiere et la colonne d’eau (respétrie) (Rieret al. 2002 ; Graga et
Abelho 2005), du taux d'incorporation d'isotopedioactifs €.g., **C-acétate) (Newell et
Fallon 1991 ; Suberkropp et Weyers 1996) ou enfin lpadosage de marqueurs
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spécifiques (ergostérol, ATP) (Gessrwral. 1991 ; Suberkroppet al. 1993). La
croissance des macroinvertébrés détritivores pessi&tre évaluée en comparant les
biomasses des shredders avant et aprés I'expé(iBadecher et Kendrick 1973 ; Arsuffi
et Suberkropp 1986), nécessitant un contréle dmmamunauté de macroinvertébrés au

laboratoire ou sur le terrain.

Ces approches ont permis d’obtenir une vision magtle de la décomposition en termes
de flux de nutriments et d’énergie au sein de I'gstesne (et non pas uniguement en
termes de taux de décomposition de la ressouroegstituant une base fondamentale
nécessaire a la réalisation d'études portant earrklations entre biodiversité et

fonctionnement des écosystemes.

3.2 Les relations entre biodiversité et fonctioneatde I'écosystéme en

cours d’eau de téte de bassin.

Bien gu’initiees seulement récemment (Jonsson dimiglast 2000), les études portant
sur les relations entre biodiversité et fonctionaatrdes écosystémes en cours d’eau de
téte de bassin ont contribué de maniére signifieadi la compréhension globale de ces
relations (Figure 4). La conférenceAguatic Biodiversity and Ecosystem Functioning »
tenue en 2002 a Ascona (Suisse) a notamment peeniassembler la communauté
d’écologistes aquatiques afin d’examiner les refai entre biodiversité et
fonctionnement des systémes aquatiqgues (marins estudtouce), jusqu’alors peut
évaluées (Gessnet al. 2004 ; Gilleret al. 2004). Elle a ainsi stimulé la production
scientifique dans ce domaine qui a généré a cepasimoins de 50 publications (Figure
1.4).

Ces études, revues par Humbert et Dorigo (2005% plus récemment par Lecerf et
Richardson (2009) et Kominoski (2010) se sont egsées tantot a la diversité de la
ressource, tantét a la diversité des décomposeusseprédateurs sur le fonctionnement
de I'écosysteme.

Etant donné le caractére hétérotrophe de ces cbems, les variables cibles évaluées
préférentiellement ont été les taux de décomposéinsi que la production de biomasse

au niveau des décomposeurs. Les prochains paragrggassent en revue de maniere
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succincte des études ayant porté sur les relagntre biodiversité et fonctionnement a
différents niveaux trophiques (litiere, hyphomysétequatiques, décomposeurs,

prédateurs) sur la décomposition des litieres.

1000 -
w 900 - ||
3
2 800 - -
2 700 -
L 600 - i
2
S 500 -
L]
s 400 -
@
£ 300
Zgzoo— HH
100 H
O Illlﬁlﬁlﬁlﬂlﬂlﬂlllllllll
e B I o R o T W Y S o S o T o TN, Y o Y o N o I T W Y oS oo B
[og TN oo TN o0 TN o0 TR o0 TN o0 TR o TN o T o TR o B o T s TN e Y s S v S e T s S s S |
[on TN vo TN o0 TN o0 T o0 TN o0 T o0 TN o0 T o4 TR o T o T s TN e Y s S v S e T s S s S
o T B Iy B e IR I e R o IR ¥ (Y o (R o Y o Y o I S N s I s N |

Figure 4: Nombre cumulé d'articles par année ayant commjet des
relations entre biodiversité et fonctionnement éessystemes (obtenu a
partir de « ISI Web of Knowledge »). Les barresrewicorrespondent au
nombre d'études s’étant intéressées spécifiguementcours d’eau de téte
de bassin.

- Effet de la diversité de la ressource (litieres)

La diversité et la qualité des litieres, directemb&e a la diversité de la végétation
riveraine, sont sujettes a des modifications diagganthropiques plus ou moins directes
(exploitation forestiere, agriculture, invasionslbgiques...) (Orwiget al. 2002 ; Ellison

et al. 2005 ; Bankt al. 2007). Elles peuvent avoir une influence sur esmunautés de
détritivores (Kominoski et Pringle 2009) et les qgessus de I'écosystéme (Cummets
al. 1989 ; Laitung et Chauvet 2005 ; Lecetfal. 2005). En effet, si la décomposition
d'un type de litiere donné peut étre relativememinbprédite par les caractéristiques
physico-chimiques de la feuille et les facteuroagues (Melilloet al. 1982 ; Webster et
Benfield 1986 ; Ostrofsky 1997), il a été montr@lasieurs reprise que la diversité de
paquets de litieres pouvait influencer son tauxi@eomposition (Swan et Palmer 2004 ;
Lecerfet al. 2005 ; LeRoy et Marks 2006 ; Kominogkial. 2007) ainsi que la production

secondaire (croissance des macroinvertébrés détas) (Swan et Palmer 2006).
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En effet, plusieurs études ont montré que la déositipn de certaines essences devenait
non prévisibles (accélérée ou ralentie) lorsqusede décomposaient dans un contexte
pluri-spécifique (Gartner et Cardon 2004 ; SwaP&imer 2004 ; Hattenschwilet al.
2005). Toutefois cet effet ne semble pas dépendrdaddiversitéper se mais de
combinaisons patrticulieres de litieres, ainsi quecontexte spatio-temporel dans lequel
'étude a été menée (Swan et Palmer 2004 ; Letaif 2007). Notamment les espéces
labiles peuvent se décomposer plus rapidementu@iées sont mélangées a d’autres
types de litieres (Sanpera-Calbet al. 2009). Cet effet peut étre généré par le
comportement alimentaire des macroinvertébréstuéies, qui focalisent leur activité
sur les especes les plus nutritives au sein dugpatgulitiere accélérant ainsi leur taux de
décomposition (Swan et Palmer 2006). De plus lepigis de litieres comportant des
especes réfractaires constitueraient un habitatteme et durable dans le temps conférant
notamment un abri contre les prédateurs pour lesaimvertébrés décomposeurs. Enfin,
bien que n'ayant recu que peu de preuves empiridaes les cours d’eau (Gesseeal.
2010), des transferts de nutriment ou de composkiactaires entre espéces pourrait
expliquer la modification des taux de décompositin certaines especes au sein de

meélanges (Schimel et Hattenschwiler 2007).

- Effet de la diversité des hyphomyceétes aquatiques

La composition des communautés d’hyphomycetes apest semblent étre déterminées
premierement par les conditions du milieu incluastfacteurs abiotiques (climat, qualité
de I'eau) (Raviraja&t al. 1998 ; Gulis et Suberkropp 2004) et biotiquesédthité et nature
de la végeétation riveraine) (Barlocher et Graca22pQaitung et Chauvet 2005) avec
néanmoins d’'importantes variations selon la qual#s litieres auxquelles elles sont
associées (Gessner al. 1993 ; Nikolcheva et Barlocher 2005). A I'échelteale, la
diversité des paquets de litieres semble égalepmntoir influencer la composition et
I'activité des communautés fongiques (Kominoskial. 2008), entrainant de possibles
altération des taux de décomposition (Lecsrfal. 2005 ; Lecerf et Chauvet 2008).
L’effet de la diversité fongique sur la décompasitdes litieres a recu considérablement
peu d’intérét comparé aux autres compartimentsédeau trophique. Si certaines études
n'ont pas trouvé de relation claire entre diversitérobienne et taux de décomposition
(Danget al. 2005 ; Duarteet al. 2006), d’autres ont montré qu’elle pouvait acaéa
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décomposition dans certaines conditions environngaes (Barlocher et Corkum 2003)
ou améliorer le taux de consommation des litierem pes macro-invertébrés
décomposeurs (Lecerét al. 2005). Plusieurs mécanismes ont été proposés afin
d’expliguer ces relations tels qu’une complémetdates enzymes, une facilitation entre
les espéces fongiques (Barlocher et Corkum 2003aytBet al. 2006) ou encore un effet

de sélection probabiliste (Barlocher et Corkum 2003

- Effets de la diversité des macroinvertébrés tires

La littérature suggere que la densité comme largiiéedes macroinvertébrés détritivores
peut étre influencée par la composition en espéespaquets de litieres ainsi que de la
pression de prédation (Oberndorgtral. 1984 ; Reice 1991 ; LeRoy et Marks 2006 ;
Kominoski et Pringle 2009). Ayant recu une attentarticuliere (c’est I'objet de la
premiere publication portant sur les relations eeriodiversité et fonctionnement des
cours d’eau hétérotrophes (Jonsson et MalmqvisD200a été montré que la diversité
des macro-invertébrés décomposeurs pouvait accdireécomposition des litieres
(Jonssonet al. 2001) par le biais d'une facilitation entre lespéses et d'une
complémentarité des niches du fait d’'une compétitider-spécifique réduite dans les
communautés diverses. Néanmoins, il a été mongéegtie relation était dépendante du
contexte environnemental (McKigt al. 2008) ou encore de la durée de I'expérience
(Jonsson 2006).

- Effet de la prédation

La pression de prédation, en modifiant a la fossdensités, la diversité et I'activité des
macroinvertébrés détritivores (Peckarsky et Dod<®80 ; Diehl 1992 ; Abjérnsscet al.
2000 ; Mcintoshet al. 2005) peut altérer les taux de décomposition parrdécanismes
trophiques (directs) ou non-trophiques (indiredpjornssonet al. 2000 ; Greig et
Mclintosh 2006 ; Boyereat al. 2008). L'action directe des prédateurs inclut sffet de
prédation sur les densités de proies, et potesielht une consommation sélective de
certains taxa sur la diversité ou la compositios a@emmunautés de proies (Schneital.
2008). L’action indirecte, impliquant une détectida la présence du prédateur par les

proies (Short et Holomuzki 1992 ; Schmgg al. 1997), peut avoir un effet sur les
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densités et I'activité des macroinvertébrés, quiptelt des stratégies d’évitement du

prédateur et réduisent de fait leur consommatianitiéres (Abjornssoet al. 2000).
- Interactions trophiques

Si la plupart de ces études en manipulant les caraaoités de maniere artificielle ont

permis d’explorer les effets potentiels de la dsitéra ces différents niveaux trophiques
sur la décomposition des litieres en cours d’eatétiede bassin, et ont fourni un panel de
théories portant sur les mécanismes impliqués,dienire elles se sont intéressées aux

interactions entre différents compartiments duaéseophique.

Pourtant dans les systemes naturels, plusieursamverophiques coexistent et
interagissent entre eux. La diversité des orgardsrae sein de chacun de ces
compartiments est susceptible de subir des alésaticoncomitantes, dont les
conséguences restent peu évaluées, pouvant conduides effets imprévisibles
(Hattenschwileet al. 2005 ; Lecerkt al. 2007). De méme, si I'on sait que I'altération de
la diversité a un niveau trophique donné peu amraies modifications dans la structure
des communautés et la diversité aux niveaux trogiquajacents (on parlera de cascade
trophique) (Pacet al. 1999), I'intégration de cette interdépendanceesotrmpartiments
sur le fonctionnement de I'écosysteme reste réc@petcheyet al. 2004 ; Bruno et
O'Connor 2005 ; Mcintyret al. 2007 ; Woodward 2009). Si ces aspects ont récetinmen
fait I'objet de plusieurs publications dans divenges d’écosystémes, ils ont été négligés
dans les cours d’eau de téte de bassin (voir Bastial. (2008)). La plupart de ces
relations ont en effet fait I'objet d’études indluielles, peu d’entre elles ayant été
considérées de facon intégrée, constituant un freimotre compréhension globale du
fonctionnement des cours d’eau de téte de bassivuAles contrastes importants dans la
facon dont divers écosystémes et processus répoadka# altérations de la biodiversité,
et de l'importance et de la vulnérabilité des calieau de téte de bassin il semble urgent
d’adopter ce type d’expérimentation au sein de systemes. La prise en compte des
relations trophiques et des conditions abiotiquessde cadre des études portant sur les
relations entre biodiversité et fonctionnement élessystemes en cours d’eau de téte de
bassin est en effet nécessaire a lidentificatios decanismes sous-jacents, a la
compréhension des conséquences de I'érosion deothvérsité dans des scenarios

réalistes, et a la mise en place de plans de gesfimptées a ces écosystemes.
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4. Contexte et problématiques abordées

Ma these s’inscrit dans le cadre du projet europBmEcycle — « Biodiversity and
biogeochemical cycles: a search for mechanisms scroscosystems »
(http://biocycle.cefe.cnrs.fr), coordonné par S.ttetéschwiler (CEFE — Montpellier),
financé par le biais du programme Eurodiversityl@8F (European Science Foundation)
et réalisé sous l'aval des initiatives DIVERSITARéunissant un total de quatorze
spécialistes européens (plus neuf doctorants dtdoasorants) (Tableau 2), il vise a
décrire et comparer les relations entre biodiverdis litieres et flux de carbone et de
nutriments au sein des réseaux trophiques détrétidars différents contextes trophiques,
climatiques, et différents types d’écosystemegdgsrevs. aquatiques). En effet, si ces
deux types d'écosystemes présentent des similitidles point de vue de leur
fonctionnement (ils reposent tous deux sur le @ees de décomposition des litieres), on
s’attend a ce que les flux de nutriments y saiégtilés de maniére différente du fait de
conditions abiotiques (structure de I'habitat, @aons latitudinales de ces conditions) et
biotiques (diversité des ressources et des consteumsa structure trophique)
contrastées. Par exemple il a été montré au séooslystemes détritiques terrestres que
l'influence de divers facteurs climatiquesg température, humidité) covariant avec la
latitude généraient un gradient latitudinal prorwans le processus de décomposition
avec une augmentation de son efficacité de I'aretigprs les tropiques, et ce quelque soit
la qualité de la litiere (Gholzt al. 2000). De plus, si la complexité trophique des
communautés peut directement altérer le processusédomposition, son influence
dépend également de ces facteurs climatiques typéwd’eécosysteme considéré avec une
contribution relative des macro-invertébrés au @ssas de décomposition considérée
comme plus importante que celle des micro-orgarssenele faibles latitudes dans les
écosystemes terrestres (Swaftal. 1979) alors qu'une réponse inverse a été suggérée

dans les écosytemes aquatiques (lebas. 1994).

Le projet biocycle a realisé une experience peantttévaluation des effets de la
diversité des litieres sur les taux de decomposiigolong d’'un gradient de latitude et
dans different types d’écosystemes. Une partig@msdtats de cette expérience est traitée
en chapitre 1 et 4. Cinq paires de sites ont étésishincluant des zones subarctiques,
boreales, tempérées, méditerranéennes et tropié2des chacun de ces biomes ont été

sélectionnés un site terrestre et un site aquatigoevant les mémes types de litieres.
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Tableau 2 : Membres du projet BioCycle

Principal investigators

Dr. Stephan Hattenschwiler CEFE-CNRS (Montpellier, France)

Dr. Eric Chauvet CNRS, Ecolab - Laboratoire d'Ecologie Fonctionnelle (Toulouse, France)

Prof. Stefan Scheu Johann-Friedrich-Blumenbach-Institut fiir Zoologie und Anthropologie (Goéttingen, Germany)

Dr. Waltraud Schulze Max Planck Institut fir Molekulare Pflanzenphysiologie (Golm, Germany)

Prof. Rien Aerts Department of Systems Ecology, Vrije Universiteit (Amsterdam, Netherlands)

Prof. Frank Berendse Nature Conservation and Plant Ecology Group, Centre for Ecosystem Studies, Wageningen University (Wageningen, Netherlands)
Prof. Marten Scheffer Group of Aquatic Ecology, Wageningen University (Wageningen, Netherlands)

Prof. Bjorn Malmquvist Department of Ecology & Environmental Sciences, University of Umea (Umead, Sweden)

Prof. Mark O. Gessner Department of Aquatic Ecology, EAWAG/ETH (Diibendorf, Switzerland)

Prof. Bernhard Schmid Institute of Evolutionary Biology and Environmental Studies, Universitat Zirich (Zirich, Switzerland)
Associated partners

Dr. Harald Auge Helmholtz Centre for Environmental Research - UFZ, Department of Community Ecology (Halle, Germany)
Prof. Ernst-Detlef Schulze Biogeochemical Processes (Jena, Germany)

Prof. Nina Buchmann Grassland Science, ETH Zurich (Zurich, Switzerland)

Prof. Catherine Potvin McGill University, Department of Biology (Montréal, Canada)

Post doctoral associates

Tanya Handa, Postdoc/Associated researcher, January 2007 — December 2009
Brendan McKie, Post-Doctoral Research Associate, April 2006 — May 2008
Olaf Butenschon, Postdoctoral fellow, March 2007 — March 2010

Arne Hammrich, Postdoctoral fellow, October 2008 — December 2008

Markus Schindler, Postdoctoral fellow, October 2006 — January 2008

PhD students

Veronique Vos, PhD student, January 2007 — August 2011

Andreas Bruder, PhD student, May 2007 — December 2010

Marika A. Makkonen, PhD student, 15 May 2007 — 1 November 2011
Jérémy Jabiol, PhD student, October 2007 — November 2010
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Par [l'utilisation d’'un protocole commun pour chacda ces sites, I'objet de cette

expérience est de tester les hypotheses suivantes :

- La diversité des litieres et des consommateursientent de maniere interactive
les flux de carbone et de nutriments au cours dogasus de décomposition, avec

une diminution de son efficacité & mesure queddiersité diminue.

- Limportance de la diversité dans la déterminationprocessus de décomposition
diminue avec les contraintes environnementales -gmesites au gradient de

latitude.

- La diversité influence d’avantage le processusémuhposition dans les milieux
terrestres que dans les milieux aquatiques. Unelgonentarité entre différentes
especes de consommateurs dans leur utilisation dessource est plus probable

au sein denvironnements structurés tel que le g@r rapport a des

environnements homogenes tel que I'eau.

L'objet de ma thése est plus précisément d’évdkerconséquences d’'une altération de
la biodiversité sur le fonctionnement de I'écosysté par le biais de différents
mécanismes : 1) la biodiversité au sein d’'un groupehique peut modifier ses propres
performances, 2) cette relation entre diversit@rttion peut étre altérée par la structure
trophiqgue du systeme (influence des niveaux trapFggadjacents), et enfin 3) une
altération de la diversité a un niveau trophiquerdopeut se répercuter au sein du réseau
trophique en entrainant des extinctions seconda(eg., cascades trophiques)
susceptibles d’altérer en retour le fonctionnentent’'écosystéme. En figure 5 jexpose
par quelles voies les taux de décomposition peudataltérés par la composition de la
communauté, en considérant que les effets de @siig dans un groupe trophique donné
impliquent une altération de l'activité d’'une parfjau moins) des organismes qui le

composent.

Le chapitre 1 présente les résultats obtenus popaitie Méditerranéenne aquatique de
'expérience principale du projet Biocycle dontijeu la responsabilité. J'y ai évalué
I'effet de la diversité des litieres sur les commuiteés de macroinvertébrés détritivores et
sur la décomposition des litieres, et manipulé Mhewdité des macroinvertébrés afin

d’identifier si les effets des mélanges de litiegtaient indépendants de la structure
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trophique, ou au contraire étaient générés par altggation de la communauté des
macroinvertébrés décomposeurs. Dans un deuxiénmtrehgai étendu ce principe aux
hyphomycétes aquatiques en testant I’hypothése sadoelle la composition des paquets
de litieres altererait la communauté fongique, gengodifierait dans un second temps la
consommation des différentes espéces de litiereepanacroinvertébrés détritivores. Ces
deux premieres expériences réalisées sur le terp@rnmettent ['évaluation de
l'importance de modifications secondaires de la position des communautés sur le
fonctionnement de I'écosystéme (mécanismes 1 éwBrontraire, le chapitre 3 présente
une expeérience de laboratoire au cours de lagp@ileontrélé directement la diversité a
trois niveaux trophiques, permettant la descripti@s liens directs entre diversité et
performance des organismes détritivores (mécanigmainsi que de l'altération de ces
relations par la structure du réseau trophique @méme 2). Finalement le chapitre 4
constitue une évaluation de la diversité fongigssoaiée aux différents sites aquatiques
de I'expérience du projet Biocycle. Il décrit les leariations de la biodiversité fongique
aguatique le long du gradient de latitude, poiseatiel a I'appréhension de I'importance
des champignons aquatiques sur le fonctionnemehédesystéme au sein de différents

biomes.

Enfin, 'annexe 1 présente les résultats prélimegid’'une expérience realisée en
collaboration avec Julien Cornut (doctorant Ecqlale) pourquoi elle ne figure pas dans
ma thése en tant que chapitre a part entiere. Mawons évalué I'impact des facteurs
bottom-up (qualité et diversité des litieres) gi-ttown (présence d’un prédateur) sur la
structuration des communautés de macroinvertébrégivi¥es et sur le processus de

décomposition.
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Figure 5: Proposition schématique des interactions pahesi, trophiques et
non-trophiques, pouvant altérer la décompositios ld@res en cours d’eau
de téte de bassin. Chaque fleche correspond aelaton directe, et est
représentée en continu, tiret ou pointillé selonelig’a été explicitement
évaluée lors de cette these, qu’elle correspond prajet en cours, ou non.
Les ellipses correspondent aux composantes redativda structure des
communautés tandis que les rectangles représamieniesure quantitative
des propriétés du systéme. Les zones grisées tt@mtdes regroupements
de différents compartiments pour une meilleurebilisg. Les relations
ancrées a ces zones s’appliquent a I'ensemble alepartiments qu’elles
contiennent. Les numéros font référence aux clespdans lesquels chacune
des relations est abordée (chapitres 1, 2, 3Ahréxe 1).



APPROCHES METHODOLOGIQUES

1. Pertes de masse foliaire

Les pertes de masse de litieres permettent ddemefi fonctionnement des cours d’eau
de téte de bassin hétérotrophe. Elles constituenmesure des taux de décomposition et
de l'efficacité des flux de nutriments et d’énergie sein de I'écosystéme. Sur le terrain,
elles peuvent refléter le bon fonctionnement deod&§steme (Gessner et Chauvet 2002),
et constituent une mesure synthétique du fonctioreme de I'écosystéme. Elles sont
généralement évaluées par la technique des s#@cy&@ dui a été trés largement utilisée
par de nombreux auteurs afin de déterminer les tuxiécomposition des litieres en
milieu aquatique (Barlocher 2005). Le principe dstesa enfermer une masse connue de
feuilles séchées (a I'air) dans un sachet, anéndéme au fond du cours d’eau. Apres un
temps d’'immersion défini par I'expérimentateur kc sest sorti de I'eau, les feuilles
nettoyées, séchées a I'étuve et pesees. Conndesaasse initiale de litiere on peut ainsi
déterminer une perte de masse, que I'on exprimer@renes de pourcentage de masse
restante, qui constitue un reflet de I'efficacité pfocessus de décomposition. Bien que
critiguée en ce que les conditions dans de teks sagefletent pas les conditions réelles
du milieu (Boulton et Boon 1991 ; Barlocher 199@gtte méthode présente l'intérét
indéniable de permettre, par l'utilisation de Blete mailles différentes, la manipulation
in situ des communautés de décomposeurs, par l'exclusiorcedtains groupes en
fonction de leur taille. En effet des mailles giésss (5-10mm) permettront I'acces aux
litieres par la majorité des organismes tandis ges mailles fines (0.2-0.3mm)

n'autoriseront l'accés qu’aux décomposeurs micrdigigure 6).

Si les études de terrain permettent de caractérisgtu les taux de décomposition des
litieres, les expériences en laboratoire sont bmivent nécessaires lorsque I'on veut par
exemple étudier certains mécanismes relatifs alpocement des macro-invertébrés, ou
encore manipuler la diversité fongique. Dans cee;dds litieres sont souvent présentées
aux détritivores sous forme de rondelles de dinmenstandard, qui permettent un
conditionnement des litieres plus aisé (inoculafan les champignons, stérilisation) et
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dont la masse initiale séche (pas toujours dispenpeut étre estimée grace a un lot de

rondelles témoin représentatif.

1cm
s *’; % P
> wo—

Figure 6 : Principe de la méthode des sacs a litiere avdérdifts types de
maille. Les filets a grosse maille (a droite) pettere I'accés a I'ensemble de
la communauté de décomposeurs, les filets a matdemédiaire (au milieu)
permettent I'accés aux champignons et aux macrdifiweds de petite taille,

bY

et enfin les filets a fine maille (a gauche) exolud’ensemble des
macroinvertébrés.

Au cours de ma thése jai réalisé deux expérieneekboratoire en microcosmes. Les
microcosmes utilisés consistaient en des barquettgdastiques contenant de I'eau du
ruisseau étudié et dans lesquelles étaient placdstude rondelles inoculées par des
communautés d’hyphomycétes aquatiques naturellesp(€e 2) ou artificielles (chapitre
3), ainsi que des macro-invertébrés décomposeassirlicrocosmes sont mis en chambre
froide (températurg 10°C) pour la durée de I'expérience. Pour I'exgéce du chapitre

3, 'eau contenue dans les microcosmes a été cefltment aérée afin de garantir son
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niveau d’oxygénation. Au cours du chapitre 2, lbleadensité de macroinvertébrées (1
par microcosme) et le faible volume d’eau conteansdchaque microcosme permet une

oxygénation de I'eau acceptable sans avoir recure aération supplémentaire.

A la fin de I'expérience, les disques ainsi quenero-invertébrés sont lyophilisés puis
pesés au 0.01 mg pres. Au cours du chapitre 2lpas calculé un taux de consommation

comme Ssuit :

__ Mi—Mf
¢ =—71 (mgimg)

ou Mi et Mf sont la masse des disques (initiale@s et finale mesurée, respectivement)

et Ms la masse finale des shredders mesuréerada fiexpérience.

Pour le chapitre 3 par contre, jai utilisé une ewal de LPE (« Leaf Processing
Efficiency »). Cette mesure prend en compte la @spamétabolique (MC) des

détritivores, qui considére une relation expondetiéMC = masse’’®’

relation de
Kleiber) (voir Brown et al (2004)) entre la capacité métabolique et la taidle individus.

La LPE est alors le ratio entre la masse de littresommeée par les macroinvertébrés et
leur capacité métabolique. Autrement dit elle cstiesen le ratio entre la consommation
observée et la consommation attendue par la relatgoKleiber. Elle est exprimée en

pourcentage de perte de masse par unité de MC.

2. Hyphomycétes aquatiques

2.1 Isolement, culture et inoculation

La manipulation de la diversité des communautés ifpmeg associées aux litieres
(chapitre 3) nécessite la sélection, la mise enuilet le maintien de souches
d’hyphomycetes aquatiques. Ces souches sont olsténpartir d’échantillons d’écume
prélevée sur le terrain, dans laquelle les coniskesouvent frequemment piégées (Ingold
1966). L’écume est étalée sur un milieu gélosé Mghr (Malt 1% avec antibiotiques),

et les conidies peuvent alors étre repiquées iddeliement sur un milieu nutritif (Malt
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2% sans antibiotiques) apres identification au asicope. Ces repiquages sont conservés
a température moyenne (10-15°C) afin de perme#trgermination de la spore et le
développement de la colonie. Lorsque cette derraémnt une dimension requise (en
général 2-3 semaines), on préléve un morceau dseyéblonisé par le champignon (par
exemple 5 lamelles d’environ 5x15mm) que I'on tfarts dans un environnement stérile,
en microcosmes aéré en milieu nutritif liquide itis& (par litre : 0,01 g KNO3, 0,55 mg
K2HPO4, 0,1 g CaCl2, 0,01 g MgSO4 - 7H20, pH ajas® (Figure 7). Cette mise en
milieu liquide entraine la production de spores lpacolonie. On peut alors confirmer
I'identité taxonomique de la souche, et disposergpmres pour éventuellement amplifier
la production (par étalement de la suspension @eespsur une nouvelle gélose) et
inoculer les litieres préalablement découpées edeltes et stérilisées (autoclave). Les
techniques d’isolement, de cultures et de conservatont décrites de maniére plus
détaillée dans Descals (2005) et Marvanova (2005).

AL L L 7
....ICQH‘IO.I Py

Figure 7 : Microcosme utilisé pour la culture
d’hyphomycetes aquatiques. L'extrémité est reliée
a une pompe a air permettant une aération et une
agitation constante sous I'effet du bullage. Dans |
corps du microcosme sont placés du milieu liquide
nutritif ainsi que du substrat (rondelles ou gélose

S—— L e ——
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Pour I'expérience présentée en chapitre 3, jagci&nné 6 souches d’hyphomycetes
aguatiques représentatives du cours d'eau danslleglles avaient été prélevées
(Rémillassé). Ces especes sont illustrées en figumpres mise en culture en milieu
liquide (microcosme aéré) j'ai procédé a l'inocidatde disques de litieres préalablement
autoclavés dans des Erlenmeyers contenant 800 minilieu stérilisé. Dans chacun
d’entre eux ont été ajoutés un total de 90.000diesipar ajout d’'un volume approprié de
suspension de spores. Le volume de milieu contetemiconidies est déterminé par le
calcul de la densité de spores dans les cultussmise entre lame et lamelle d’'une
goutte de suspension de volume connu ensuite eoéol& Fushine acide. Les spores sont
comptées au microscope afin de deduire la condemtran conidies de la suspension,

donc le volume a prélever pour avoir le nombrepi#es voulu.

Les erlenmeyers ont ensuite été placés a 15°C,tarongent aérés et agités afin
d’homogénéiser la suspension de spores. Le milé&é aenouvelé 3 fois par semaine afin

d’extraire les produits d’excrétion et les lesss@téres par les rondelles.

50 um

Figure 8: Conidies des espéces d’hyphomycetes utilisées cams cde
'expérience du chapitre 3. Adapté de Gudisal (2005). 1.Articulospora
tetracladia, 2. Clavariopsis aquatica, 3. Flagellopspora curvula, 4. Heliscus
lugdunensis, 5. Tetrachaetum elegans et 6.Tetracladium marchalianum.
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2.2 Sporulation

Bien qu'il soit a priori impossible de manipulerdaversité fongiquen situ, on peut étre
intéressé par la caractérisation des communautgplibmycetes aquatiques associées
aux litieres suite a une expérience de terrain. dassdies d’hyphomycetes aquatiques,
mesurant de quelques a plusieurs centaines de metres, sont identifiees au
microscope (voir Barlocher (2005)). Pour ce faiom, découpe des rondelles (5-10
généralement) dans les litieres inoculées, queplane ensuite dans une boite de Pétri
contenant 20mL d’eau déminéralisée (ou eau fill & riviere d’origine).

bY

Les échantillons sont alors incubés a températondue (celle du cours d'eau par
exemple) sous constante agitation (agitateur dyHi20 tours par minute). Apres 24h
(chapitre 2) ou 240 degrés - heures (chapitre dhcabation, on récupere la suspension
contenant les spores produites que I'on fixe amé&br(concentration finale 1-2%). Les

rondelles sont séchées puis pesées au 0.01mg preés.

Un aliquot de chaque échantillon peut alors étteéficoloré au bleu Trypan puis placé
entre lame et lamelle. Les spores piégés surtte Bbnt alors comptées et identifiés au
microscope (x 200-400). En fonction de la densig spores produite, on pourra
dénombrer I'ensemble des spores présentes, ounsmombre de champs de surface
connue. On peut alors rapporter le nombre de sporeptées par espece au volume total
du filtre, puis au volume total de I'échantilloné@tentuellement a la masse des rondelles
et au temps d’inoculation. On obtient alors desorimfations sur la diversité des
champignons pour chaque échantillon, ainsi quelesuaux de sporulation qui refléte

I'activité fongique.

2.3 Quantification de la biomasse mycélienne

L’activité microbienne peut étre évaluée par digsrsechniques (taux d’incorporation
d’'acétatel’C, respirométrie, dosage de 'ATP ou de I'ergosténo(voir Gessnert al.

(2003)). Etant donné gue je n'ai basé mes étudesuuiéactivité fongique (au contraire
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de I'ATP et de la respirométrie), négligeant I'ingaltion des bactéries, jai utilisé une
meéthode spécifique des champignons : le dosageedgostérol. L'ergostérol est un
composant majeur de la membrane cellulaire chezhaspignons, dont la concentration
constitue une mesure fiable de la biomasse fongiggeciée au substrat (Suberkrepp
al. 1993). En effet, son dosage permet d’estimer ¢tambsse du mycélium fongique,
généralement intriqué dans son substrat (ici ierd} dont il est impossible de le séparer
physiquement. Ainsi, une extraction en phase ligyddr saponification (méthanol/KOH)
suivie d'une phase de purification (cartouches SRE&jlisées a partir de lots de 4
rondelles de feuilles conservées au congélatews lyophilisées permet de récupérer
I'ergostérol contenu dans la litiere dans une smhutl’isopropanol. L’'ergostérol contenu
dans cette solution est alors dosé par HPLC (HegfoBmance Liquid Chromatography),
et permet de déduire la biomasse mycélienne contdan® le lot de rondelles que I'on
aura pesé au 0.1mg pres. La procédure de dosagieadie plus préciséement dans
Gessner (2005). La biomasse fongique pourra élceléa par I'utilisation de facteurs de
conversion standards, correspondant a la proportiassigue moyenne d’ergostérol
contenue dans le mycélium des hyphomycetes aqeatieessner et Chauvet 1993). La

biomasse fongique sera alors exprimée en mg/mgji&e |

3. Macro-invertébrés

3.1 Maintien au laboratoire

De méme que pour les hyphomycetes aquatiques, fapuiation de la diversité des
shredders nécessite le maintien d’individus au ritbare (voir Cobo (2005)). Les
individus sont collectés sur le terrain a partiéatiantillons de litieres naturelles ou de
sédiments. lls sont ensuite séparés de leur stlastea précaution et leur identification
est éventuellement confirmée a la loupe binoculaireur maintien au laboratoire
s’effectue dans des aquariums contenant de I'eda deiére (éventuellement filtrée) a
basse température (<10°C), sous constante aérdidleurs d’aquariophilie). lls sont
nourris pendant la stabulation avec un assemblagktidres naturellement inoculées,
prélevées ou inoculées dans le cours d'eau papétaxentateur pendant plusieurs

semaines (sacs a fine maille) et préalablemenbyess. Afin d’éliminer les produits
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d’excrétion et les particules fines générés par kativité, 'eau de l'aquarium est
renouvelée 1 a 2 fois par semaine selon la demibélividus. Les individus sont
généralement mis au jedne 24h avant le début dpdi@nce, en particulier dans le cas
d’expériences de consommation sur une courte dérée.fin de I'expérience, ils sont
sacrifiés et séchés a I'étuve (ou lyophilisés)@i veut en connaitre la biomasse ou la

composition élémentaire.

3.2 ldentification et conservation

Au cours d’expériences de terrain, on peut vouloasurera posteriori la diversité, la
densité ou encore la biomasse des macro-invert@sgexiés aux sacs a litiere. Lorsque
les sacs a litieres sont retirés du cours d’eale®place dans des sachets plastiques (sacs
congélation zip-lock par exemple). Au laboratoies, feuilles sont nettoyées (voir 11.1) et
les macro-invertébrés récoltés puis fixés a I'éthan@0°. Les macroinvertébrés sont
alors dénombrés et identifiés a la loupe binoceldk 20 - 40) a l'aide de clés de
détermination. Au cours du chapitre 1 les macraiidees ont été identifiés au niveau
générique. Ce niveau taxonomique permet en reghérgie de déterminer le groupe
fonctionnel des organismes et donc d’identifiegleds sont susceptibles de participer a
la décomposition des litieres. Les identificatiops les attributions aux groupes
fonctionnels ont été réalisées a l'aide des ouwagevant : Tached al. (2000) et Aubert
(1959). Les macro-invertébrés peuvent alors étreégpeau milligramme prés apres
séchage a I'étuve pendant 24 heures a 105°C adintetiir une mesure de la biomasse
d’invertébrés au moment de la récolte des filets.
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CHAPITRE 1. EFFETS DE LA DIVERSITE DES LITIERES SUR LA
DECOMPOSITION ET LES COMMUNAUTES DE MACROINVERTEBRES
DETRITIVORES DANS UN COURS fEAU MEDITERRANEEN

Résumé

Au cours de ce chapitre je me suis essentiellenm@gtessé aux impacts d’une
altération dans la composition en especes des fmaqiee litieres sur les taux de
décomposition et les communautés de macroinvédébenthiques. Des études
antérieures ont montré que lefficacité de la déposition était déterminée
principalement par les propriétés physico chimigdes litieres. Toutefois, nombre
d’études ont montré gu’au sein de paquets dedgidivers, les taux de décomposition
des différents types de litieres ne sont pas pldesau vu des taux de décomposition
observés sur les mémes litieres lorsqu’elles ssoléés. Ce phénomene peut étre
expliqué par différents mécanismes, et sembleradémet lié au comportement des
macroinvertébrés détritivores qui favoriserait &amposition des especes labiles au
sein des mélanges (préférences alimentaires, &oguis de ressources
complémentaires) et bénéficierait d’un habitat stmécet durable grace aux especes
plus réfractaires. Toutefois il pourrait égalemesiulter indirectement d’une altération
de la communauté de détritivores (densité et/oardité) entrainant dans un deuxiéme
temps des modifications des taux de décomposition.

Par une expérience de terrain réalisée dans uns cd@au de téte de bassin
Méditerranéen dans le cadre du projet Biocycle,snavons évalué séparément
l'influence de ces deux mécanismes sur les effetmélanges de litieres sur les taux
de décomposition. Dans ce but nous avons manipul@agallele la diversité des

litieres (1 a 4 especes) et celle des décompogawmriutilisation de sacs a litieres de
différentes mailles (0.25, 1 et 5mm) dans un péantdriel complet.

Nous avons observé que la composition en especepatpiets de litieres pouvait
altérer les taux de décomposition ainsi que la itlendes macroinvertébrés
détritivores, mais pas la diversite. De méme, liésteede mélange sur les taux de
décomposition, qui consistent en une accélératies tdux de décomposition des
especes labiles, n'ont été observés que dans &ssasanoyenne et grosse maille
suggérant qu’elles sont directement liées a laepEs de macroinvertébrés. Nos
résultats suggérent que la présence de certaipésessau sein de paquets de litieres
assure une densité importante de macroinvertélatéisivbres, qui se focalisent alors
sur les espéces les plus labiles du paquet deelitfaisant ainsi appel aux deux
mécanismes suggeérés. L'altération de la diversgéntcroinvertébrés par I'utilisation
de sacs de maille intermédiaire a entrainé une nditioin globale des taux de
décomposition, mais pas des effets des mélangesefd@uelle a été compensée par
une densité accrue des especes de petite tailamedifficile son interprétation.
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LITTER MIXTURE EFFECTS ON DECOMPOSITION AND SHREDDERS COMMUNES IN A

MEDITERRANEAN STREAM

Jérémy Jabiol et Eric Chauvet (manuscrit en préjoaja

Abstract

1.

3.

While the decomposition of single species can bequticted from physical and
chemical properties of the litter, several studieshowed that decomposition of
mixtures is often unpredictable from the decomposion of monocultures.
Such mixture effect has been shown to occur prefemgally when mixing
contrasted types of litter.

Moreover, while litter diversity can also modify deeomposers community
structure and density, few studies have assessedeets of the alteration of the
shredder community. Such an alteration could be paly responsible for litter
mixture effects on decomposition. Moreover, concorant alterations of
diversity at the resource and the consumer trophidevels can have complex
effects on ecosystem processes, but have been ppstudied in detritus based
ecosystems.

We conducted a field experiment in the Maureillasa French Mediterranean
stream where we manipulated litter diversity (1-4 p) and macroinvertebrate
communities by using different mesh sizes (0.25,ahd 5 mm) thus excluding
some species according to their body size, or allowg to assess the effect of
microbial decomposers alone. We primarily tested th fact that litter diversity
increases macroinvertebrate diversity and/or densyt, concomitant to
increased leaf mass loss. Secondly, we describeeé #ffect of concomitant loss
in litter and macroinvertebrate diversity on leaf litter decomposition.

Results suggest that non-additive effects of littemixtures on decomposition
occur related to an increased shredders density ileaf packs containing labile
species. The decrease of diversity due to the mesize treatment was
compensated by increased densities of small bodiaeddividuals, making
difficult to distinguish between diversity and dengy effects.

Key-words: decomposition, litter mixtures, shreddes diversity, Mediterranean
streams
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Introduction

During past decades, humans have deeply alteredetirdonment in many ways
(Vitousek 1994). This has led to an alterationhaf biological diversity at both global and
local scales by modifying the distribution of smeci(Chapinet al. 2000), with the
riparian vegetation being particularly affected ifNan et Decamps 1997 ; Nilsson et
Berggren 2000). Allochthonous litter from that vegen constitutes the basic resource
for headwater streams (Vannateal. 1980 ; Wallaceet al. 1997), which are ecosystems
providing essential services to humanity (Gleik 1993ostanzaet al. 1997). Thus the
study of the consequence of such shift in the caitipa and/or structure of the riparian
community {.e., of the identity and diversity of litter) on decpaosition rates in these
systems has become a central issue in stream gc@legerf et Richardson 2009 ;
Kominoskiet al. 2010).

Decomposition rates of individual species can bgamed by several factors including
leaf physico-chemical properties (Melillet al. 1982 ; Gallardo et Merino 1993 ;
Ostrofsky 1997 ; LeRoy et Marks 2006) and the cositm of the community of
decomposers including both microbes and macroielkestes (Cummins et Klug 1979 ;
Gessner et Chauvet 1994 ; Gracga 2001 ; Hieber €tr@e 2002). However some studies
have concluded that decomposition rates of mixt(res diverse leaf accumulations)
could not be predictable from monocultures’ processates (Gartner et Cardon 2004).
Several of them suggest that the shredders comynatriicture and activity could be
responsible for such mixture effects. Different haasms involving the effect of litter
diversity on shredders activity or feeding beha\mg., preferential feeding) have been
proposed (Swan et Palmer 2006). For instancer liith different nutrient content may
constitute a complementary resource for macroiebeates which would increase their
leaf-eating activity when acquiring diverse sount@autrients (Rapport 1980 ; Bernasgts

al. 1994), and provide a basis for a niche partitigrietween different shredder species
exhibiting different feeding preferences. It hasoabeen pointed out that litter was more
than a food resource and may constitute a struttiaed durable habitat for
macroinvertebrates allowing them to shelter aggmmstlators or perturbations and thus
increase their individual consumption rates onitiwér litter species (Richardson 1992 ;
Sanpera-Calbett al. 2009). Therefore, this mechanism would lead toiramreased

decomposition of labile species when mixed withraetiory ones (Sanpera-Callettal.
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2009). To the contrary, refractory leaves may dtutst a shield within litter packs
preventing decomposers from colonizing and accedabilp species, thus lowering their
decomposition rate (Swaat al. 2008). As a consequence it has been suggestelittérat
mixture effects were more likely to occur when casted litter types were mixed
together (Hoorenst al. 2003 ; Gartner et Cardon 2004 ; Hattenschwateal. 2005 ;
Schindler et Gessner 2009 ; Lecerél. in press).

However, litter mixing can also result in an altema of decomposers community
composition, structure and/or density through bottgmcascading effects (LeRoy et
Marks 2006 ; Kominoski et Pringle 2009). For insgditter packs containing labile
species could attract a more diverse and/or deasencnity of shredders. Increased
shredders diversity could lead as a second stemcteased overall leaf decomposition
since macroinvertebrates may exhibit different fegdbehavior, nutritive needs and
preferences conferring a better resource partitgpniand reduced intra-specific
competition in highlyvs. poorly diverse shredders communities (Jonsson amigiist
2000). Most of the previous field studies whileesssng the effects of litter diversity on
decomposers communities (Kominoski et Pringle 200anpera-Calbegt al. 2009)
rarely manipulated shredders diversity directly kg difficult to assess the extent of
which increased shredder diversity in diverserlitack could explain the litter mixture
effects. We suggest that such an alteration ofrgityeat several trophic levels would
have stronger effects on litter mixtures decompmsitthan observed in laboratory
experimentsi(e., relying on artificial shredders communities) @Dt Letourneau 2003 ;
Duffy et al. 2007 ; Thébaulet al. 2007). However the consequences of concomitant
manipulation of both litter and shredders diversity leaf litter decomposition, which
could lead to unexpected patterns (Dudfyal. 2007 ; Bastiaret al. 2008) have never
been addressed in a field experiment.

Finally, while a central scope of biodiversity agmtbsystem functioning experiments is to
embrace various biomes and systems to generalizdustons across ecosystem types
(Loreau et al. 2001), the effect of litter and macroinvertebratdssersity on
decomposition has never been assessed in Medeamasireams. Nevertheless, such
systems may exhibit particular combinations ottitand shredders species. Particularly,
Mediterranean plant species exhibit a broad rangehaterogeneity of traits with typical
sclerophyllous Mediterranean species showing ldaptations against hard climatic and

edaphic conditions (wax, cuticle, thickness and imegs) conferring low litter
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decomposition rates (Gallardo et Merino 1993 ;dgikit al. 1994 ; Aerts 1997 ; Fioretto
et al. 2007) compared with most riparian specieg.(alder, ash, willow). According to
previous studies, this high heterogeneity shoulkeamlitter mixture effects likely to

Ooccur.

We conducted a field experiment in the Maureillaslow-order stream located in a
Mediterranean area in Southern France. We mangullhtier diversity (1-4 species)
using contrasted litter types including both slawd dast decomposing species naturally
occurring in this area. Shredders diversity wasraodly manipulated concomitantly
using litter bags made of 3 different mesh sizéss Technique allowed the exclusion of
macroinvertebrates according to their body size #n$ simulated the loss of large

bodied species which may exhibit different functibproperties than smaller ones.

This manipulation of diversity at more than oneotriz level allowing testing for mixture
effects in different trophic contexts aimed at ustinding the mechanisms responsible
for such mixture effects. We hypothesized: (1) ratéive effects between leaf litter
species on their respective decomposition leadinghpredictable decomposition rates in
mixtures, (2) alterations of shredders communityoamted to litter mixtures, and (3)
strong link between changes in decomposer comnesndind the mixture effect on

decomposition.

Material and Methods
Experimental site

The field experiment was conducted from thé' 2ovember 2007 to the"®January
2008 in the Maureillas, a French Pyrenean piedrattem (02°47'57"E, 42°28’17'N,;
elevation: 200 m a.s.l.). This stream runs undéieagliterranean forest dominated by
Quercusilex (L.) and is lined by riparian vegetation mainly quesed of deciduous such
as Alnus glutinosa (L.) Gaertn, Fraxinus angustifolia (Vahl), Pistacia terebinthus (L.),

Acer campestre (L.)andCorylus avellana (L.).
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Experimental design

We used 4 different litter species naturally foundthe Mediterranean area&lnus
glutinosa, Fraxinus angustifolia, Pistacia terebinthus and Quercus ilex. These species
show great contrasts in terms of litter traits phgisico-chemical properties. Leaves were
collected just after abscission. Litter bags whiee different mesh sizes (0.25 mm, 1
mm, 5 mm) were used in order to exclude some decsenpaaccording to their body
size, thus artificially altering the within-bagsadenposer communities. Small mesh bags
didn’t allow any decomposer to access but microoisgas (aquatic fungi and bacteria),
medium mesh excluded largest macroinvertebrateke wbarse ones were accessible to

the entire macroinvertebrates community.

In each litter bag type we realized all possiblenbmations of the 4 litter species
including four single species treatments, sSix 2cg®e treatments, Six 3 species
treatments, and a single 4-species treatment. Tresenents were replicated 5 times into
blocks corresponding to distant (at least 50 mjices of the same stream. In each litter
bag we enclosed a constant total leaf mass ofi.gg g of the same species in single
species treatments, and 2.5 g, 1.67 g and 1.2%gaif species in mixtures of 2, 3 and 4
species respectively). Initial weighing was conddctafter a 40°C drying period
sufficient for mass of each leaf species to keetamt. Remaining mass was expressed

as a percentage of initial mass for each specpmately as well as for each litter bag.

The harvesting time of litter bags after 46 daysexposure was determined as falling
within 30-50% of remaining mass féraxinus (the more rapidly decomposing species)
in coarse mesh bags as measured in additional Bégs.collection, leaves of different
litter species were separated from each other aadefudly cleaned from
macroinvertebrates and fine particulate matterf besterial from each species and litter
bag was separately weighed after a drying period6BtC to constant weight.
Macroinvertebrates were preserved in 70°C ethamul,shredders identified at the genus
under a dissecting microscope (20-80x) using ifieation keys (Aubert 1959 ; Tachett

al. 2000).
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Statistical analyses

We used an ANOVA design with type | SS to assessatiitive effects of the presence
of each litter species within mixtures, as welttes non-additional terms (diversity effect)
(see Kominoski an Pringle (2010) for a similar ajgwh). For leaf mass loss and
shredders species richness and density, we us@&N&®OVA including a block effect,
the initial proportion of each litter as covarigteslitter species richness term, the mesh
size as a factor, and an interaction term betweeshnsize and litter species richness.
When the litter species richness term was sigmficave conducted a second analysis
allowing 2'% order interactions between litter species to ifgnsome specific
combinations of litter potentially responsible mixture effect. Finally, we computed
the analyses on leaf mass loss by replacing meghbsi shredder species richness to
check if a reduced diversity in medium mesh bagddcexplain the observed patterns.
All analyses involving shredders diversity were madx#uding only medium and coarse
mesh bags because small mesh bags did not comtgishaedder. In all analyses, the
explained variables were square root transformedmt®t normality and variance

homogeneity assumptions (checked graphically).

In order to calculate diversity effects, we detered expected remaining masses for each
litter species. It was defined for single specresaimixture as the observed remaining
mass of the corresponding single species treatr{sarhe mesh and block). Then

diversity effect D) was defined as follows:

D=- (O - E)/ E, where O is the observed remaimrags and E the expected remaining
mass for each individual species. A negative valfi® value thus corresponds to a
positive non-additive effect of mixture, a positivalue means a negative effect, and a
null value indicates a purely additive effect of xtare on decompositioni.¢.,

decomposing at rates predictable from single spdotatments).

We tested the effects of litter identity and meste ©n the diversity effect (D) using a
mixed model including the litter bag as randomdadb control the fact decomposition
rates of different litter from a single litter bage not independent. Fixed effects were the
identity of the litter species, the mesh size al$ agethe interaction between them. Finally
a correspondence analysis on shredders commuall®ged us to illustrate differences

in shredders community composition and structurendo statistically significant in
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previous analyses. All statistics were performeisigishe R 2.6.0 software (The R core

team 2007).

Results

Average mass loss (percent of initial) were 5408.87SE), 41.17 (£ 0.94E), 19.64 (+
0.36 SE) and 17.35 (x 0.2%E) for Fraxinus, Alnus, Pistacia and Quercus respectively.
Mesh sizes treatments altered decomposition ratigsiothe most labile specieglfus
andFraxinus), where we observed differences between coarsenaailim or fine mesh
bags only. Conversely, we did not find any differerietween medium and fine mesh

bags whichever the litter species (Figure 1.1).
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Figure 1.1: Average remaining mass of each litter speciesiffierdnt mesh
bags + SD (N=40 samples per group). Stars indicdtere significant
differences between mesh sizes within a litter igsebave been detected
(Tukey’'s HSD). Dark bars: coarse mesh; Grey bamdiom mesh, White
bars: fine mesh.

We observed that litter quality and diversity infhiged both macroinvertebrates
communities and leaf decomposition. Additive effeah leaf mass loss explained a large
proportion of total variance (78.8% of SB«0.001) and litter species richness effects

remained significantR<0.001) while explaining a small fraction of thealovariance
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(1.34% of SS) (Table 1.1-A). This litter diversigffect was due to non-additive effects
occurring in mesh bags containing combinations Abrius/Fraxinus, Alnus/Pistacia,
Fraxinug/Pistacia and Fraxinus/Quercus resulting in corresponding significant second-
order interactionsR<0.04) (Table 1.1-B), and consisted in increasecbugposition of

both Alnus andFraxinus within these litter bags (Figure 1.2).

Table 1.1: ANOVA table on leaf litter mass loss at the litteaig level in
different treatments of species composition/divgreind mesh size of the
litter bags. The initial proportion of each littepecies (additive effects) is
included as covariates and the effect of blockaasof. In A, we assessed the
effect of leaf litter diversity while additive effes were fitted and the effect of
mesh size (3 levels). In B, we checked interactioetsveen leaf species as
responsible for the significance of leaf specieshness term. In C, we
replaced mesh sizes by the presence / absencegefdad small body sized
decomposers. Dashes indicate for each analysisréaot covariates which
were not tested.

a) All mesh sizes b) All mesh sizes ¢) Coarseraadium

Df SS 2 SS P SS P
Block 4 8.13 <1.10° 8.13 <1.10° 7.86 <1.10°
Alnus 1 4.30 <1.10° 4.30 <1.10° 8.52 <1.10°
Fraxinus 1 84.19 <1.10° 84.19 <1.10° 95.43 <1.10°
Pistacia 1 22.04 <1.10° 22.04 <1.10° 0.06 0.555
Quercus 1 84.82 <1.10° 84.82 <1.10° 1.46 0.004
Shredders species richness 1 - - - - 0.07 0.521
Mesh size 2 12.64 <1.10° 12.66 <1.10° - -
Litter species richness 1 3.34 <1.10° - - 2.33 <1.10°
Sd x Ld 1 - - - - 0.26 0.215
Ld x Ms 2 0.40 0.199 - - - -
Alnus x Fraxinus 1 - - 0.70 0.016 - -
Alnus x Pistacia 1 - - 0.16 0.249 - -
Alnus x Quercus 1 - - 2.21 <1.10° - -
Fraxinus x Pistacia 1 - - 0.51 0.040 - -
Fraxinus x Quercus 1 - - 1.22 0.002 - -
Pistacia x Quercus 1 - - 0.23 0.168 - -
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Litter identity influenced shredders densities bat diversity, while mesh size treatment

decreased diversity but increased density (Tal@gP=0.004 and P<0.001, respectively)

(densities in each taxa and treatment are givelppendix 1.1) . We observed higher

shredders densities in litter bags containing eitheus or Fraxinus leaves (with: 18.37
1.63SE and without: 10.79 + 1.38E individuals per gram of leaves).

The two first axis of the correspondence analyg@aned 44 % of the total variance

(Figure 1.2). The first axis allowed separatingreedleft part) and medium (right part)

mesh bags, the right part of the chart being chanaed by higher densities of

Micrasema while the left part contained a larger varietytaka, concurring with the

higher shredders diversity observed in the prevanaysis.
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Finally, diversity effects (D) (Figure 1.3) depedden both species identity (only
observed onFraxinus and Alnus) and mesh size, with the highest deviations from
expected in coarse (0.051 = 0.038) and medium mesh bags (0.057 + 0.&H) while

no diversity effects were observed in fine meshsii@g016 + 0.00&E).

Table 1.2: ANCOVA on shredders species richness (a) and tjertb)
associated with litter bags in different treatmentsf species
composition/diversity and mesh size of the littag®. The initial proportion
of each litter species (additive effects) is inéddas covariates and the effect
of block as factor

a) Shredders species richness b) Shredders density

Df SS P SS P
Block 4 0.69 0.035 12.62 0.031
Alnus 1 0.14 0.150 10.80 0.003
Faaxinus 1 0.02 0.624 11.08 0.002
Pistacia 1 0.00 0.969 0.00 0.962
Quercus 1 0.13 0.154 0.30 0.610
Mesh size 1 0.56 0.004 70.87  <1.10°
Litter species richness 1 0.02 0.568 0.71 0.433
Ld x Ms 1 0.04 0.463 0.00 0.964

Discussion

Using intermediate mesh sizes allowed us to excladge body size macroinvertebrates
which lead to decreased decomposition rate in samall medium mesh bags. It resulted
in decreased shredders diversity, and thus allomediipulation of both litter and
shredders diversities. Such concomitant alteradfativersity at several trophic levels has
been shown to have potential interactive and sysirgconsequences on ecosystem
process rates in other systems (Muldeal. 1999 ; Gamfeldgt al. 2005 ; Brunocet al.
2008)
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Figure 1.3: Average diversity effect (D) in different litterpscies and
different mesh bags £ (N=35 samples per group). Stars indicate where
significant differences between mesh sizes withiittar species have been
detected (Tukey's HSD). Dark bars: coarse meshy Gags: medium mesh,
White bars: fine mesh.

The initial proportion of each litter species expél quite well the observed

decomposition rates, meaning that additive effectse predominant. We also observed
some diversity effects which consisted in an inseela decomposition rate of both
Fraxinus andAlnus when mixed together, and wi@uercus (for Alnus) or bothQuercus

andPistacia (Fraxinus).

However, the presence d¢fraxinus and Alnus in mixtures didn’'t seem to result in
increased decomposition rates of othex,(refractory) species, but instead led to increase
their own decomposition. This does not support tharient transfer (Schimel et
Hattenschwiler 2007) nor the shield hypotheses (Ssval. 2008) which predicts that
labile species may increase the decomposition ratesefractory ones. This rather
concurs with the results of some recent studies wtied in running waters systems
(Swan et Palmer 2006 ; Sanpera-Catteti. 2009). This increased decomposition rates
of Alnus andFraxinus coincided with an increased density of shreddaus rfot diversity)

in litter packs containing these species.

62



We suggest that litter mixtures containing labipeedes could attract more individuals
which may then focus massively on the most lalplecges. Thus if a similar amount of
consumers access labile species monocultures axtdres containing labile species, it
will lead to increased decomposition of these sggewithin mixtures by a dilution effect

(a similar amount of individuals for a lower initiamount of leaves) (Swan et Palmer
2006 ; Sanpera-Calbet al. 2009).Alnus andFraxinus when mixed together could also
confer a complementary source of nutrient allowislgredders to increase their

consumption rate on both species (Rapport 1980anSaw Palmer 2006).

Fine mesh allowed assessing the effect of micral@abmposers alone, which are mainly
represented by aquatic hyphomycetes in such syq@sssner et Chauvet 1994 ; Hieber
et Gessner 2002). Similarly, medium mesh allowed #tcess to fungi and small
shredders, and coarse mesh to fungi with both ssmndlllarge shredders. The exclusion of
macro-organisms resulted in decreased leaf massdaggesting that shredders account
for an important part of decomposition in suchatne (Wallace et Webster 1996 ; Hieber
et Gessner 2002). The exclusion of large shredegys Calamoceras, Sericostoma) had

the greatest impact on labile leaves’ decompositiut, did not alter refractory litter
decomposition, suggesting thauercus and Pistacia were not consumed by
macroinvertebrates but rather used as habitat (Risbha 1992 ; Sanpera-Calbstal.
2009). The exclusion of large species, which teslin decreased species richness, was
compensated by an increased density of small iddals €.9., Micrasema), likely due to
the exclusion of predators or large competitors @udy-Steed et Morin 2000). In line
with previous studies (Leceef al. 2007 ; Swaret al. 2009) we observed a litter mixture
effect in both medium and coarse mesh bags buinnfimbe mesh bags, suggesting that

the activity of fungi alone was not responsibledach an effect.

However, the altered macroinvertebrates commurtitycgire due to mesh size did not
modify the litter mixture effect on decompositiates, contrasting with several studies in
other systems which showed altered resource diyesffiects with consumers’ diversity
(Holt et Loreau 2002 ; Duffgt al. 2007 ; Cardinalet al. 2009). Some studies suggested
that the diversity effect at a given trophic ledelpends on the presence (Muldeal.
1999 ; Duffyet al. 2005) or the diversity (Gamfeldt al. 2005 ; Brunoet al. 2008) at
higher trophic levels. For instance, Muldaral. (1999) showed that consumption by
herbivores may alter the competitive interactionsoag primary producers and thus

modify the patterns of biodiversity — productivitglationships. However, in the case of
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detritus based systems, the in-stream processg$damidirectional changes in resource
standing stocks through litter decomposition, iases in resource (litter fall) being
independent of such processes. Similarly, conti@afiing resources we can’'t expect any
competitive/facilitative interactions or feed-backsm dead organic matter. This
statement could explain why we generally observenger top-down than bottom-up
effects of diversity in such systems (Srivastawval. 2009 ; Gessneat al. 2010), and let
expect different and less complex relationshipsvbeh resource standing stocks and
biodiversity in multi-trophic experiments than obs=l in ‘green’ food webs (Dyer et
Letourneau 2003).

In laboratory microcosms, diversity effects of sitters when the resource is diverse in
mixtures are interpreted as resulting from a radaocin intra-specific competition
compared to single species treatments, due to mchwlementarity and differences in
feeding preferences (Jonsson et Malmgvist 2003)mFour experiment where density
and diversity levels could not be fully crossed,rargpecific competition between
individuals may have been lower in medium mesh d@gsause of the smaller size of
organisms, making difficult to suggest any mechanis link shredders species richness
and/or density to decomposition rates.

This highlights the need of laboratory experimeotsdentify the specific mechanisms
and manipulate detritivores’ communities unequillgcdNevertheless there is a risk for
such an approach to lack realism (Hillebrand ettMessen 2009 ; Reigsal. 2009) and
over estimate the consequences of biodiversity, lgissng no chance to compensatory
mechanisms to occur. Finally, we suggest that lsecafi different resource types (living
vs. dead plants), autotrophic and heterotrophic foodhsvmay respond differently to
diversity alterations, especially when looking émncomitant species loss across trophic

levels.
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Appendix

Appendix 1.1: Abundance of leaf-eating macroinvertebrates okdéffit taxa in each combination of litter speciesAlfus, F: Fraxinus, P:Pisatacia and Q:

Quercus) and different mesh sizes (medium/large)

Trichoptera Plecoptera
Calamoceras Limephilinae Sericostoma Micrasema Lepidostoma | Capnioneura  Leuctra  Protonemura Nemoura  Brachyptera

A 0/0.6 0.2/1.4 0/0.2 85.4/6.4 1/4.8 4.8/11.8 0/0 0/0 0/0 0/0.8
F 0/0.2 0.4/1.6 0/0.2 38.8/13.4 2.6/6.4 5.2/8.4 0/0 0/0 0/0 0/0

P 0/0 1.4/1.6 0/0 49/13.8 1.4/1.8 5.4/10.6 0/0.2 0/0 0/0 0/0
Q 0/0.2 0.4/1 0/0 63.8/9 2.4/2 8.6/4.6 0/0 0/0.2 0/0 0/0
AF 0/0 0.2/2.8 0/0 55.6/20.8 3.6/7.4 3.4/17.8 0/0.2 0/0.4 0/0 0/0
AP 0/0 0.2/1.6 0/0 76.6/15.4 2/3.4 5.6/17.6 0.2/0.2 0/0.2 0/0 0/0
AQ 0/0 0.8/1.2 0/1 70.4/8.8 1.6/3.4 9/10 0.4/0 0/0.2 0/0 0.2/0.4
FP 0/0 0.6/0.8 0/0 61.8/17 3/4.8 6.2/8.2 0/0 0/0.4 0/0 0/0
FQ 0/0 0.4/1 0/0.4 42/8 3.2/3.4 2.6/10.6 0/0 0/0.4 0/0 0/0
PQ 0/0 0.4/0.2 0/0 46.8/12.4 2.2/2.8 3.6/10.2 0/0 0.2/0 0/0 0/0.2
AFP 0/0 0.2/0.6 0/0.2 51.4/6.8 2/7.8 4.6/8 0/0.2 0/0 0/0 0/0
AFQ 0/0 1.2/2.4 0/0 61.8/19.2 2.2/4.6 13.4/13.8 0.2/0 0/0.6 0/0 0/0.2
APQ 0/0 0.2/1.6 0/0 88/7.6 4.4/2 9.4/14 0/0 0/0.2 0/0 0/0
FPQ 0/0 0/0.8 0/0 59.25/11.2 2.25/3.8 1.25/14.2 0/0 0/0 0/0 0/0
AFPQ 0/0.4 0.4/0.6 0/0 48.4/18 6.6/5 6.4/10.8 0/0 0/0 0/0.2 0/0
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CHAPITRE 2. EFFETS DES MELANGES DE LITIERES SUR LES
COMMUNAUTES FONGIQUES ET LES TAUX DE CONSOMMATION PAR
UN MACROINVERTEBRE DETRITIVORE(GAMMARUS FOSSARUM)

Résumé

Dans le chapitre précédent, nous avons vu queffiets ele diversité des litieres étaient
sans doute générés par l'activité des macroinvéseroutefois on pourrait s’attendre a
observer une diversité de champignons accrue dliecdu paquet de litiere, du fait de la
présence de substrats de qualité variée et candtities sources d’inoculum différents.
Ainsi un type de litiere présentant des especegidoies particulieres pourrait favoriser la
colonisation de ces especes sur un autre typetideelidu méme paquet gu’elles ne
coloniseraient pas en temps normal. Cette divelsiéle accrue n’entrainerait pas de
modification directe des taux de décomposition rf(\@hapitre 1), laissant a croire une
certaine redondance entre les diverses especdsmad®ignons vis-a-vis de leur capacité
de décomposition. Par contre, il a été montré qe abmmunautés fongiques diverses
pouvait produire une biomasse totale plus impoetapte les espéces isolées, et favoriser
lactivité de décomposition des macroinvertébrésod#poseurs. La diversité des
champignons, en plus de favoriser la biomasse neyoe totale, peut constituer pour les
macroinvertébrés décomposeurs une ressource dierseein de laquelle ils sont
capables de sélectionner une ressource préfétentiedt acquérir des nutriments
complémentaires.

Au cours de cette expérience, nous testons I'hygettselon laquelle la diversité des
litieres entraine une modification de la structdes communautés fongiques associées a
petite échelle, que cette modification favoris@iaduction de biomasse fongique sur les
litieres, et ainsi favorise la consommation par teacroinvertébrés décomposeurs,
expliquant potentiellement les effets de mélangettidees sur la décomposition. Afin
d’isoler les effets de la diversité fongique desrenieffets susceptibles de modifier les
taux de consommation par les shredders (préfératicentaire pour une espéce de
litiere, structuration de I'habitat...) nous avongaligé cette expérience en deux temps.
Les litieres ont tout d’abord été inoculées danmileeu naturel, en meélanges (3 especes)
et en monocultures. Dans un second temps des lesidiel chaque espece (provenant de
monocultures ou de mélanges) ont été offertes andeso-invertébrés décomposeurs
(Gammarus fossarum, Koch) au laboratoire.

Nos résultats suggerent que la diversité localditiéses en décomposition peut modifier
les communautés de champignons aquatiques quaditagnt (composition et structure
des communautés) et quantitativement (biomasseidoey Si nous avons mis en
évidence qu'une biomasse fongique accrue permetfaitnéliorer la capacité de
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shredders Gammarus fossarum) a consommer les litieres, toutes les modificatidass
I'activité et/ou la composition des communautéggfques n’ont pas pu étre reliées a des
modifications dans les taux de consommation. D&, fapus suggérons que les
mécanismes responsables des effets de mélangeplg®momplexes que supputé et ne
se limitent pas a un effet de la diversité. Au caing elle pourrait étre liée a un ensemble
d’interactions entre especes de champignons et ehampignons et macroinvertébreés,
ou encore a des mécanismes alternatifs non testéels qu’'un transfert de nutriment
entre deux especes de litieres aux caractéristicfuesques contrastées.
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DOES LITTER MIXING LEAD TO INCREASED SHREDDER CONSUMPTION RATES ROUGH
MICROBIAL COMMUNITY ALTERATIONS ?

Jérémy Jabiol et Eric Chauvet (manuscrit en préjoaja

Abstract

Decomposition of diverse litter packs in both terrstrial and aquatic environments
has often shown non-additive effects between diffent litter types on decomposition
process. In headwater stream ecosystems, thesedrtmixture effects have often been
suggested to result from the activity of macroinveebrates activity (preferential
feeding...) rather than micro-organisms. However, reent studies suggest that (1)
litter mixing may affect fungal community structure and activity and (2) fungal
community structure and activity may alter the decanposition of leaf litter by
macroinvertebrates. In this study we assessed th&ext of litter mixing in naturally
inoculated fungal communities. We tested in the ladratory if altered fungal
communities by litter mixing led to changes in thdeaf consumption rate by a key
shredder speciesGammarus fossarum. Our results suggest that composition but not
diversity of a litter pack can alter both fungal community structure and biomass.
For instance, we found that the presence of aldenia litter pack could decrease by
65% the consumption rates byGammarus on birch leaves originating from the same
litter pack. As well, it decreased fungal biomassro oak leaves of 27%. However,
while fungal biomass was shown to stimulate leaf nsumption by shredders,
alterations in fungal activity and consumption ratedid not occur systematically for
the same combinations of litter species. For instae, the decreased fungal biomass
on oak leaves due to alder presence did not lead tocreased decomposition rate.
These outcomes suggest that additional mechanismsaynoccur, with potential
compensatory or counter-acting influences on fungatommunities and leaf litter
decomposition.

Key — words: litter mixtures, decomposition, aquatt hyphomycetes, Gammarus
fossarum, community structure
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Introduction

Leaf litter decomposition has been considered &syaprocess for nutrient cycling in
forested ecosysteme.q., forest soils, headwater streams). Many earlyissutbcused on
the factors influencing decomposition of severaetand herbaceous species (Meldlo
al. 1982 ; Webster et Benfield 1986 ; Enriquetzal. 1993 ; Ostrofsky 1997). These
studies demonstrated that litter decompositionsradeven by both micro- and macro-
organisms were quite well predictable from a fettetitraits. These include traits which
make the litter more refractory to decompositioanent in lignin and tannins, cuticle
toughness) as well as more labile (content in gény phosphorus) (Melillet al. 1982 ;
Enriquezet al. 1993 ; Gallardo et Merino 1993 ; Gessner et Chali984 ; Ostrofsky
1997 ; Quinnet al. 2000 ; Danget al. 2007), which may affect both densitiesg(,
recruitment, colonization success) and processifigency of decomposer organisms,
including fungi and macro-invertebrates (Cumnehal. 1989 ; Baldyet al. 1995 ; Graca
2001 ; Swan et Palmer 2006 ; Kominoskial. 2008). For instance leaf structure and
chemical composition were shown to influence bdthcament of conidia and mycelia
growth in streams (Dang al. 2007 ; Gessnaat al. 2007 ; Kearns et Barlocher 2008).

In headwater streams as well as on forest soitsr lis constituted by different leaves
species which are processed at a local scale. wiggonumber of studies focused since
last decade on how such mixtures could influenc®mgosition rates and nutrient fluxes
(Swan et Palmer 2004 ; Lecesff al. 2007 ; Ballet al. 2008). They reported that the
decomposition rate of a mixture was often differotm the sum of the decomposition
rates in each species taken separately, thus makuegse litter packs decomposition
rates unpredictable from the decomposition of sirsglecies (Hattenschwilerral. 2005 ;
Lecerfet al. 2007). Both negative and positive effects of littiexture on decomposition
rates have been described (McArteual. 1994 ; Swan et Palmer 2006 ; Betlal. 2008 ;
Swan et al. 2008), raising the concern of the potential conseges of local plant
extinctions (harvesting, invasions,...) on heterdtiopfood webs and ecosystem
processes. Several non exclusive mechanisms wemoged to explain these litter
mixture effects in both terrestrial and aquaticieanments (Hattenschwileat al. 2005 ;
Kominoskiet al. 2009).
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In stream ecosystems, the activity of leaf-eatingcminvertebrates has often been
suggested to be responsible for such effects (wv&almer 2006 ; Sanpera-Calbeal.
2009). For example, the increased decompositiolalofe species within mixtures was
explained by preferential feeding by macroinverdgds focusing massively on the best
source of nutrients (Swan et Palmer 2006), whileefigng from reliable and durable
habitat structure provided by more refractory titspecies (Kochi et Kagaya 2005 ;
Sanpera-Calbett al. 2009). Preferential feeding, moreover, is a bdsisresource
partitioning among macroinvertebrates species whoduld either accelerate the
efficiency of the whole community (Case et Gilpi®74 ; Schoener 1974). To the
contrary, it has been suggested that microbialiégtlone did not lead to any increased
litter mixture decomposition (Schéadler et Brandl 20®wan et Palmer 2006 ; Schindler
et Gessner 2009). However, studies assessing tagveecontribution of microvs.
macro-decomposers in the field used the litter teahnique with fine and coarse mesh
bags to control the access of macro-invertebr&ésldcher 2005). Since the access of
micro-organisms is not experimentally controlled such studies, the observed
decomposition in coarse mesh bags is not only ¢ésaltr of macroinvertebrates activity
but involves complex interactions between macraitelates and fungi (Leced al.
2005). Fungi communities being rarely assessedt,¢batribution on litter mixture effect

on decomposition through their interaction with no@icvertebrates cannot be evaluated.

Kominoski et al. (2008) suggested that litter diversity could iefhge aquatic
hyphomycetes community activity and diversity. Fatance, the presence of recalcitrant
litter could provide higher structural complexity the leaf pack and allow a better
circulation of oxygen, nutrients and conidia betwekeaves of different species.
Leachates from different leaf species could alsmsate €.g., leaching of nutrients)
(Tukey 1970 ; Jensen 1974) or inhib&g(, leaching of polyphenols) (Nykvist 1963 ;
Suberkroppet al. 1976) fungal growth on other leaves. Finally, eliént litter species
may support different fungal communities associatgll different decomposition stages
(Gessneret al. 1993). Thus diverse leaf packs would produce aenttiverse pool of
conidia released from different litter species, antentially colonizing surrounding litter
belonging to different species. Through this medraneach litter type within a mixture
is more likely to be colonized by a higher diveysaf fungi than in single species litter

packs.
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Such alterations of both biomass and diversity usfgf associated with leaf litter are
expected to influence shredders feeding efficigeguffi et Suberkropp 1988 ; Graeha

al. 1994 ; Lecerkt al. 2005). Actually, fungal activity leads to an inased litter quality
favoring the activity of detritivorous macroinvestates, eating on both leaf tissues and
fungal mycelium i¢e., conditioning) (Béarlocher et Kendrick 1975 ; ArBudt Suberkropp
1988 ; Graceet al. 1993) and exhibit feeding preferences for differemgal species
(Arsuffi et Suberkropp 1985 ; Graghal. 1994). Thus fungal diversity, because it may
provide a complementary source of nutrient to maeertebrates and increases the
probability for a highly nutritive species to occig likely to increase the activity of leaf

eating macroinvertebrates (Lecerfal. 2005).

Here we aim at testing the hypothesis that littertume effects on decomposition could
be due to the fact that (1) litter mixture influesdungal activity and diversity at the local
scale (.e, leaf scale), (2) which influences the activityeokeaf-eating macroinvertebrate
species Gammarus fossarum (Koch)) on individual leaf species. We inoculateafl
litter from 4 contrasted species enclosed in firesimbags in a second order stream in
both single species and mixture treatments. Thencerapared fungal communities,
fungal biomass and the consumption efficiencydaynmarus on individual leaf species

inoculated in different contexts (monocultwese mixtures).

Material & Methods
Experimental design

The leaf litter inoculation was conducted in thenfikassé, an oligotrophic"2 order
stream of the French Pyrenees (01°05'24"E; 42°56\36F80 m a.s.l). Four litter species
exhibiting contrasted litter traits and naturalbuhd in the surrounding area were used:
Alnus glutinosa (L.) Gaertn. Betula pendula (Roth), Quercus petraea (Matt.) Liebl., and
Juglans nigra (L). We realized all four single species as well al four 3-species
treatments with 4 replicates for each combinatiospacies, which resulted in (4 + 4) x 4
= 32 samples. We placed litter in plastic chamlmenssisting in tubes, closed in both
extremities by a fine mesh (0.30 mm) thus preventihg access of leaf-eating

macroinvertebrates, and introduced them in thestria late autumn (16/11/2009). Each
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chamber contained a total of 6 g of lit{ee., 2 g per species for mixtures). Litter bags
were removed from the stream after 9 weeks of iladicwn, the leaves cleaned and
separated by species. For each chamber 3 batchtes 80 mm leaf disks were cute,
one set per species in mixtures, 3 sets of the sp@aes for single species litter bags),
resulting in 32 x 3 = 96 batches of leaf disks.

Fungal communities

Leaf disks were placed into glass Petri dishesatoimg 20 mL of filtered stream water
and kept at 10°C during 48h under constant agitatil@® rotations per minute). Then
water containing released conidia was fixed with @¥nalin (final concentration). To
characterize fungal communities, an aliquot of ¢heater samples was filtered on a 5um
filters, and colored with Trypan blue (0.1 % in @& lactic acid). Trapped conidia were
then counted and identified under the microscope 220 — 400 (see Barlocher (2005)).
We calculated the Shannon diversity index used aseasure of fungal community

structure.

Fungal activity was assessed by a measure of ergbstontent of 4 frozen disks taken
from the sporulation experiment above, using Highfdtmance Liquid Chromatography
(see Lecerf et al (2005) and Gessner and Schn@ii6)lfor more details). Disks were
freeze dried and weighed to the nearest 0.01 mgceMy biomass was calculated
assuming a conversion factor of 5.5 mg ergoste¥pppof mycelium (Gessner et Chauvet
1993). Fungal biomass was expressed as the ratwede mycelium and total leaf

biomass.

Feeding experiment

Three other leaf disks from each batch were put &n6x6x4cm containers filled with
20mL of filtered stream water. Each container atsmtained one individual of
Gammarus fossarum (3.56 mg + 0.07SE, n=96) starved for 24h before the beginning of
the experiment and conditioned 1 week before inldberatory. Containers were kept at
10°C during 90, 114, 140 and 165 hours after letxbduction (for birch, walnut, alder
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and oak respectively). Then leaf disks were cleafie®ze dried and weight to the
nearest 0.01 mg. Each sample was paired with aratofdr microbial induced
decomposition during the feeding experiment, cdimgian 3 additional disks put in the
same conditions but without detritivores, whichuteed in a total of 96 + 96 = 198
containersGammarus induced leaf mass loss was determined as thealiife between
measured final mass wh&ammarus was absents. present. Then animals were oven
dried (60°C, 48h) to the nearest 1/100mg, and @msumption rates (g'gday') as the

ratio between leaf consumtion a@dmmarus biomass were determined.

Statistical analyses

First of all, we performed a non metric multidimemal scaling (NMDS) on fungal
communities using the Bray-Curtis distance to tHate differences in fungal community
composition between treatments. The coordinatesaoh sample on the first two axes

(NMDS1 and NMDS2) were extracted and used as asdh later statistical analyses.

We tested the differences between treatments biprpgng an ANOVA to assess the
effect of both litter identity and inoculation cent (species richness and combination of
litter species of the litter pack) on differentger variables including the consumption
rate by Gammarus, the fungal biomass, the Shannon diversity indéx fungal
communities, and the coordinates of samples omtiseof the NMDS. ANCOVASs were
realized as a second step on the same depend@atilearncluding the litter identity as
factor, and the presence-absence of each litteiespwvithin the litter pack to check for
the influence of each species within the litterkpddsing type | sum of squares allowed
taking into account different factors sequentiaBgcause litter identity is assumed to be
the strongest factor driving these variables, iswggstematically included first in our
models.

Finally we performed a simple linear regressionneein consumption rate and fungal
biomass. For this analysis both consumption ratesfangal biomass were standardized
in each species to account for differences betwdtar types. Standardization was
performed by subtracting the average value for spelcies separately to each value, and
divided by the standard deviation to obtain a \deaf mean 0 and standard deviation of
1 in each litter species.
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Consumption rates (as well as standardized consomgites) in all analyses were log
transformed to meet normality and homoscedastasgumptions (checked graphically).

All statistics were performed using the R 2.6.Gwafe (The R core team 2007).

Results

Unsurprisingly, ANOVA results suggest that the sgrest driver of all variables was litter
species identity, with strong differences in conptian rates, fungal biomass and fungal

diversity from one species to another.

A. Alder effect B. Walnut effect
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Figure 2.1: Average consumption rate (upper part) and fungambiss
(lower part) of different litter species in the gpeace (grey bars) or the
absence (white bars) of alder (A) and walnut (Bthie same leaf pack GE).
Continuous and dashed lines correspond to the lbveean in the presence
and absence of alder or walnut, respectively. Statcate for which litter
species the effect of alder or walnut presence &asignificant effect.
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Table 2.1: ANOVA table for different models assessing theeefffof the identity of the considered species aath liversity and
composition of the litter pack they come from (ugrtp or presence-absence of each species withidittee pack (bottom part) on
consumption rates bammarus (A), fungal biomass (B), fungal diversity (C) anohemunity composition described by the coordinafes o
samples on the first and second axis of the NMD&r{® E respectively)

A. B. C. D. E.

Df SS P SS P SS P SS P SS P
Species 3 0.755 <0.001 | 121193 <0.001 | 6.602 <0.001 | 2.622 <0.001 | 4.522 <0.001
Litter diversity (Ld) 1 0.017 0.272 147 0.684 0.031 0.708 0.111 0.069 0.000 0.989
Composition 6 0.312 0.003 15775 0.016 3.607 0.024 0.512 0.027 0.176 0.029
Species x Composition 5 0.058 0.518 7941 0.185 70.64 0.706 0.055 0.883 0.088 0.18¢
Residuals 44 0.607 39072 9.630 1.406 0.514
Species 3 0.755 <0.001 | 121193 <0.001 6.602 <0.001 2.753 <0.001 4.522 <0.001
Alder 1 0.099 0.010 3631 0.049 1.581 0.011 0.067 0.166 0.035 0.083
Birch 1 0.022 0.211 54 0.806 0.019 0.77) 0.308 0.004 0.044 0.054
Oak 1 0.003 0.667 1231 0.244 1.254 0.022 0.008 0.621 0.025 0.141
Walnut 1 0.135 0.003 4869 0.024 0.000 0.994 0.029 0.362 0.006 0.459
Species x Alder 2 0.085 0.052 1748 0.382 0.053 8.88 0.004 0.948 0.018 0.448
Species x Birch 2 0.011 0.666 2216 0.297 0.014 9).36 0.081 0.311 | 0.077 0.040
Species x Oak 2 0.014 0.60d 908 0.603 0.136 0.739 .0670 0.378 0.030 0.273
Species x Walnut 2 0.018 0.519 9205 0.010 1.039 0.110 0.039 0.565 0.028 0.292
Residuals 45 0.607 39072 9.820 1.524 0.514
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As expected, oak exhibited the lowest processing (8.16 g.g.d* + 0.03 SE). More
surprisingly we observed higher consumption ratesvamut (0.57 g.g.d* + 0.05SE) and
birch (0.35 g.g-.d™* + 0.04SE) than on alder (0.25 g'gd™* +0.04 SE). Fungal biomass ranged
from 5.95 to 31.89% of litter biomass (mean 14.16%71SE) and Shannon diversity index
from 1.29 to 2.51 (mean 2.07 + 0.@&), both exhibiting strong differences between fitte

species.

Diversity per se did not have a significant influence on any vaegalgven though it was
nearly significant in the case of community composi (first axis of the NMDS)P>0.069;
table 2.1)

Particularly, figure 2.1 shows that walnut preseinca litter pack tends to increase the fungal
biomass and consumption rate associated with bivbiie it increased oak consumption rate
but not fungal biomass. Conversely, alder presatidedecrease fungal biomass in walnut
(which did not lead to any decreased consumptit®),ravhile the decreased consumption
rates in birch and walnut were not linked to aldeftengal biomass.

Finally, birch presence led to a decreased fungadrgity on other species, which did not
seem to lead to any altered consumption rate. Aloegrto the NMDS (stress = 0.16) this
change in diversity concurred with an altered comitigucomposition of fungi associated
with oak leaves in the presence of birch (Figu®.2Actually, samples from oak leaves were
distributed along the*1axis of the NMDS, which allowed a good discriminatbetween
fungal communities associated with oak and othiarIspecies. Moreover we observed along
this axis a shift in oak associated fungal comnmyunihen associated with birch. Actually
communities in the presence of birch showed lesdagity with communities associated with
birch leaves than when oak leaf were incubated otitler litter species.

This shift was consistent with the observed dee@&hannon diversity index, and again did
not lead to any altered processing rate. Converbely?? axis gave a good discrimination
between other species, but did not show any shifuhgal communities with litter packs

composition.
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Figure 2.2: Left - Average coordinates on the non metric disi@mal scaling on
fungal communities of different species in the pree (white dot) or the absence
(black dot) of birch in the same leaf pack. Barsdate the SE of the coordinates
on the two axes. Right — Average Shannon diveirsityifferent litter species in
the presence (grey bars) or the absence (whitg batsrch (+5E). Continuous
and dashed lines correspond to the overall medheirpresence and absence of
birch.

The simple regressions on standardized variablesvesth positive significant relationship
between fungal biomass amghmmarus fossarum consumption rate (R? = 0.09, = 0.02;
figure 2.3) whichever the considered species, sstggethat the increased fungal biomass in
leaf packs containing walnut could have contributedan increased consumption rate by

Gammar us fossarum.

Discussion

In accordance with the literature data, our ressutggest that mixing leaf litter can have both
negative and positive effects on leaf litter decosifion (Swan et Palmer 2004), fungal
diversity and activity (Kominosket al. 2008) and macroinvertebrates processing abilities
(Swan et Palmer 2006) while diverspggr se has not (Wardlet al. 1997 ; Schadler et Brandl
2005 ; Lecerfet al. 2007 ; Swaret al. 2009). Litter mixture effects on decomposition have
often been interpreted as resulting from the agtiof macroinvertebrates. For instance,
preferential feeding on labile litter (Swan et Pain2006), or indirect benefits provided by

refractory leaves (shelter against predators, bagding for Trichoptera) (Hattenschwilet
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al. 2005 ; Kominoskiet al. 2008 ; Sanpera-Calbet al. 2009) have been suggested to drive
increased decomposition of labile litter withiridit packs.
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Figure 2.3: Standardized fungal biomass between species w@asctdn of the log
transformed standardized consumption rate Ggmmarus fossarum. Line
represents the prediction of the linear model (R3¢0P=0.02).

Our experimental design allowed freeing from suckchanisms and focusing on the
influence of microbes and their interaction with armanvertebrates on the decomposition
rates of litter mixtures. We suggest that an dfi@naof fungal community and activity in
diverse leaf packs has the potential to constémedditional mechanism leading to altered
decomposition rates of diverse litter packs. Is #periment, litter mixing actually increased
fungal biomass associated with individual litteesies, which favored the activity of leaf-

eating macroinvertebrates in some combinationgtef kpecies.

In average, the presence of alder in a litter @atlkally decreased the consumption rates and
fungal biomass of other species, while walnut presénad positive effects on these variables
(Figure 2.1). Several mechanisms could explain thiypresence of a particular species could
alter the decomposition of others. For example,pitesence of walnut (which exhibited the
highest processing rates during our experiment)dchalve stimulated fungal growth and/or
decomposing activity on surrounding leaves throagklease of nutrients in stream water, or

by constituting a strong inoculum of conidia leadiegaccelerated colonization of nearby
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downstream leaves. Such alteration of fungal agthibmass as reflected by ergosterol
content may lead in a second step to altered copsmm rates by leaf eating

macroinvertebrates (Figure 2.3). However, altetatgél community structure and biomass
did not systematically lead to increased decomjaosit-or instance the inclusion of birch
leaves in a litter pack led to changes in commusitycture and composition of fungal
communities associated with other leaf speciescialhg oak), which did not lead to any

altered consumption rate Bammarus fossarum.

The absence of influence of fungal diversity on pescrates could result from a species
redundancy among fungal species. However, someestughowed that fungi could be
redundant as decomposers (Dahgl. 2005) but complementary as a resource for shredder
(Lecerf et al. 2005). A diverse fungal community could constit@ediverse source of
nutrients (Cargillet al. 1985), or provide a complementary set of enzynB#l¢cher et
Corkum 2003) thus increasing leaf palatability fie@croinvertebrates (Barlocher et Kendrick
1975 ; Gracat al. 1993). In this experiment, reduced diversity ok @aves coincided with
an increased proportion of dominant species on latd (e.g., Clavariopsis aguatica,
Tricladium chaetocladium, see Appendix), which was counter intuitive sivee expected
more similarity between oak and birch communitieshie presence of birch litter than in its
absence. Birch litter could have released nusierttich are limiting for these species, thus
favoring their growth, and leading secondarily toremluced diversity due to increased
competition with other fungal species. On the camtreduced diversity due to birch presence
could have favored their growth because of a deeckaompetition. Thus, a preferential
feeding ofGammarus fossarum on one of these species could explain why consompates

did not decrease with reduced fungal diversity emustitute a compensatory mechanism.

Moreover, the interaction between alder presence speties identity (which is nearly
significant at the 0.05 thresholB=0.052; table 2.1) means that the presence of didemot
affect the consumption rate of different litter égpin the same way, which is illustrated in
Figure 2.1. Moreover some patterns of leaf consionpiates did not coincide with fungal
community properties alterations. For instance, rapdesence decreased birch and oak leaf
consumption rate though none of the fungal commucharacteristics gg., diversity,
biomass) was altered. Conversely, alder presenchfieth fungal biomass in walnut but did
not alter its consumption rate. These patterns estgthat other mechanisms might be
involved in mixture effects on decomposition. Forample, leachates released during

decomposition could stimulate the activity of maou@rtebrates but have no effect on fungal
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communities, depending on their respective nueitieeds. Such nutrient transfers have been
described to be responsible for mixture effecteemestrial environments (Gartner et Cardon
2004 ; Schimel et Hattenschwiler 2007), but ha®ived little evidence in running water
ecosystems. It has been argued that such mechanisaid be less likely in streams since
leaf leachates are constantly washed out and dilutestream water (Sanpera-Calleetal.
2009 ; Gessneat al. 2010). We suggest that specifically designed expmits are needed to
assess the relevance of nutrient transfers in het@dvwstreams, and their effects on several
ecosystem processes including fungal activity, ddtees growth and overall decomposition

rates.

In conclusion, litter mixing can alter microbial mmunities associated with different leaf
species within a litter pack. However, how thesanges may alter the leaf processing
efficiency by shredders remains unclear and mayltr@s complex interactions (Swaat al.
2009) involving the effect of many counteractingcompensatory mechanisms (Lecerf et al,
in press). They may involve specific interactiontwaen species within and across trophic
levels €.g., competition between fungi species, preferentedding of fungal species by
shredders), and their interaction with the physeralironment €.9., exchanges of nutrients
with the water column) reflected by many differgrarameters between which it may be
difficult to identify causality relationships. Theonsequences of riparian species loss may
depend primarily on community composition and thentity of species involved in a system,
linked with regional species pool and environmentalditions. High context-dependence in
diversity experiments (Cardinaét al. 2000 ; McKieet al. 2008 ; Lecerkt al. in press) may
thus be partly explained by changes in the natuck the strength of interactions within

different species of fungi and shredders.

In natural ecosystems however, diverse macroinvete communities may respond
differently to altered fungal communities. Actuafiyngal diversity provides a basis for a
resource partitioning among different shredder igseexhibiting different fungal preferences.
Changes in riparian diversity or composition aegional scale, which are expected to alter
both fungal and macroinvertebrates communitiest(ing et Chauvet 2005 ; Rios et Bailey
2006) could have consequences on the effect of ume@st on decomposition. Altered
detritivore communities may respond differentlyntixed litter packs with less opportunity
for compensatory mechanisms, since the occurrehaepecies (or a set of species) allowing
such mechanisms may increase probabilistically withnumber of species in the regional

species pool (Naeem et Li 1997 ; Yachi et Lorea®9)9
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Appendix

Appendix 2.1: List of fungal species found in each litter ty@mbols represent the

average proportion of conidia belonging to the abered species in the samples (+++
>20%, ++ 10-20%, + 5-10% and - >5%).

Alder

Birch

Walnut

Oak

Alatospora acuminata
Alatospora flagellata
Anguillospora crassa
Anguillospora filiformis
Anguillospora furtiva
Anguillospora longissima
Articulospora tetracladia
Clavariopsis aquatica
Clavatospora longibrachiata
Crucella subtilis
Culicidospora aquatica
Flagellospora curvula
Geniculospora inflata
Goniopila monticola
Heliscus lugdunensis
Heliscella stellata
Lemmoniera aquatica
Lemmoniera terrestris
Senocladiella neglecta
Tetrachaetum elegans
Tetracladium marchalianum
Tricladium chaetocladium
Tricladium splendens
Tumularia aquatica

Tumularia tuberculata

++

++

++

+++

+++

++

++

++

+++

++
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CHAPITRE 3. FONCTIONNEMENT DE L ECOSYSTEME DANS UN RESEAU
TROPHIQUE REALISTE: INTERACTIONS ENTRE DIVERSITE
HORIZONTALE ET DIVERSITE VERTICALE

Résumé

Dans la nature, les extinctions d’especes soneptibtes, soit directement soit par le biais de
cascades trophiques, de concerner plusieurs niveapkiques. De telles altérations de la
structure trophique des communautés est suscemtidli€rer profondément et de maniére
non prévisible le fonctionnement des écosystemegakticulier, une altération concomitante
de la diversité verticald.€., nombre de niveaux trophiques) et horizontak, (diversité au
sein d’un niveau trophique) pourrait engendrer dedifications de la nature et 'intensité des
interactions entre les différents organismes dtesys (prédation, compétition, facilitation...)
et ainsi avoir des conséquences importantes suphesessus et le fonctionnement de
I'écosystéme.

by

Pourtant, peu d'études ont considéré les conségaed’extinctions a plusieurs niveaux
trophiques dans les cours d’eau de téte de bassite sprocessus de décomposition. En
particulier, une manipulation concomitante de l&edité des hyphomycetes aquatiques et des
macroinvertébrés décomposeurs n’a jamais été ééalis

Au cours de I'expérience de laboratoire suivanteisnavons manipulé a la fois la diversité
des champignons, des macroinvertébrés décompostuta présence — absence d'un
prédateur, la truite fario. Nous avons réalisé dsues combinaisons de 0, 1 et 5 especes
d’hyphomycetes aquatiques (parmi 6), de 0, 1 efp@@s de macroinvertébrés décomposeurs
(parmi 4) et croisé I'ensemble de ces combinaismes la présence du prédateur menant a un
total de 702 unités expérimentales. Ce plan d'éxpée nous a permit de tester les
hypothéses suivantes : 1) la diversité des macedi@brés et des hyphomycétes aquatiques
favorisent les taux de décomposition, 2) la préseatign prédateur, par le biais d'interactions
non-trophiques entraine une réduction de I'actidés macroinvertébrés décomposeurs et
donc du processus de décomposition, et 3) I'enserdbl ces relations dépendent de la
structure trophique du systeme.

Les taux de décomposition les plus élevés au abeii&expérience ont été observés au sein
des traitements présentant la plus grande comegléxt, diversité verticale et horizontale
maximales), suggérant gqu’ai sein d’'un réseau tagpghcomplet, la moindre diminution de la
diversité peut entrainer des altérations du fonogoment de I'écosysteme. De plus nous
avons observé des effets interactifs entre la siitéede la ressource (diversité fongique) et la
présence du prédateur sur les performances les gnautés de macroinvertébrés. En effet la
présence du prédateur a diminué les taux de conationmlorsque les communautés
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d’hyphomycetes et/ou de macroinvertébrés sont peursets, mais entraine une augmentation
de la décomposition lorsque la diversité a ces deusaux trophiques est plus élevée. Ces
résultats suggerent que les mécanismes responsdedegelations entre biodiversité et
fonctionnement des écosystémes dépendent de letusrudu réseau trophique dans son
ensemble. Nous interprétons ce phénomene par tlejdai les interactions inter et intra-
spécifiques, pouvant mener ou non a une complémignta une facilitation entre différentes
especes, peuvent étre modifiées qualitativemermu ejuantitativement par le contexte
trophique. Ainsi nous concluons que les conséqueeded’altération globale de la diversité
sur le fonctionnement des écosystemes a pu étre egisée au cours des expériences
antérieures (manipulation de la diversité horizlentau verticale) et recommandons la prise
en compte de la structure trophique dans les axpétations futures.
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ECOSYSTEM FUNCTIONING IN A REALISTIC FOOD WEB INTERACTIONS BETWEEN THE
HORIZONTAL AND VERTICAL COMPONENTS OF DIVERSITY

Jérémy Jabiol, Brendan G. McKie, Andreas Bruderpldee Bernadet, Mark O. Gessner, and

Eric Chauvet (manuscript soumis)

Abstract

While our understanding of the biodiversity-ecosysgtm functioning relationships is in
considerable progress, it became evident that we arlacking experiments simulating
simultaneous species loss at more than one tropHevel. This study is the first attempt
to evaluate the effect of concomitant biodiversityoss at three trophic levels on a major
ecosystem process in detritus-based headwater stres. We manipulated diversity of
fungi (0/1/5 sp.) and macro-invertebrates (0/1/3 sp as leaf decomposers, and
presence/absence of fish as predator in a fully-cesed laboratory experiment and
assessed consequences on leaf mass loss. Our resiibw that higher diversity of both
fungi and macro-invertebrates increased decomposdn rates, and such increases are
strongly affected by biotic interactions within the food web. We found that
macroinvertebrate diversity effect on leaf mass I@asdepends on biotic context, including
both fungal diversity and fish presence. Thus, wehswed that vertical diversity,
horizontal diversity and their interaction influenced process rates. It resulted in complex
patterns with horizontal diversity effects in both macroinvertebrates and fungi
depending on the trophic complexity, thus demonstiing the importance of within and
between trophic-level interactions in food webs.

Key — words: multi-trophic experiment, biodiversity, leaf decomposition, aquatic fungi,
shredders, predation
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Introduction

It has long been recognized that ecological inteyas can have consequences that extend
beyond the species involved to affect wider comrtyusand ecosystem properties (Hairsebn

al. 1960). Indeed, a central topic in modern ecolalgiesearch has been the trophic cascade
(Hairstonet al. 1960 ; Oksanemt al. 1981 ; Carpenteet al. 1985 ; Knightet al. 2005), as
illustrated when suppression of an intermediatesgorer by a top-predator has consequences
at lower trophic levels. Such effects encompassa@bsito community structureg,, species
diversity or composition) at lower trophic leved)d to ecosystem functioning, reflected in
changes to key ecosystem processss, (plant productivity, detritus decomposition). A
classic example is the suppression of zooplankiw®fish by top predators in lakes, allowing
increases in the biomass of herbivorous zooplankitmmately reducing productivity of
phytoplankton (Carpentegt al. 1985) . However, the ubiquity of such relationshagsoss a
broad range of habitats and communities remaingean¢Strong 1992 ; Paat al. 1999 ;
Chase 2000 ; Shuriet al. 2002), reflecting a more general uncertainty ardinedmportance

of species interactions for explaining both streedtitand functional ecosystem properties,
relative to other environmental factors (resoursagssors) (Kneitel et Chase 2008).

Research on trophic cascades provided the eagh@shples of how changes in biodiversity
(the loss of the top predator trophic level) caterabcosystem functioning (usually plant
productivity) (lves et al. 2005). More recently, a worldwide research effexplicitly
investigating biodiversity-ecosystem functioning-EB) relationships has been undertaken,
motivated by the unprecedented current rates ofiepdoss affecting ecosystems globally
(Cardinaleet al. 2006). Positive B-EF relationships have beentatted to mechanisms that
postulate linkages between biodiversity, speciesraations, and ecosystem processes. These
mechanisms include, but are not limited to (i) ffgative interactions, whereby the activities
of one species favour activities by other specleading to higher process rates, (ii)
complementary resource use, with the division sboeces among species leading to more
resource processing and (iii) the selection effediereby species with traits favouring
elevated process rates competitively dominate seveommunities (Loreau et Hector 2001 ;
Cardinaleet al. 2006). Negative B-EF relationships are attributedariation in the intensity
of species interactions, including antagonistierispecific interactions, and negative selection
effects, whereby species with traits favoring logeerprocess rates dominate diverse
communities (Jiangt al. 2008 ; McKieet al. 2009).
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Trophic cascade research aside, most B-EF researclate has focused on biodiversity
variation occurring within trophic levels.€., horizontal diversity (lvest al. 2005 ; Duffyet

al. 2007 ; Reisst al. 2009)), with the importance of diversity variatiamong trophic levels
(vertical diversity) neglected (lvest al. 2005 ; Srivastava et Bell 2009). Trophic cascades
demonstrate how changes in vertical diversity mighdify B-EF relationships within trophic
levels through top-down pathways (Duféy al. 2007 ; Srivastava et Bell 2009), whereby
predators alter competitive hierarchies among ey, with knock-on effects on patterns of
resource use and species interactions (Muttlat. 1999 ; Douglasst al. 2008 ; Nilssoret

al. 2008). Such effects can arise through selectigdaiion, which reduces the abundance of
particular species, or through trait-mediated ext@ons, whereby the presence of a predator
induces vulnerable prey species to alter their beh&o reduce predation risk (Muldet al.
1999 ; Byrnesat al. 2006 ; Nilssoret al. 2008). However, bottom-up effects on horizontal
biodiversity-functioning relationships are also gibte (Srivastavat al. 2009), and could
arise from the addition of novel resource types therease the scope for complementary
resource use (Arsuffi et Suberkropp 1984 ; Geigh 1993 ; Hattenschwileat al. 2005).

»
>

Vertical diversity

Horizontal diversity

Figure 3.1: Schematic representation of the interactions wittme food web
studied in this study. Two examples among the 23dlized possibilities are
displayed. Continuouss. dotted lines represent the fact that differeteractions
between different species may have different stren§: Predator, S1-S3:
Shredders species (among 4) and F1-F5: Fungalesp@onong 6).

We investigated biodiversity-ecosystem relationshipthin stream detrital food webs by
simultaneously manipulating, for the first timeetpresence-absence and species richness of

both fungal decomposers and invertebrate detregsjotogether with the presence/absence of
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a predatory fish. The full-diversity assemblagawdated a realistic food web structure, with
species richness decreasing with increasing trojawel (Petcheyet al. 2004): 6 fungal, 4
detritivore and one predator species (Figure 3Wg used a fully-crossed design to
investigate how variation in diversity in both hmontal and vertical dimensions altered rates
of leaf decomposition, a key ecosystem process lwigccentral to nutrient and energy
pathways in forested stream ecosystems (Wakh@t. 1997). Vertical trophic interactions
have great potential to alter B-EF relationshipseoled in previous studies of stream
diversity, studied separately at fungal and detavtevels (Jonsson et Malmqvist 2003 ;
Duarteet al. 2006 ; McKieet al. 2008 ; McKieet al. 2009). For example, while microbial
decomposers only consume the level immediatelyvb¢leaf litter), detritivores effectively
consume at two trophic levels: feeding on botkeiditind the associated microbes (Gessner
al. 2010). Accordingly, top-down suppression of detore feeding activity by predators,
whether due to consumption or behaviourally mediatgppression of the feeding activity of
the most efficient detritivore consumer, has po&nb increase microbially-mediated leaf
decomposition, by freeing the dominant microbiatataposers from detritivore grazing
pressure. We tested the hypothesis that horiz&aF relationships accumulate vertically,
so that the highest process rates are observed ahersity is maximized across all trophic
levels, unless top-down and bottom-up influencesorizontal B-EF relationships counter

one another.

Results

Average leaf mass loss (Fig. 3.2) ranged from 0.749%3.6% (mean 29.89% = 0.68 SE).
Species composition of shredders and fungi expliaantarge part of the observed variability
(Table 3.1). Among all presence-absence contrastsspecies diversity terms, only fungal
(P=0.007) and predator presen&=0.004) were found significant, with higher leafsadoss
observed when these groups were present (Fig. 3H®wever, several significant second-
order interactions between predator presence atidgresence and diversity of fungi were
observed, as were third order interactions betw@efungal diversity and the presence of
predators and shredder®=0.009), and (ii) shredder diversity and predatad dungal
presenceR=0.002; Table 3.2).
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Table 3.1: ANOVA table on square root leaf mass loss testimg effect of

community composition and diversity in each trophevel. Each diversity
(treatment) term is tested against the precedingposition (error) term, error
terms being tested against the overall degreeseetibm. E/F column indicates if
the factor is included as a Factor (F) or Errortégin.

E/F df SS F P
Fungal presence (Fp) F 1 466.62  11.37 0.007
Fungal diversity (Fd) F 1 129.83 3.16 0.106
Fungal composition (Fc) E 10 410.49 43.18 <0.001

Shredder presence (Sp) F 1 184.95 3.79 0.099
Shredder diversity (Sd) F 1 6.04 0.12 0.737
Shredder composition (Sc) E 6 292.58 51.29 <0.001
Fp x Sp F 1 231 1.55 0.216
Fp x Sd F 1 0.02 0.01 0.909
Fd x Sp F 1 5.75 3.87 0.052
Fd x Sd F 1 3.59 2.42 0.124
Fc x Sc E 92 136.78 1.56 0.002
Predator presence (P) F 1 7.46 8.50 0.004
Fpx P F 1 3.87 441 0.038
Fd x P F 1 4.39 5.01 0.027
SpxP F 1 0.63 0.72 0.399
SdxP F 1 0.00 0.01 0.946
FpxSpxP F 1 0.56 0.63 0.428
Fp x Sd x P F 1 9.03 10.30 0.002
Fdx Sp x P F 1 6.25 7.12 0.009
Fd x Sd x P F 1 1.59 1.81 0.181
FcxScxP E 108 94.74 0.92 0.690

Residuals E 468 444.94
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Figure 3.2: Average leaf mass loss (as a percentage of jnamla function of

shredder and fungal species richness with no f(wigite dots), 1 fungal species
(grey dots) and 5 fungal species (black dots) aitid fish presence (B) or not (A).
Mean + SE

Table 3.2: ANOVA table on log (LPE+1) testing the effect of ncmunity
composition and diversity in each trophic levelckadiversity (treatment) term is
tested against the preceding composition (errampteerror terms being tested
against the overall degrees of freedom. E/F coluntlicates if the factor is
included as a Factor (F) or Error (E) term.

E/F  df SS F P
Fungal diversity (Fd) F 1 1249 12.49 0.101
Fungal composition (Fc) E 10 38.16  24.28 <0.001
Shredder diversity (Sd) F 1 0.47 0.47 0.453
Shredder composition (Sc) E 6 4.40 4.67 <0.001
Fd x Sd F 1 0.47 0.47 0.174
Fc x Sc E 76 18.93 1.58 0.003
Predator presence (P) F 1 0.17 1.10 0.296
Fd x P F 1 4.58 4,58  <0.001
SdxP F 1 0.46 0.46 0.142
FdxSdx P F 1 0.10 0.10 0.489

FcxScx P E 92 19.20 1.33 0.035




All these interactions reflected increasing procggsates as the number of trophic levels (the
presence-absence terms) and/or within trophic leletrsity (the species richness terms)
increased, with the highest processing rates obdemen all trophic levels were present at

the highest possible diversities (Fig. 3.2).

Average shredders leaf processing efficiency (LFg;3.3) varied between 0 and 5.54 (mean
1.70 = 0.05 SE). Again, species composition of dthees and fungi explained a large part of
the observed variability (Table 3.2). By contrasthvthe analysis on overall leaf mass loss,
we did not find fungal diversity nor fish preserssgnificant £=0.10 andP=0.3, respectively;
Table 3.3) on shredders LPE. However, the intavacitnvolving both fungal diversity and
predator presence remained highly signific&®(.001; Table 3.2). Actually we observed a
negative effect of fish presence in fungal monagek, while it became positive in fungal
mixtures treatments (Fig 3.3).
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Figure 3.3: Average LPE as a function of shredder and funpgaties richness

with 1 fungal species (grey dots) and 5 fungal sse(black dots) and with fish
presence (B) or not (A). Mean * SE.
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Discussion

Ecosystem process rates in our realistic streanitaldbod web were greatest when all three
trophic levels were present at the highest levélspecies richness. This was not primarily
driven by strong diversity effects occurring witlany given trophic level, but rather reflected
complex interactions between the presence and esgpe@hness of the different trophic
groups. In patrticular, detritivore performance viafuenced by both bottom-up and top-
down processes, as reflected in the positive infltee of both higher microbial species
richness and the presence of fish on detritivor&.IRese results demonstrate that even
relatively modest B-EF relationships occurring withsingle trophic levels can transmit
through ecological networks and interact with change food-web structure to influence

ecosystem functioning.

The addition of fungal decomposers and detritiverdacomposers was associated with the
strongest increases in ecosystem process ratétired the key roles these groups play in
decomposition (Gessneat al. 1999). However, additional increases in decontjoosi
associated with increasing species richness witiise guilds did not become statistically
significant until the presence of fish predatorsoabccurred. Previous stream diversity
manipulations conducted separately at the micrabdl detritivore levels have often revealed
positive detritivore diversity effects on leaf deqmosition (Jonsson et Malmqvist 2003 ;
McKie et al. 2008), but highly inconsistent microbial divers#ffects (Danget al. 2005 ;
Lecerfet al. 2005 ; Duartest al. 2006 ; Sanpera-Calbet al. 2009). However, few of the
microbial studies were done in the presence ofitdketres, whereas all detritivore studies
were done in the presence of microbes (Gesgtredr 2010). Results from our study indicate

any loss of trophic complexity has potential toueelthe occurrence of B-EF relationships.

In stream detrital food webs, detritivorous inveraes are the consumers that link
decomposing fungi and their litter resource with tish predators (Gessnetral. 2010), and

in our study their performance was affected bothdmetup, by microbial presence and
diversity, and top-down, by the simulated preseoicéish. Leaf processing was generally
higher across all shredder treatments when funge &so present, reflecting the enzymatic
degradation of leaf structural compounds by micspbehich greatly increases leaf
palatability for detritivores (Gessner al. 1999). Additionally, leaf decomposition for both
1- and 3-species detritivore treatments was greategn microbial diversity is higher.
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Relationships between microbial diversity and lelcomposition rates can arise from
enzymatic complementarity between fungal speciebdroppet al. 1983 ; Duartest al.
2006), which could in turn favour higher detritieoprocessing rates if a greater fraction of
leaf structural elements become suitably conditiomed a greater range of nutrients released
for detritivore consumption, driving up leaf proseg rates. Detritivores also exhibit species-
specific preferences for fungal species (Arsuffbeberkropp 1984 ; Graghal. 1994), and

in our study LPE contrasted among the detritivgsecges feeding on the various fungal
monocultures. Accordingly, a greater scope for cemgntary resource use associated with
the increased likelihood of at least some detniBvepecies finding patches of their preferred
fungal species might be an additional mechanisnha@xpg the positive relationship between
greater microbial diversity and higher decomposit{Barlocher et Kendrick 1973 ; Arsuffi et
Suberkropp 1989 ; Graghal. 1994).

The responses of the detritivores were further fremtiby the occurrence of fish. Specifically,
only at the highest microbial diversity level amdthe presence of fish was a relationship
between detritivore diversity and leaf decompositapparent. This result reflects responses
of the detritivore monocultures. At the 5-speciegel of microbial richness, two of the four
detritivore species responded positively to fiskesence, whereas under the remaining
microbial treatments both positive and negativpoases were observed that likely countered
one another. Accordingly, the most diverse detiigé assemblages at the highest level of
microbial richness were most likely to include gpsaesponding positively to the simulated
presence of fish, helping explain the peak in Bafomposition in the most complex food

web.

Positive responses to simulated fish presence aefilect the presence of nutrients in fish
waste products which subsidize decomposition thHrosgmulation of microbial activity

(Suberkropp et Chauvet 1995), or changes in thewbetr of detrivore species that alter
dynamics within the detritivore assemblages (Konethal. 2001), or detritivore-microbe

interactions. The species-specific responses ofdetnitivore species suggest behaviourally
mediated effects. Leaf processing activity wasuced for both stonefly species in the
presence of fish when microbial diversity was landicating these species reduced their
activity when they detected the fish chemical cteeseduce their vulnerability to predation
(Kohler et McPeek 1989 ; Chivers et Smith 1998). Ewesv, at the higher microbial diversity
level there was no decrease in? LPE for these epéatithe presence of fish, indicating that

individuals could continue feeding in their immedidocalities even if overall activity was
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reduced, possibly reflecting positive microbial dsiyy effects on small-scale resource
heterogeneity. In contrast, LPE for the specig$ wie highest per-capita processing rates,
Sericostoma personatum, was consistently elevated in the presence of fistis caddisfly
possesses a heavy mineral case which renderssitvidserable to fish predation than the
stoneflies, and it does not respond to fish chehaigas (Kohler et McPeek 1989 ; Pestaha
al. 2009). This would allows personatum to take advantage of any fertilizing effect offis
waste products on microbial activity, or reductionsompetition with the other detritivore

species that do reduce feeding in the presendshgfdnd increase its own feeding rate.

Connectivity within our detrital food-web was likeio be high, reflecting the vulnerability of
three of the detritivores to fish predation, thghtirelationship between microbes and their
litter resource, and the dependency of detritivoms the microbes for enzymatic
decomposition of leaf structural compounds. Ouultssllustrate how changes in diversity
that alter strong consumer-resource linkages, (between microbes and the litter resource, or
fish and their detritivore prey) might ramify witha food web, with the potential to thereby
increase the importance of diversity for ecosystenctioning (Downing et Leibold 2002 ;
Gamfeldt et al. 2005 ; Reisset al. 2009). Conversely, strong biodiversity-ecosystem
functioning effects apparent within one trophic lerey not ramify to other levels where
species are weakly linked with their resource, exdf diffusely at multiple trophic levels
(Finke et Denno 2005 ; Ives al. 2005 ; Reis®t al. 2009). This understanding should allow
modeling of the species loss scenarios that withigiven food web configuration and
ecosystem type are most likely to be associated ehibtnged ecosystem functioning.

Ecosystems worldwide are currently suffering unpdanted rates of biodiversity loss, with
top predators often most vulnerable to extinctidaryiset al. 2000 ; Duffy 2003). It has long
been understood that such extinctions can affedtipiau ecosystem properties, including
ecosystem functioning, through trophic cascades. f@sults suggest that top predator
extinctions are further likely to interact with bligersity declines within lower trophic levels
to alter ecosystem functioning. Indeed, a lossotii bhe top predator and declines in diversity
at either microbial or detritivore levels would idly reduce leaf decomposition rates in our
detritus-based food webs. In nature, predatorsatt@n biological interactions within food
webs not only through the trait-mediated mechanistadied here, but also through direct
consumption (Ruetz ll&t al. 2002 ; Werner et Peacor 2003), and exert a stcongrol on
basal processes, especially when primary consufaeesa variety of predators (Wooster et
Sih 1995 ; Schmitzt al. 2004 ; Zhanget al. 2004). Accordingly, the range of possible
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interactions between vertical and horizontal diwgrss likely to be even greater than
observed in our study, although in a recent amalyBorrettet al. 2010) found that the

strongest cascading effects in food-web networksli&ely to be driven by trait-mediated
mechanisms, rather than direct consumption. Olyerai results indicate that previous B-EF
research conducted within single trophic levels hhidiave underestimated potential

importance of the current biodiversity crisis faosystem functioning.

Methods

The experiment was using laboratory microcosmshat Moulis Experimental Ecological
Station (French Pyrenees) inside rooms thermatijylegded at 10°C. The microcosms were
flat plastic containers (11 x 8 x 4 cm) filled will®0 mL of constantly aerated stream water
and 3 pebbles (1.4 ém 0.3 SE). Among individual microcosms, we manéed! the species
composition and richness of both invertebrate tietries (all possible combinations of 4
species up to the 3-species richness level) angafutlecomposers (all combinations of 5
species up to the 4-species richness level). Allon@md multispecies combinations were
fully crossed with fish presence-absence in threplicates by using of total of 702
microcosms (Fig. 3.1). Half of the water was repthdaily with water from a nearby stream

(Rémillasseé).

Both fungi and detritivores used in the experimesmtre sampled from local populations.
Monosporic strains of six aquatic hyphomycete gmedrticulospora tetracladia Ingold,
Clavariopsis aquatica de Wild.,Flagellospora curvula Ingold, Heliscus lugdunensis Saccardo

et Thérry, Tetrachaetum elegans Ingold, andTetracladium marchalianum de Wild.) were
isolated from foam in stream riffles. Colonizatiohl0 mm sterilized oakQJuercus robur L.)
leaf disks by fungi ran during 35 days. For eaaigal treatment, inoculation was performed
at 15°C in 800 mL of constantly aerated and refpt@newed media (per liter 0.01 g KNO

0.55 mg KHPQ,, 0.1 g CaClJ, 0.01 g MgSQ@- 7H,O, pH adjusted to 7), where an inoculum
of 90,000 conidia per assemblage or monocultureaddsd i(e., 18,000 conidia per species
for 5 species communities). Then, batches of s& thscs were taken from each fungal

treatment and added to corresponding individuatosmsms.
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Shredders $ericostoma personatum Kirby and SpencelNemoura flexuosa-marginata group
Zwick, Protonemura meyeri Pictet andSammarus fossarum Koch) were collected from three
surrounding streams, kept in aquaria at 10°C addai¢h natural litter decomposing in the
Remillassé. Six animals were added in microcosnigested to 1-sp and 3-sp shredders

treatments. During the experiment, dead and emengedduals were replaced dalily.

Water originating from 40 L aquaria containing #hrerown trouts Salmo trutta fario L.)

(one 2-yr-old and two yearlings) was added to friglatment microcosms at the beginning of
the experiment to simulate fish proximity. For glarater replacement during the experiment,
we used that solution diluted five times in streamter. To keep kairomone concentration
constant, water from fish aquaria was renewed eagh Microcosms without fish presence

were filled directly with stream water stored im#ar aquaria.

The experiment was stopped when leaf mass lossoaqped 100% in the fastest
decomposition treatmeni.€, after 130 h). Leaf disks were freeze-dried (8.hbar, 24 h)
and shredders were dried (60°C, 48 h). All weregived with 0.01 mg precision.

We determined the leaf mass loss as the differbatigeen the average initial mass of a batch
of 6 leaf disks (29.70 mg +0.42 SE) and final masshe end of the experiment. We
performed an ANOVA of this variable with the presewnf predator (P) and shredders and
fungal diversity (Sd and Fd, respectively; 3 levedsh) as factors. We defined contrasts for
these two last factors to allow the assessmenthefpresencess. absence (comparison
between 0 and 1 species treatments) in both fumgjishredders (Fp and Sp) as well as the
diversity (comparison between 1 and 3/5 specie®cesf (Fsp and Ssp). Fungal and
invertebrate species composition were nested aw éerms with fungal and detritivore
richness respectively, so that richness effectewested relative to variation among species
combinations, and not among microcosms (Schehidl. 2002). We used Type | sum of
squares, which are based on the improvement igafited by adding terms in a particular
sequence. Since we expected complex patterns,cheded third order interactions between
these factors. Leaf mass loss was square rootftramsd to satisfy assumptions of normality

and homoscedasticity of variances for ANOVA.

We calculated leaf processing efficiency (LPE) etriivores relative to their metabolic
capacity (MC) (McKieet al. 2008). Initial leaf disks biomass was estimatedhasaveraged
observed final mass in controlse(, without macroinvertebrates treatments) in eacigél

combination, to account for macroinvertebrates-gedimass loss only. Macroinvertebrates
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body mass per species, used to calculate per ddfitavas corrected for mortality during the
experiment. Assuming that dead individuals lackad24h of experiment and were replaced
by average sized individuals, we estimated thect¥ie average body mass of each species in

each microcosm as follows:
Emasg, = Fmasg - diyy - Amass/ t

with Emasg, being the estimated effective biomass, Frgadee observed final biomassyd
the total number of dead individuals of a givencsg®i in a given microcosm M during the
experiment, Amasshe average observed body mass for species it #reduration of the

experiment in days.

Following McKie et al. (McKie et al. 2008) we used the Kleiber’s relationship and agsiim
an exponential relationship between metabolismbantty size (see Browet al. (Brownet al.

2004)) to calculate per capita MC for each specieach microcosm:

per capita MGy = (per capita magg) °"°

where per capita M and masg are the per capita metabolic capacity and massgrof

species i in a given microcosm M, respectively.

Then we summed per capita MS across all speciesadh microcosm to determine total
shredder MC, and determined LPE as the ratio betwescroinvertebrates-induced leaf mass
loss and total shredder MC (expressed in % leabruss- shredders MC). We performed
an ANOVA on log transformed LPE using the same rhattecture i.e., with composition
terms in an error model) as on leaf mass lossekeluding control treatments (no fungi and

no macroinvertebrates) and thus presence terms.

All statistical analyses were performed using theoRware (version 2.6.0) (The R core team

2007) and results were considered as significaetw0.05.
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CHAPITRE 4. REPARTITION DE LA DIVERSITE DES HYPHOMYCETES
AQUATIQUES LE LONG DUN GRADIENT DE LATITUDE

Résumé

La diversité des hyphomycetes aquatiques a unctéleans le fonctionnement des cours
d’eau de téte de bassin hétérotrophes (voir Clespiret 3). En effet, outre le fait qu’ils

agissent en décomposeurs en tant que tels et lmoenti de maniére significative aux

pertes de masse de litieres, leur diversité pewdriger I'activité de dégradation par les
macroinvertébrés détritivores. Ainsi, une perte biediversité des hyphomycetes

aguatiques pourrait avoir des conséquences impestanr les flux de matiére et d’énergie
dans les cours d’eau de téte de bassin. Elle gpéagalement induire sur le long terme des
modifications dans la structure des communautémaleroinvertébrés en favorisant des
especes particulieres et en modifiant qualitativenet quantitativement les interactions
compétitives entre espéeces. Toutefois, envisagercdémséquences fonctionnelles d’'une
diminution de la diversité des champignons aquasquecessite une bonne connaissance
priori des patrons de diversité a I'échelle globale, stfdeteurs qui I'influencennt situ.

Depuis les prémices des études portant sur laldisbn des hyphomycetes aquatiques, de
nombreuses études ont décrit I'effet de multiplestdurs sur la diversité et la répartition
des espéeces (pH, saisonnalité, altitude, végétatieraine, présence de macroinvertébrés
décomposeurs...). Toutefois la grande majoritéedeétudes ont été menées en cours d’eau
tempéré, et peu d’études se sont intéresséegpddition a une échelle plus globale de la
diversité des champignons aquatiques. Dans ceftie @hous comparons les communautés
d’hyphomycetes aquatiques associées a difféererspgces de litieres natives dans
plusieurs cours d’eau répartis sur un gradienattitie. Par I'exclusion expérimentale des
macroinvertébrés détritivores, nous évaluons Lliefice de la qualité des litieres, du
climat, et de lactivit¢ des macroinvertébrés sar dtructuration des communautés
d’hyphomycetes aquatiques.

Nos résultats suggerent que la diversité des hygbetes aquatiques associés aux litieres
varient le long du gradient de latitude, et atteumt maximum au niveau des zones
tempérées et méditerranéennes. Ces résultats oulaemperspectives intéressantes quant
aux relations entre biodiversité et fonctionnenuss écosystémes au sein de ces différents
biomes. En effet s’ils ne présentent pas la ménversité fongique initiale on peut
s’attendre a ce que des processus tels que la gésdian des litieres soient altérés, et
répondent de maniére différente a des modificatidmda diversité au sein du réseau
trophique.
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LATITUDINAL PATTERN OF AQUATIC HYPHOMYCETES DIVERSITY ASSOCIATE WITH

DECOMPOSING LEAF LITTER

Jérémy Jabiol, Andreas Bruder, Brendan G. McKierkM@. Gessner, Bjorn Malmgvist,
Marikka Makonen, Veronique Vos, Edwin Peeters & cEf€hauvet (manuscript in

preparation, list and order of authors are tentgative

Abstract

Although of primary importance in stream ecosystemgunctioning, little is known about
the global distribution of freshwater fungi (such & aquatic hyphomycetes). Species
diversity has been recognized to peak at low latitles for many types of organisms.
However, studies focused essentially on plants or iamals from terrestrial environments
and the few studies conducted in freshwaters showetkéss obvious patterns and
contradictory results.

The lack of intensive fungal community descriptionat both high and low latitudes, as
well as the methodological discrepancies betweerudies, do not allow describing any
robust relationship between aquatic fungal diversig and latitude. This study is a first

report on the latitudinal of aquatic hyphomycetes asociated with a comparable set of
various leaf litter species and in different trophc context (exclusion of leaf-eating
macroinvertebrates). Within each region, no influeme of macroinvertebrates

consumption but of substrate quality was observedWhichever the substrate quality,

aquatic hyphomycete diversity reached a maximum ainid-latitude with 23 species in

Mediterranean stream and 13in both tropical and sularctic region while temperate and

boreal streams exhibited intermediate levels of dersity, with 19 and 16 species
respectively. We suggest that temperature and ripaan plant phenology, both exhibiting

variations with latitude and being more constrainirg under the tropic and the arctic,

could explain such pattern.

Key-words: aquatic hyphomycetes, species richnesktitudinal gradient, sporulation,
litter quality, macroinvertebrates exclusion.
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Introduction

Aquatic hyphomycetes are of primary importance iesadwater streams ecosystem
functioning. They are, together with detritivorauscroinvertebrates, the main drivers of leaf
litter decomposition which is the basal processuoh ecosystems, supporting a diverse food
web (Wallaceet al. 1997) and providing essential goods and servizdsitanity (Lecerf et
Richardson 2009). They strongly contribute to ld@fomposition — their biomass potentially
accounting for up to 10-20% of total decomposirgf leiomass (Gessner 1997 ; Methvin et
Suberkropp 2003) - and facilitate the activity efffeating macroinvertebrates through
enzymatic ‘conditioning’ of leaf tissues (BarlochetrKendrick 1975 ; Arsuffi et Suberkropp
1988). Because of such ecological relevance ottbeganisms, many studies focused during
past years on which factors drive aquatic hyphor@gcactivity, diversity and community
structure. For example, the species composition/oandiversity of leaf litter inputs,
depending on the riparian canopy (Benfield 19970zdPet al. 1997), may influence the
relative abundance of species and their diversithelocal scale (Barlocher et Graga 2002 ;
Laitung et Chauvet 2005 ; Lecesff al. 2005). Several abiotic factors such as water tyuali
(Pascoalet al. 2005 ; Baudouiret al. 2008), altitude or seasonality (Suberkropp 1984 ;
Chauvet 1991 ; Gessnetral. 1993 ; Fabre 1998) are known to affect aquatichbypycetes
community structure and composition. The quality alversity of the substrate has been
shown to influence local communities as well (Ndt@vaet al. 2003 ; Kominoskiet al.
2008), which exhibit successional patterns (Gesanalr 1993) while the leaf changes in its
physico-chemical properties during decompositionocpss. Finally, leaf-eating
macroinvertebrates, which eat on both fungal myoeland leaf tissue act in the same time as
consumers and competitors of fungi since they @eseréhe availability of leaf litter to be
colonized by fungi (Barlocher 1980). Because thelyilat feeding preferences for different
species of fungi, their activity may influence fahggommunity structure, composition and
biomass. Thus, different macroinvertebrates comtiasncontaining various species which
exhibit different fungal preferences, selectivitirquffi et Suberkropp 1989) or feeding
strategiesd.g eating preferentially on fungal mycelia or leafsties) (Graca et al. 1993) may
impact fungal communities in different ways.

Very few studies have focused on microbial divgrpdtterns at larger scales (Arnolds 2007).
Focusing specifically on freshwater fungi, Sheatrl (2007) suggested that their species
richness could exhibit maxima in temperate areasctuldn’t precluded that this pattern was

due to a geographical bias in the collection effather than to a relevant biological pattern.
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Such a mid-latitude peaking pattern would contshsirply with observations made on many
other taxonomic groups and ecosystems (Pianka 198kebrand 2004), showing peaks at
low latitudes and decreases at high latitudes fah idorthern and Southern hemispheres
(Rosenzweig 1995 ; Gaston 2000). However the mestmanunderlying this pattern are still
not well understood and have lead to many non-exeublypotheses (Rohde 1992 ;
Rosenzweig 1995 ; Colwell et Lees 2000 ; Aletral. 2002). It seems that different biomes,
realms or organisms are susceptible to exhibitedkfit patterns and some have been
neglected by researchers compared to others.

Especially, freshwaters diversity patterns havenhysmorly studied compared with terrestrial
and even marine environments, and show contragicesults (Vinson et Hawkins 1998 ;
Boulton 2008). Actually, Hillebrand (2004) in a raetnalysis find a weaker increase of
freshwater diversity with decreasing latitude coregawith terrestrial and marine systems.
Studies comparing stream invertebrate assemblage® heported higher (Stout et
Vandermeer 1975 ; Jacobseral. 1997 ; Coffman et de la Rosa 1998) and othersrHmwre
similar (Hubendick 1962 ; Flowers 1991 ; McCreaéteal. 2005) benthic invertebrate
richness in tropical as compared to temperatersgd&inson et Hawkins 2003).

Raja et al (2009), focusing specifically on latinal distribution patterns of freshwater fungi
(ascomycetes) pointed out a “lack of comprehensdiegctly comparable studies from
different geographical locations”. They conclude am increased diversity with increasing
latitude in Florida, but interpreted this pattes a peninsula effect (see Simpson (1964)).
Following Ho et al (2001) we suggest that spedificalesigned studies are needed to
encompass a broader geographical range and la@iugiiadient. Actually, if several studies
described aquatic hyphomycetes communities at \varitatitudes, including tropical
(e.g.Padgett 1976 ; Raviraghal. 1998 ; Schoenlein-Crusius et Grandi 2003) and rstiba
(Muller-Haeckel 1977 ; Engbloret al. 1986) areas, the collection effeort is still mingher

in temperate areas, and discrepancies in the mdtgdof hyphomycetes collection do not
allow drawing any conclusion about latitudinal @#ion of aquatic hyphomycetes diversity.

In this study we described aquatic hyphomycetesneonities associated with litter-packs
from 5 different low-order streams located alongtdaudinal gradient ranging from the arctic
to the tropic. Because fungal community structuee@otentially altered by substrate quality
and leaf-eating macroinvertebrates activity at\geigitime, we used in each site 4 different
native litter types which shared some charactesselevant to decomposition, and used litter
bags of different mesh sizes to manipulate macestebrates community structure. We

expected that aquatic hyphomycetes diversity reaehenaximum under mid-latitudes, (2)
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that both litter quality and macroinvertebrates\atgt alter fungal communities, and finally
(3) that the diversity pattern is consistent acritese different contexts (litter quality and

macroinvertebrates presence/absence).

Material and methods

Study sites and litter

We studied aquatic hyphomycetes communities adeodciaith native litter from 5 different
streams located along a latitudinal gradient in fi@mes: subarctic (Kopperasen, Sweden:
68°26'N, 18°28’'E), boreal (Krycklan, Sweden: 64°M6'19°50'E), temperate (Mosbeek,
Netherlands: 52°26’'N, 5°32’E), Mediterranean (Mallas, France: 42°28'N,2°48’E), and
tropical (Unnamed, French Guyana: 5°04'N, 53°00"W)j.were low (&' — 3% order streams
with circum-neutral pH (6.8-7.9).

For each region, 4 native litter species represeetaf the following types of functional traits
were selected: ‘Evergreen’, ‘Nitrogen fixer, ‘Fagtcomposing’ and ‘Slow-decomposing’
(Table 4.1), allowing a comparison of native spgaihich exhibit a similar set of traits.
Moreover we used a standard litt@r]anthus altissima (Mill., Swingle) which is an exotic
species in each region to compare fungal commaunit@m an identical species across the

gradient.

Technique

Air-dried leaves were introduced in litter bagshwihree different mesh sizes in order to
exclude macroinvertebrates according to their beidg, and thus experimentally alter the
macroinvertebrates’ community to assess their infteeon fungal communities (Barlocher
2005). Coarse mesh bags (5 mm) allowed the acckesheowhole macroinvertebrates

community, while fine mesh bags (0.25 mm) excludéddmacroinvertebrates. Finally, we

manipulated macroinvertebrates community struaigieg an intermediate mesh size (1 mm)
which allows the access of small macroinvertebrbtgsexcludes larger ones, resulting in an

alteration of both macroinvertebrates diversity aashmunity composition.
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Table 4.1:Stream locations and litter species from each fanat groups and sites

Slow

Site Location Evergreen ) Fast deciduous N-fixer
deciduous
Subartic Abisko, Vacciniumvitis- Populus Sorbus Alnusincana
Sweden idaea (L.) tremula (L.) aucuparia (L.) (L.) Moench
Rhododendron Betula .
Boreal gnggw Tomentosum Pubescens PrunEJLs )pad us ?Il_n)u:/:gec?]?;
(Harmaja) (Ehrh) ’ '
Temperate Springendaal, Ilex aquifolium Fqgus Salix cinerea Alnus glutinosa
Netherlands (L) sylvatica (L.) (L) (L.) Gaertn.
Maureillas Pistacia Fraxinus Alnus glutinosa
Mediterranean France ’ Quercusilex (L.) Terebinthus Angugtifolia (L) ?Baertn
(L) (Vahl) ) '
Vochysia Diplotropis
Tropical Petit-Saut, Eperua falcata Densiflora Qualea rosea Purpurea (Rich.)
French Guyana (Aubl.) Spruce ex (Aubl.)
Warm Amshoff

The experiment was fully replicated 5 times intéfedtent and spatially distinct blocks on
each stream, corresponding to distant (at leasmp@eaches of the same stream. The 5
species treatments, fully crossed with 3 differmesh size and 5 times replicated resulted in
75 samples per region.

Each litter bag initially contained 5g of litterh& experiment in each region ran until the
fastest decomposing species in coarse mesh bagfseteapproximately 30% of remaining
mass. This 30% threshold allowed guaranteeing ¢haugh material was left in the fast
decomposing species, and all the more in slowarrdposing species.

At the end of the experiment, 10 leaf disks of tah?diameter from 10 different leaves were
removed from each species. The disks were placgtbss Petri dishes filled with 20ml of
stream water in an incubator at the average tereraf the stream water during the
experiment. We used a common 240 degree-hoursialui@tincubation to take into account
differences in temperature incubation which maynstate the production of conidia in the
warmer regions. Then we remove leaf material aadsterred water from the Petri dish to a
centrifuge tube where 2mL of 37% formalin were atideotal volume was adjusted to 30mL
using distilled water. Then an aliquot of eachlwd tesulting spore suspensions was filtered
through membrane filters (5um pore size), and tapped spores were stained with 0.1%
Trypan blue in 50% lactic acid, counted and idesdifat 160—200x (see Barlocher 2005).
Because remaining material was too low under thigics on standard litter, we weren’t able

to cut disks and make sporulation samples.
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Statistical analyses

First, we compared fungal communities associatetl different litter species and different
mesh sizes within each site. To this end we perdran analysis of similarity (ANOSIM)
testing for the significance of the differencesnmn samples for both factors (Clarke, 1993),
followed by a non-metric multidimensional scalirg fllustration. For both analyses we used
the Bray-Curtis measure of ecological distance yBrmad Curtis, 1957) with samples where
only a few conidia were counted being removed whigrearing graphically as outliers.

In a second step, we compared the species ricluidsgal communities associated with
litter samples across the gradient. We performsecand order polynomial model on species
richness testing for a bell curve, including thecdtional type of litter (factor) and the latitude
(continuous polynomial term). We included in thiodel the second order interactions
between functional type and latitude to assessdhnsistency of such relationship across the
different substrate types. Because the number ohteduconidia was different among
samples, we included the logarithm of the numbercadinted conidia per sample as a
covariate to correct for a probabilistic increasepecies number with the number of counted
conidia, assuming that the species richness shingldtase with the number of counted
conidia as follows: Es = A x log (N) with Es thepexted species richnesse( predicted
from the number of counted conidia), N the numbkicounted conidia and A the best
constant determined by the model.

For illustrations, we calculated a corrected spediehness accounting for the differences in
the number of counted conidia between samplesliasviy Cs = Os — Es with Es = A x log

(N), with Cs and Os the corrected and observedespechness.

Results

- Within site comparisons

We found a total of 13, 23, 19, 16 and 13 specig¢sopical, Mediterranean, temperate, boreal
and subarctic sites, respectively (see the spd@esn Appendix). In each biome the
ANOSIM tests revealed significant differences betwdéungal communities on the various
litter types (p<0.001) (Table 4.2a and Fig. 4.1pwdver the significance of the ANOSIM
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was not always due to differences between the ganwional types. In the Mediterranean

site we observed significant differences betweérfia species while in other sites only

some litter types differed from the others. Sudfedences between communities on different
substrates are illustrated by NMDS ordinationseéstr6.13% to 19.48%) (Fig. 4.1). No

difference in species richness between mesh siassobserved (p>0.39; Table 4.2b and Fig.
4.2) except in the tropical site where samples ffome and medium mesh bags did not
contain conidia.

a,b "~

Stress: 6.13% Toe ‘Stress: 17.48% ’ $tress: 19.48%
Tropical Mediterrannean . Temperate

Stress: 10.26%

Stress: 14.89% :
Boreal Subarctig

Figure 4.1: NMDS ordinations from within site comparisons beén different
litter types in different colored ellipsoids frontabk to light grey (evegreen, slow
decomposing, N-fixer, fast decomposing) and stahdater in dotted line.
Different letters indicate significant differenclestween hyphomycete community
from concerned litter types (ANOSIM)
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Table 4.2: results of ANOSIM within site comparisons with RdaP values of
ANOSIM for both litter type and mesh effects. Naniwba were identified from

fine and medium mesh bags for the tropical site.

a) Litter type b) Mesh size
R P R P
Tropical 0.581 <0.001 - -
Mediterranean 0.640 <0.001 0.002 0.397
Temperate 0.537 <0.001 0.031 0.78
Boreal 0.511 <0.001 0.018 0.842
Subarctic 0.096 0001 | <1.19° 0473
© _
<

Figure 4.2: Average corrected species richness (Cs) in eadh sige (coarse,
medium and fine sequentially from black to whitefiasite £SE. Calculation of
corrected species richness is described in MatanidlMethods section.
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- Along the gradient

The second order polynomial regression fitted wah our results with squared latitude but
not latitude being significant, predicting a maxmmwf hyphomycetes species richness at
39°N corresponding to Mediterranean area (Fig.ah@ Fig. 4.3). The final model results
(adjusted R2=0.667) are shown in Table 4.3. It joted the following relationship between
species richness and the logarithm of the numbeowited conidia: Es = A x log (N) with A
= 1.45 used to calculate corrected species (Chhegs for illustrations (see Material and
Methods section). The significant functional typent is due to the fact that, in average, slow
decomposing and nitrogen fixer litters exhibitedhar species richness (Cs = 0.95 and 0.66
respectively) than did evergreen (Cs = -0.23) ast dlecomposing (Cs = -0.57) litter types.
Standard litter generally exhibited intermediatdaw species richnes®.(. Mediterranean
site) with average Cs = -0.40, and fungal diveraggociated with standard litter was maximal
in the temperate site.

Mesh size effect was not significant, nor in intdien with latitude, meaning that fungal
species richness was not affected by macroinvetiebactivity, whichever the position along
the gradient and the macroinvertebrates commutritgtsire.

Table 4.3: ANOVA table from the final polynomial model witlpscies richness
as target variable, with log of counted conidiactmrect for the number of
counted conidia, the latitude, squared latitude castinuous variables and
functional type as a factor.

Df SS P

Log (Counted) 1 1346.79 <1.10_3
Latitude (L) 1 1.84 0.534
Squared latitude (L?) 1 1172.63 <1.10_3
Fonctional type (Ft) 3 125.08 <1.10_3
Mesh size (Ms) 2 7.99 0.433
Lx Ft 3 4.43 0.818
Lx Ms 2 1.62 0.844
Residuals 231 1098.28
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Cs (corrected species richness)
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Figure 4.3: Average corrected species richness (Cs) in edtdr biype (evergreen, slow
decomposing, N-fixer and fast decomposing sequgnfram black to white) and site $E.
Calculation of corrected species richness is desdrin Material and Methods section.

Discussion

The typical increase of diversity with decreasirggitlde found in many other taxa
(Rosenzweig 1995 ; Gaston 2000) did not occur thighcommunity of aquatic hyphomycetes
on leaves. Species richness peaked at mid latitedesurring with the mid-latitude maximal
diversity suggested by Shearer et al (2007) in tafapalysis on freshwater fungi. Here we
found a similar pattern using a common protocolsampling across a broad latitudinal
gradient ranging from the arctic to the tropicsaosimilar variety of substrate quality.

As expected, we find differences in terms of comityucomposition between different litter
types in each region, illustrating the fact thdfedent litter types were not at the same stage

of decomposition. Interestingly, these differeneese stronger in the mid latitude regions,
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where the highest fungal diversity was observedméy reflect the fact that diverse
communities are able to be supported by a strosygecialization of species leading to better
resource partitioning. Fungal communities assodiatgh nativevs. standard litter did not
differ significantly except in the Mediterraneangi@n where it exhibited lower fungal
diversity, maybe because it was in a more advarteg@ ®f decomposition.

Finally, concurring with findings of Ferreira anddga (2006) and Chung and Suberkropp
(2008), we did not observe any mesh size effecie@xin the tropical site, suggesting that the
effect of macro-decomposers on aquatic hyphomya=igsnunity structure is too weak (or
inexistent) to be detected, or may depend on thmrdposition stage of the litter (see
Barlocher 1980). Thus aquatic fungi communities Midae more under bottom-up (substrate
guality) than top-down controls, being weakly (ot)raffected by the consumption by macro-
consumers. The absence of conidia in fine and mednash bags for the tropical site may
have a different origin. It could reflect the fdahtt tropical hyphomycetes growth could be
strongly limited by water oxygenation, decreasedMaym temperatures and slow current in
such streams and worsened by fine mesh treatments.

Despite of these differences between leave spesigsn each region, the mid-latitude
maximal diversity was respected whichever the aersd litter type. On average, the highest
species richness occurred in both deciduous slmendposing and nitrogen-fixer litter, and
the lowest in evergreen and deciduous fast decamgpaspecies which may reflect the
succession of fungal species on litter exhibitinffecent initial quality. Actually, aquatic
hyphomycetes diversity follows successional patteritls maximal diversity at intermediate
stage of decomposition. Refractory litter like eyreen species are in early colonization stage
and fast decomposing species in late decompossiiage explaining why these two litter
types exhibit lower fungal diversity when compateith intermediate litter qualities (slow
decomposing and nitrogen fixer).

That mid-latitude peak of diversity would concurtiwthe findings by Ho et al (2001) of
higher diversity of woody debris associated fungisubtropical areas compared to tropical
areas, and by Raja et al (2009) who described airpdtterns although at a different scale. It
also concurs with a relative scarcity of shreddgrecies under the tropics compared with
temperate streams (Dobseh al. 2002), although still in debate (Cheshaeal. 2005).
Similarly Vinson and Hawkins (2003) and Da Palmad dfigueroa (2008) described
Plecoptera species richness in streams to pealddatitude, most of them being involved in

detritus based food webs. Such patterns have hegested to be due to a lower litter quality
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under the tropics as adaptations against herbiandyhigh rainfall (Coley et Barone 1996 ;
Yule et al. 2009), such mechanism also applying to aquatibbyyycetes.

Thus leaf litter decomposition in tropical streamsuld be mediated by other micro-
organisms than in temperate regions, which wouldlyndifferences in terms of ecosystem
functioning and nutrient fluxes. If the scarcityle&f eating macroinvertebrates, compensated
by the occurrence of macro-consumers (shrimps,sceaidl fishes) in tropical streams has
been well studied (e.g Rosemoetcal. 1998 ; Crowlet al. 2001 ; Dobsoret al. 2002), less is
known about the relative contribution of differetyippes of micro-organisms, including
bacteria, aquatic hyphomycetes and other funging@lwes et al. (2006 ; 2006) suggest that
bacteria could be more important (at least in estiges of decomposition) in tropical than
previously demonstrated in temperate streams, whafcurs partially with findings of
Abelho et al. (2005) who suggest that bacteriainaiss associated with decomposing litter is
higher in tropical streams than in most temperagams.

As well, changes in temperature have been also peabto fit well with shifts in species
diversity along latitudes (Rohde 1992 ; Gaston 20B0mboutset al. 2009), and could have
a critical importance in aquatic environment andtloe decomposition process (lroesal.
1994 ; Couteauwet al. 1995 ; Mathuriau et Chauvet 2002). Aquatic hyphoetgs diversity
could be limited at high latitudes by cold temperes, limiting their metabolism as well as
resource availability (tundra — like environmen@ljpowing only a few adapted species to
coexist. Both climate and plant phenology also esarwith altitude and could explain
longitudinal variations in the diversity of streaomganisms reported by several authors
(Chauvet 1991 ; Fabre 1998 ; Ravirgjaal. 1998), with increased species richness at mid-
altitudes comparable to and acting with the eff#clatitude (Rohde 1992 ; Jacobseinal.
1997 ; Yuleet al. 2009). Thus maximal aquatic diversity in a givegion would be found at
increased altitude with decreasing latitude. Moegpyropical streams may exhibit wider
temperature gradient, from lowlands (high tempeetuo the highest altitudes (Covich
1988), specially in mountainous regions (Andes, &laya) and thus exhibit more diverse
fungi communities than temperate ones at a largates(catchment). Thus the scale
dependence of patterns of diversity along latitudgradients for such organisms could be
important, depending strongly on the length ofatrevhich has been considered (Lyons et
Willig 2002 ; Stevens et Willig 2002 ; Hillebrand @49).

As well, the diversity of aquatic hyphomycetes detseon the methodology used to describe
communities. Several techniques can be used taidesaquatic hyphomycetes communities

from conidia (Gessneat al. 2003): identification of conidia trapped in foafrgm the water
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column, or released from inoculated littexg(, this study). Finally, molecular approaches
(e.g. DGGE and T-RFLP) (see Barlocher 2007) could redd#&rent patterns since it relies
on DNA presence throughout the mycelium, and thiosva detecting species in all stages of
life cycle (.e., including non-sporulating mycelium), and can allo@scribing diversity
patterns in other types of micro-organisms suchbasteria and other types of fungi
(Nikolcheva et al. 2003). These different technggese different complementary measures
of fungal community structure and diversity. Thue suggest that combining them along a
broad latitudinal and altitudinal gradient would beeful to draw general conclusions about

global patterns in aquatic hyphomycetes diversity laeadwater streams functioning.
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Appendix

Appendix 4.1: Occurrence of each species within regions aloadatitudinal gradient

Tropical Mediterranean Temperate Boreal Subarctig
Alatospora acuminata X X X X
Alatospora pulchella? X
Anguillospora crassa X X X
Anguillospora filiformis X X X
Anguillospora longissima X X
Anguillospora gigantea X
Anguillospora spl X
Anguillospora sp2 X
Anguillospora sp3 X
Articulospora tetracladia X X X X
Clavariopsis aquatica X X
Clavatospora longibrachiata X X X
Crucella subtilis X X X
Culicidospora aquatica X
Flagellospora curvula X X X X X
Fontanospora alternibrachiata
Geniculospora inflata
Heliscella stellata X X X
Heliscella stellatacula? X
Heliscus lugdunensis X X X
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Appendix 4.1(continued)

Tropical Mediterranean Temperate Boreal Subarectig
Lemmoniera aquatica X X X
Lemmoniera cornuta X
Lemmoniera spl X
Lemmoniera sp2 X
Lemmoniera terrestris X X
Mycocentrospora sp X
Pyramidospora sp X
Stenocladiella neglecta X X
Sympodocladium sp
Taeniospora gracile X
Tetrachaetum elegans X X X X
Tetracladium marchalianum X X X X
Tricladium chaetocladium X X X
Tricladium patulum X
Tricladium splendens X
Tripospermum myrtii X X
Triscellophorus spl X
Triscellophorus monosporus X
Tumularia agquatic X X
Tumularia tuberculata X X
Unidentified 1 X
Varicosporum sp X
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CONCLUSIONS GENERALES

1. Biodiversité et décomposition en cours d’eau déte de bassin

1.1 Structuration des communautés de décomposeurs

La diversité et la composition en espéces d’une nconauté naturelle impliquent un
ensemble de processus qui mettent en jeu les factBatiques et abiotiques du milieu
(Gaston 2000). Le chapitre 4 décrit les communaditd§gohomycétes aquatiques associées a
différents types de litieres le long d’'un gradiel# latitude. La latitude, corrélée avec de
multiples facteurs abiotiques (notamment la tentpéea y joue un réle prépondérant dans la
détermination de la diversité de ces organismes.rhécanismes qui en sont responsables
impliqueraient non seulement une influence diretds conditions abiotiques (température,
oxygénation de I'eau) mais également une influand@ecte par le biais de la qualité des
litieres. En effet, la composition des communautgetales riveraines sont elles-mémes sous
linfluence des contraintes du milieu. Par exemilleg été suggéré que les conditions du
milieu sous les basses latitudes favorisaient @dnidis de la sélection naturelle des especes
présentant des mécanismes de défense contre Vheebiet les précipitations abondantes
(Coley et Barone 1996 ; Yulet al. 2009). Ces mécanismes, en conférant des propriétés
particulieres aux litieres en les rendant plus acthires a la décomposition, seraient
responsable d’'une diversité moindre des communaigésécomposeurs sous les tropiques
(Dobsonet al. 2002 ; Yuleet al. 2009).

De méme, a I'échelle du paquet de litiere, les comamtés d’hyphomycétes aquatiques
(Gulis 2001) mais aussi de macroinvertébrés détriéis (LeRoy et Marks 2006) pourraient
dépendre de la qualité de la litiere, et donc derésence au sein du paquet de litieres d’'un
type de litiere particulier (e.g. espéces labi(@sgure 9.1 ; Chapitres 1, 2 et 4). Toutefois la
structuration de ces communautés a cette écheleemgu d’autres types de mécanismes.
Dans le cas des hyphomycétes aquatiques, il a @érdénque certains traits fonctionnels des
litieres pouvaient retarder la colonisation et/awctoissance du mycélium. Par exemple, les
propriétés de surface de la litiemg( présence d’une cuticule) pourraient influencesueces
d’adhésion et de germination de la spore sur sdistsat (Danget al. 2007 ; Kearns et

Barlocher 2008). De méme, la présence de compaddéibiteurs pourrait ralentir la
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colonisation de la litiere par certaines espécdm(@etet al. 1997 ; Gulis 2001). Ainsi, la

présence au sein du pool régional d’espéces plumains résistantes a ces facteurs, et donc
plus compétitives pour la colonisation de ces satstentrainerait une augmentation de leur
proportion relative sur ces litieres et une aliératde la composition des communautés a

I'’échelle locale.

Du fait de ces différences entre substrats, larsitéedes litieres a I'échelle du cours d’eau
permet le maintien d’'une variété d’espéces d’hypjamtes aquatiques (Laitung et Chauvet
2005). A I'échelle du paquet de litiere il a éténtré que la diversité des espéces de litieres
pouvait altérer la structure et la composition desnmunautés fongiques associées a
différents types de substrats (Kominoskial. 2008) (Chapitre 2). En effet, la présence au
sein d'un paquet de litiere d’'une espéce de litigrésentant une communauté fongique
particuliére (et donc un pool de conidies produit gette communauté) devrait favoriser la
colonisation des litieres environnantes par leBhtes especes fongiques constituant cette
communauté. On pourrait donc s’attendre a une hémégation des communautés associees
a différents types de substrats au sein des mé&latmyditieres. Au contraire, les résultats de
I'expérience présentée en chapitre 2 montrentdeltad inverse. Les communautés fongiques
associées au chéne montrent une augmentation geopertion des especes dominantes
lorsque le chéne est mélangé au bouleau. Cesatsssliggerent que d’autres mécanismes
peuvent avoir lieu. Par exemple, un lessivage deiments limitant les communautés
fongiques associées au chéne pourrait avoir stimak especes, les rendant davantage
compétitives et empéchant la colonisation par $pgees associées au bouleau.

Du fait que les macroinvertébrés détritivores pnésst des préférences alimentaires pour le
mycelium de certaines especes fongiques (Arsuffiuiterkropp 1984 ; Graghal. 1994), et
sont capables de sélectionner les zones foliaugdles ont colonisé (Arsuffi et Suberkropp
1985), on pourrait s’attendre a ce que l'activité deacroinvertébrés détritivores modifie la
structure des communautés fongiques associéesita@ugsl (Barlocher 1980 ; Rossi 1985)
(Figure 9.2). Toutefois, I'expérience présentéelapitre 4 ainsi que certaines données de la
littérature donnent peu de poids a ce mécanismevéHet Suberkropp 1994 ; Ferreira et
Graca 2006). Il est possible que l'influence desnmiavertébrés sur la structuration des
communautés fongiques soit, dans certaines consgljtioggligeable en comparaison a
d’autres facteurs tels que la qualité du substtataecompétition interspécifique entre
différentes especes fongiques. De plus, du faitdjfiérentes especes de macroinvertébrés

présentent des préférences fongiques contrastéesuffiA et Suberkropp 1989), la
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consommation des litieres par une communauté deomaertébrés diversifiée pourrait
confondre cet effet par la consommation sélectivan dgrand nombre d’espéces
d’hyphomycetes.

Au contraire des champignons, la dispersion desroimaertébrés au sein du milieu est
active. Ainsi, les macroinvertébrés semblent cagsabe discriminer les litieres d’apres leur
qualité nutritive, et coloniser préférentiellemésd paquets de litieres contenant des espéeces
labiles (Graca 2001) (Figure 9.3 ; Chapitre 1).rD&me les paquets de litiere contenant de
'aulne (mélangé a du chéne ou non) ont été codsnig@r une plus grande variété d’espéces
de macroinvertébrés décomposeurs d'apres les atsyltésentés en annexe. De fait, une
composition particulieree(g. présence d’espéeces labiles) des paquets dedifigveriserait la
diversité et la densité des macroinvertébrés détrdés (Kominoski et Pringle 2009), un
paquet de litiere diversifié ayant une probabitités forte de contenir une proportion élevée

d’especes labiles.

Finalement a linstar des communautés d’hyphomgcetguatiques, les communautés de
macroinvertébrés détritivores peuvent étre altémgams I'activité de leurs consommateurs
(prédateurs) (Sikt al. 1985) (Figure 9.4). En effet I'exclusion des inebrés de grande taille
(Chapitre 1) a eu comme résultat une densité aatmdividus de petite taille, bénéficiant
ainsi d’'un environnement libre de prédateurs (etampétiteurs de plus grande taille). La
présence d'un prédateur peut par differents mécerss modifier la diversité des
macroinvertébrés. Une sélectivité alimentaire dpde du prédateur sur une espéce donnée
peut par exemple favoriser les autres espéeces damaunauté. Certaines espéces capables
de détecter la présence du prédateur peuvent égraleadopter des comportements
d’évitement (fuite, dérive) (Silet al. 1985 ; Sih et Wooster 1994 ; Wooster et Sih 1995)

modifiant ainsi la composition en especes de larsanauté.

Les communautés associées aux litieres d’aulne laperience présentée en annexe sont
modifiées en termes de composition en présence @étateur par le biais d'une

consommation directe. Il est intéressant de noteragpite modification ne concerne pas les
paquets de litieres de chéne ou mélangées. Cesatéssuggerent que la structure physique
du milieu peut modifier I'influence de la prédatiear les communautés de détritivores, les
litieres réfractaires que constitue le chéne gérnéea effet un habitat structuré propice a

I'évitement de la prédation (Figure 9.5).
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1.2 Conséquences sur le processus de décomposition

Les altérations de la structure et de la compositiea communautés, quelle gu’en soit
l'origine, peuvent avoir des conséquences sur lectionnement de I'écosystéme, et
notamment sur la décomposition des litieres. Panple certaines espéces de litieres se
décomposent plus rapidement lorsque placées awdsmirpaquet de litiere diverse que dans
un contexte monospécifique (Swan et Palmer 20@telfet al. 2005 ; Sanpera-Calbetal.
2009). Les meélanges de litieres peuvent en effetstdéoer une ressource diverse de
nutriments pour les macroinvertébrés, permettaaméliorer leur performance individuelle
(Rapport 1980 ; Swan et Palmer 2006) (Figure 9.6litefois cet effet semblerait plutét di a
la composition des paquets de litieres plutdt gear diversité en tant que telle. Les
macroinvertébrés détritivores colonisent préféedigtinent des paquets de litieres contenant
des espéces labiles. Etant capables de discrineimiee des litieres de qualité différente
(Graca 2001), ils focalisent leur activité sur kespeces labiles au sein de ce mélange,
accélérant alors leur décomposition (Swan et Pa@@6) (Figure 9.7 ; Chapitre 1). La
présence de litieres réfractaires peut égalementifer la décomposition des especes labiles
par un effet structurant sur I'habitat. Les macrem&brés peuvent en effet bénéficier d’'un
habitat durable dans le temps, propice a l'évitemses prédateurs (Annexe) et a la
construction de fourreawe.§. trichopteres a fourreaux vegétal) (Kochi et Kag@p05 ;
Sanpera-Calbett al. 2009) (Figure 9.5) leur permettant d’augmentertdenps qu'ils
consacrent a se nourrir. Ces divers mécanismesténtorroborés par I'utilisation d’'une
approche fonctionnelle ayant permis de démontrerlegsi effets de mélanges de litieres sur la
décomposition étaient d’avantage lies a des métarggérogenesi.¢., constitués d’'un

mélange d’espéces labiles et réfractaires) (Letetf in press).

Les résultats présentés en chapitre 2 suggérenhg@ltération secondaire de la diversité et
de l'activité fongique peut entrainer de tels pagepar le biais de leur interaction avec les
macroinvertébrés. En effet une altération de leerdité¢ fongique, si elle n’entraine pas
nécessairement d’altération de la décompositiotaenque telle (Dangt al. 2005) (Figure

9.8), peut modifier les taux de consommation paiineertébrés (Lecesdt al. 2005) (Figure

9.9) ou la biomasse mycélienne totale (Duertal. 2006). lls seraient ainsi complémentaires
en tant que ressource mais pas en tant que déceumpp®t pourraient constituer une
ressource diverse de nutriments pour les macrdilweys, ou encore altérer les propriétés

physico chimiques de la litiere par I'utilisationedzymes complémentaires (Barlocher et
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Corkum 2003). Ces résultats suggerent égalemenhdessivage de composeés solubkeg. (
polyphénols, vitamines, nutriments) pourraient joua réle en altérant (augmentation ou
diminution) les taux de décomposition des mélan@@shimel et al. 1998 ; Schimel et
Hattenschwiler 2007).

Finalement, la diversité des macroinvertébrés initeeégalement la décomposition. Une
complémentarité des niches a souvent été évoquee eliquer une augmentation des
performances individuelles au sein de communautégsis (Jonsson et Malmgvist 2000 ;
McKie et al. 2008) (Figure 9.10). L’hypothése de complémeréatés niches repose sur une
utilisation différente de la ressource et implique réseau d’interactions compétitives qui
serait moins intense entre deux individus d’'uneeesglifférente que pour deux individus de
la méme espéce (Hooper 1998 ; Jonsson et Malmg0i0). Les résultats présentés en
chapitre 3 suggerent que cette complémentaritdidation de la ressource pourrait impliquer
les hyphomycetes aquatiques. L’'ensemble des étudasges antérieurement sur I'effet de la
diversité des macroinvertébrés détritivores, ayemmclu sur la complémentarité entre
especes, a en effet été mené sur des litieres gexohturellement et présentant dapciori

des communautés fongiques diversifiées. Par cateres les résultats présentés en chapitre 3,
une augmentation des performances des macroinvestélétritivores n'a été observée que
dans les traitements présentant une communautétengche en especes, suggérant qu’'une
telle complémentarité ne peut avoir lieu si la dsité de la ressource est faible. Ainsi une
communauté fongique diverse pourrait, pour un ebszrde macroinvertébrés détritivores
présentant des préférences fongiques contrastiestjtaer la base d’'un partitionnement entre

especes dans l'utilisation de la ressource (Fig§urg).

Au cours de ce méme chapitre, nous avons utilisélasign substitutif qui considere que
'extinction d’une espéce peut étre compensée pardensité accrue des espéces restantes
(i.e., la densité reste constante entre différentsetrants). En effet, les données de la
littérature suggérent que la disparition d’'une espen laissant vacante une niche écologique,
peut entrainer une augmentation de la densitérda@speces adaptées a cette niche du fait
de la disparition des compétiteurs (Figure 9.13s késultats du chapitre 1 et 2, ou nous
avons observé une augmentation de la densikdictasema et de certaines espéces fongiques
(e.g., Clavariopsis aquatica, Tricladium chaetocladium) concomitantes a une diminution de la
diversité, suggerent en effet que de tels mécasigraavent se produire dans la nature. Dans
un scénario de design additif (les individus perdessont pas ‘remplacés’), on pourrait

s’attendre a une compétition interspécifique maéraln sein des traitements monospécifiques.
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Il pourrait en résulter une diminution des perfonees globales de la communauté dans les
traitements monospécifiques (due a la diminutionladelensité d’individus), mais a une
augmentation des performances individuelles (LREy&n de ces mémes traitements (voir

Brunoet al.(2008) pour une comparaison entre design subsetusidditif).

Finalement, 'ensemble de ces relations peut éodubdée par la présence d’'un prédateur qui
peut, par liens trophiques (diminution de la deénsgié macroinvertébrés) ou non-trophiques
(induction d’'une altération du comportement desgs)p modifier a la fois les communautés
de proies (Figure 9.5) et la relation entre lewmedsité et le fonctionnement de I'écosystéme
(Chapitre 3 ; Annexe) (Muldest al. 1999 ; Holt et Loreau 2002). La présence d’'un aiéar
peut en effet altérer differemment le comportenantactivité des différentes espéces de
proies (Figure 9.13). Ainsi la présence au seinadeommunauté d’espéces plus ou moins
sensibles a la prédation pourrait entrainer unéraion des interactions compétitives
interspécifiques, donc du partitionnement de laoesce et des relations entre biodiversité et
fonctionnement des écosystemes. Dans le chapitreu3, avons conclu que la présence d’un
prédateur favorisait le partitionnement entre espgEigure 9.14). Cette réponse toutefois
n'est vraisemblablement pas universelle et dépendadeomposition en espéces de la
communauté de macroinvertébrés ainsi que de liedu prédateur. Dans la nature, les
macroinvertébrés détritivores sont confrontés acdaexistence d’'un grand nombre de
prédateurs de nature variée, ce qui pourrait égalevoir une influence importante sur le
processus de décomposition des litieres. En afff€rentes especes de prédateurs peuvent
avoir des stratégies de chasse et des préféretiommniaires différentes, menant a une
efficacité de prédation augmentée et une diminuiaatant plus importante de la densité et
la diversité des populations de proies. Au corgraine prédation intra-guilde importante ou
la présence d’'un top-prédateur pourrait diminugorssion de prédation sur les populations

de macroinvertébrés et permettre le maintien dugssacs de décomposition.

1.4 Bilan sur les relations entre biodiversitédé&tomposition en cours d’eau de

téte de bassin.

Y

Une altération de la diversité a n'importe quel eaiv trophique peut donc avoir des
répercussions sur le fonctionnement par le biaididers mécanismes. Elle peut (1) entrainer

des extinctions en cascade qui se répercutenesisemble du réseau trophique, (2) avoir une
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répercussion directe sur les performances des @rgasiau niveau trophique concerné par
I'extinction, et (3) modifier les relations entreotiversité et fonctionnement des écosystemes

aux niveaux trophigues adjacents par d’autres nigt@s (comportementaux par exemple).

Plus que la diversité en tant que telle, I'identiés espéces présentes joue un rble déterminant
dans le processus de décomposition des litierésvildéterminer la nature et I'intensité des
interactions inter et intra-spécifiques au seinrégeau trophique sur lesquelles reposent les
relations entre biodiversité et fonctionnement éessystémes. En particulier dans le cas des
mélanges de litieres, la présence d'une seule egpe@ditiere peut engendrer une altération
des communautés de détritivores et de la déconmositi niveau du paquet de litiere. De ce
fait, les conséquences de l'extinction d’'une espexstent probablement impreévisibles,
pouvant avoir un effet positif, négatif ou nul diefficacité de la décomposition selon la
nature des interactions que cette espéce étabdit ds autres organismes occupant

I'écosystéme.

Toutefois, dans le cas des consommateurs (hyphdesy@guatiques et macroinvertébrés
détritivores), un effet direct et positif de la drgité a été établi, suggérant un certain niveau
de complémentarité et/ou de facilitation entredggeces. Ces mécanismes peuvent concerner
par exemple un ensemble d’espéces d’hyphomyceétettiques utilisant un set d’enzymes
complémentaires permettant une digestion plus o&tepdes composés foliaires, de
macroinvertbérés détritivores présentant une atibe complémentaire de la ressource, ou
encore une espece fongique favorisant l'activitend’ espece de macroinvertébrés en
particulier. Une diminution de la diversité a ce=uxl niveaux trophiques aurait donc une
influence négative sur le processus de décompposiians pour autant que I'on puisse en
prédire 'amplitude. En effet, celle-ci dépendra@me une fois de de la structure du réseau
trophique et de l'identité des espéces concerm@psiguant leur degré de connexion au reste

du réseau trophique (nombre de liens trophiques laguels elle est impliquée).
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Sélection 1
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Figure 9 : Schéma conceptuel présenté en Introduction génffiglire 5) et adapté au vu
des résultats de cette thése pour une interpnétdtavantage mécanistique. Les facteurs
abiotigues ne sont pas représentés pour plusiliitiés du fait qu’ils peuvent globalement
influencer 'ensemble des nceuds. Les composant#g®es sont représentées par des
ellipses tandis que les mécanismes et processudepaectangles. Les fleches pointillées
représentent les liens suspectés d'apres les deroeéda litérature mais non veérifiés
(infirmés, non évalués ou impossibles a distingderliens indirects eprouvés) par mes
propres résultats. Les fleches pleines sont les litrectement testés ou suggeérés par mes
résultats. Chaque lien est référencé par un nuo@respondant aux citations dans le texte
de la conclusion. La décomposition ici est congidécomme résulant de I'addition de
I'activité de consommation de la part des macraitéleés été de I'activité de dégradation
enzymatique des litieres.

2- Perspectives

2.1- Prendre en compte la complexité des écosysteme

Il a souvent été reproché aux expériences portantles relations entre biodiversité et
fonctionnement des écosystémes de manquer deméalkis ainsi de ne pas tenir compte des

conditions réelles et de I'ensemble des facteunvgat influencer les résultats expérimentaux
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(Loreauet al. 2001 ; Hoopeet al. 2005 ; Hillebrand et Matthiessen 2009). Aussa aimiere
des suggestions de la litérature et de mes propsestats, je suggere plusieurs points qu'il
serait pertinent d’aborder lors de prochaines egpées :

- Utiliser des communautés expérimentales plus téalisuivant un ordre pertinent

d’extinctions ou d’altération des proportions relas des espéces (« evenness »).

La prise en compte du contexte trophique dansxdpérinces portant sur les relations entre
biodiversité et fonctionnement des écosystemes daéjement discutée au cours de cette
these. Par contre, d’autres aspects non abordesaaapt méritent d’étre soulevés ici. La
plupart des études antérieures ont établi les ddages de maniére aléatoire ou en réalisant
I'ensemble des combinaisons possibles parmi un glespbéces determiné. Ces scénarios ne
refletent toutefois pas les schémas naturels dietxtins qui suivent des séquences
déterminées par les traits des organismes (Pattetsdtmar 2000 ; Tilman et Lehman 2001).
Ainsi, plutdét que de choisir les combinaisons dé&egs de maniere aléatoire, celles-ci peuvent
étre générées en considérant des extinctions suivenséquence determinée, établie sur la
base d'observations sur le terrain et correspondant a une réalité écologique (Jonsebn
al. 2002 ; Duffyet al. 2009), ce qui permet de s’affranchir du caractémgrévisible de la
réponse de l'efficacité des processus face a urte ge biodiversité. Jonnson et al (2002) par
exemple ont simulé une extinction séquentielle @sgces de macroinvertébrés détritivores
observées suite a deux perturbations d’originerapthue dans la littérature (acidification et
pollution organique) qui a permis de conclure dundact négatif de ces deux perturbations
sur le processus de décomposition des litierestyge d’approche a été peu développé,
constituant une lacune a notre capacité a prévbimprévenir les conséquences des
perturbations d’origine anthropique sur le fonctiement des écosystemes (Dufy al.
2009). Toutefois l'utilisation de cette approché fesinée par I'entrave qu’elle constitue a la
généralisation des résultats, puisque ceux-ci digperdu type de perturbation envisagé, et de

la composition initiale en espéce dans le systduegink et Srivastava 2001).

Un autre aspect largement négligé au cours des £tpdgant sur les relations entre
biodiversité et fonctionnement des écosystemefaadistribution, ou proportion relative des
espéces au sein des communautés (evenness) (&hldebtr al. 2008). La plupart des
expériences menées jusqu’alors n’ont en effet déngique le nombre d’espéces en présence

au sein de communauté équitables (Schwetrtal. 2000 ; Wardle 2002). Pourtant, les
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communautés naturelles sont généralement dominées geetit nombre d’especes (Tokeshi
1999), et les perturbations anthropiques qui ontiv@dés questionnements sur le réle de la
biodiversité altérent encore davantage les propustirelatives de chaque espéece que leur
nombre (e.g. Walkeat al. 2006). De telles modifications dans la structurdadeommunauté
ont pourtant de potentielles implications sur lectmnnement de I'écosysteme. En effet,
l'altération de la proportion relative des espée€Es altere les interactions inter et intra
spécifiques (Hillebrandt al. 2008) (2) et la distribution des traits au seinadleommunauté
(Polley et al. 2003 ; Norberg 2004 ; Petchey et Gaston 2006) e{3)eut se manifester
longtemps avant la diminution de la richesse spef(Chapiret al. 2000 ; Nijs et Roy 2000

; Wilsey et Potvin 2000).

Les études ayant décrit les relations entre décsitipo des litieres et équitabilité a plusieurs
niveaux trophiques (litieres (e.g. Kirgal. 2002 ; Swaret al. 2009) et macroinvertébrés (e.qg.
Dangles et Malmqvist 2004 ; Boyesb al. 2007 ; McKieet al. 2008)) restent encore trop
rares et présentent des résultats contradictoresigaent supposer une dépendance quant au
contexte. Ainsi il conviendrait de développer cetpproche qui pourrait constituer un outil
intéressant pour 'identification des mécanismepoasables des relations entre biodiversité
et fonctionnement des écosystemes et de sa démendaant au contexte environnemental

tout en se placant dans des conditions plus réslist

- Prise en compte du contexte environnemental

Il a longtemps été reconnu que les relations ebtogliversité et fonctionnement des
ecosystemes varient en fonction du contexte envaimemtal (Johnsodt al. 1996 ; Chapin
[l et al. 1998 ; Cardinalet al. 2000 ; Spehut al. 2005).

Plusieurs mécanismes ont été proposes pour expliqueépendance des relations entre
biodiversité et fonctionnement des écosystemestcuarcontexte : par exemple, une action
directe de la variation (spatiale ou temporelled garamétres abiotiques sur les processus
impliquant le métabolisme ou le comportement eattikété des organismes impliqués dans le
processus (Bilest al. 2003 ; Swan et Palmer 2004 ; Vaugdtral. 2007), ou des différences
dans la structure des assemblages (MeKa. 2008). En effet, la diversité et la composition
des communautés, donc la distribution des traitectionnels, sont sous l'influence de

'ensemble des facteurs biotiques (compétition,datién) et abiotiques du mileu (filtre
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environnemental) (Keddy 1992 ; Diazal. 1998) qui varient dans le temps et I'espace dans
les écosystémes naturels. Ces facteurs sont sidespt’altérer I'intensité et la distribution
des interactions interspécifiques générant legioek entre biodiversité et fonctionnement
des écosystemes (facilitation, complémentaritéeteffe sélection) (Bilest al. 2003 ;
Vinebrookeet al. 2004). Finalement, I'ensemble des perturbationsesupar un systeme
constituent également un contexte dans lequeldtildlition et la diversité des organismes
ainsi que la relations entre biodiversité et fammtiement des écosystémes peuvent étre
altérées (Muldeet al. 2001 ; Cardinale et Palmer 2002 ; Barlocher ek@or2003).

En particulier, dans un contexte de changement Qldbs communautés naturelles sont
soumises a de multiples perturbations agissant al@éme concomitante (Sa&h al. 2000 ;
Schindler 2001). L’effet combiné de différents &agts de stress peut affecter le maintien des
especes, la diversité des communautés et lesoredagntre biodiversité et fonctionnement des
ecosystemes de multiples manieres (Bodl. 1999 ; Vinebrooket al. 2004). Plusieurs types
de réponses ont été décrites allant d’'effets puneradditifs (I'effet de la combinaison est
égale a la somme des effets des duex perturbati@asjletaet al. 2003), a des effet
synergique (les effets sont plus importants qusolame des effets des deux perturbations)
(Christenseret al. 2006 ; Doroszulet al. 2007) ou antagonistes (une perturbation compense
les effets de l'autre) (Reich 2009). Par exemple ¢®nséquences d’un réchauffement
climatique, constituant un stress pour certainggea@ss, pourrait avoir un effet synergique
avec une fragmentation de I'habitat rendant imfssla migration des individus vers
d’autres habitats (Broolet al. 2008), constituant un effet synergique. Au comgsaune
perturbation pourrait, en éliminant une especepriaer ses compétiteurs tolérants, les

rendant plus aptes a résister a une perturbatiditi@thelle (Vinebrookest al. 2004).

Le maintien des processus de I'écosysteme faces &tdesseurs multiples dépend donc en
partie de la tolérance des especes constituamnencinauté (Vinebrooket al. 2004), mais
également des conséquences de la disparition dpécess sensibles sur le réseau
d’interactions unissant les espéces resistantesndrejue de compréhension de tels impacts
sur le fonctionnement des ecosystémes, et en pigticur la décomposition des litieres ou
ilIs ont recu peu de considération (McKé al. 2009) constituent une limite & notre
compréhension des relations entre biodiversitérattfonnement des écosystemes (Srivastava
et Vellend 2005).
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Une piste de recherche intéressante serait ainsiultéplier les expérimentations dans divers
types ecosystémes, contextes climatiques et écplegisuivant un protocole standard afin
d’établir quels facteurs favorisent [I'apparition sderelations entre biodiversité et
fonctionnement des écosystemes. Dans ce cadregjit Biocycle a pour principal objectif
I’évaluation des relations entre biodiversité deeres et décomposition, mesurées dans deux
types d’écosystemes (terrestre et aquatique), diffiésentes conditions climatiques (gradient
de latitude) et dans différents contextes trophsguexclusion expériementale des
macroinvertébrés détritivores). Seuls des projetmlnoratifs de cette envergure permettent
aujourd’hui de tester des hypotheses qui se confiiglieixau fur et a mesure de la progression

de notre compréhension des relations entre bicglteéest fonctionnement des écosystemes.

2.2- ldentifier les mécanismes

Prédire les conséquences d’'une altération des cbeas de téte de bassin, et a fortiori de la
biodiversité dans divers contextes sur les prosegsmwlogiques nécessite une meilleure
compréhension des mécanismes qui structurent iesncoautés et génerent de tels effets
dans ces écosystemes. Nous avons discuté le faitlegurelations entre biodiversité et

fonctionnement des écosystemes impliquaient desaictions complexes au sein du réseau
trophique. Ainsi une description de ces interajaau sein d’'un groupe trophique et entre
différents groupes trophiques permettrait une m@ié interprétation des résultats observes
lors d’expérimentations. Dans le cas des hyphomegcgqiuatiques par exemple, si I'impact de
divers facteurs abiotiques (Raviragaal. 1998 ; Gulis et Suberkropp 2004 ; Lecerf et Chauve
2008) ou encore les effets de I'activité de diffdées espéces fongiques sur la décomposition
et les performances des macroinvertébrés deétrsvont été décrits (Suberkropp et al. 1983),
les mécanismes structurant les communautés, eamicydier les interactions entre especes

ont été peu abordées (voir Trewral. 2004).

Finalement, l'utilisation d'une approche basée ¢$es traits fonctionnels, recemment
développée pour l'étude des effets de la diverddé litieres permet de s’affranchir de
l'identité des especes et semble prometteuse (Eipgls 2007 ; Meier et Bowman 2008 ;
Lecerf et al. in press). Par exemple, Lecerf et al (in pressug@isant une mesure de la
diversité fonctionnelle (Masoet al. 2005 ; Villégeret al. 2008) ont déterminé que les effets

de mélanges des litieres sur la décomposition apmsaient d’avantage lorsque des litieres
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contrastées étaient utilisées, apportant ainsiiniioemation importante pour I'interprétation
de tels effets et démontrant que les effets dasliéedes litieres étaient plus prédictibles que
considéré auparavant. En effet le fonctionnemeunh @&cosystéme est d’avantage gouverné
par les traits fonctionnels des individus et lewstribution que par leur identité taxonomique,
gui ne sont pas néecessairement corrélés (Naeenright2003). La distribution des traits
fonctionnels au sein des communautés seraient @nsieilleur prédicteur des propriétés de
'écosysteme que la diversité taxonomique (Emdsal. 2007) et devrait étre plus
systématiguement mesurée, y compris pour les cansbeurs (champignons et
macroinvertébrés) pour I'étude des relations ebineiversité et décomposition (Gesser

al. 2010). S’affranchir de la diversité taxonomiqudrefun pouvoir d’extrapolation des
résultats supérieur (Naeem et Wright 2003) puisspiex-ci s’appliquent a n'importe quelles
conditions environnementales, y compris lorsqueslesommunautés sont contrastées en

termes de diversité taxonomique.
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ANNEXE

Introduction

Les macroinvertébrés détritivores sont des orgagssae pour le fonctionnement et les flux
de nutriments au sein de cours d’eau de téte darbhétérotrophes (Cuffnest al. 1990 ;
Wallace et Webster 1996 ; Hieber et Gessner 2@2)si de nombreuses études ont porté sur
les conséquences de divers facteurs abiotiqueslitqude I'eau, régime hydrique,
température...) sur leur diversité et leur densignfisendet al. 1987 ; Reice et Wohlenberg
1993), un nombre plus restreint d’entre elles set sotéressé aux influences biotiques
responsables de la structuration de ces communaitéss conséquences potentielles sur le

fonctionnement de I'écosysteme.

Ces communautés peuvent en effet étre sous I'mfliele facteurs top-down (prédation) et
bottom-up (litiere) (Rosemondt al. 2001 ; Mcintoshet al. 2005). Ainsi, I'impact de
prédateurs sur leurs proies a été détectée a dedlesckpatiales variables, tels que micro-
habitats (Kershner et Lodge 1995 ; Fairchild et dduizki 2005), macro-habitats
(radiers,Peckarskgt al. (2002) et mouilles de cours d’eau, Power et &8%), Wisemaret

al. (1993)), et également a I'échelle d’écosystemashigues (mares ou lacs, Carlisle et
Hawkins(1998), Venturelli et Tonn (2005)).

La présence de prédateurs peut par divers meécamisnodifier les communautés de
macroinvertébrés benthiques. Une action directecele derniers réduit la densité des
communautés de proie (Greig et McIntosh 2006)eat par le biais d’une prédation sélective
modifier les proportions relatives de certainesypaipons (Nilsson et al. 2008).

En outre, par le biais d’'interactions indirectesriitrophique), la présence d’'un prédateur
peut entrainer une réduction de la densité ou dev&sité des macroinvertébrés benthiques,
capables de détecter la présence du prédateuopteadies comportements d’évitement et
ainsi réduire leur activité (Abjornsson et al. 2D(De ce fait, les proies potentielles peuvent
éviter d’étre consommeées en vivant la ou les pekoiatne peuvent pas chasser efficacement,

comme par exemple dans les interstices du sédirf®urttle et al. 2004 ; Fairchild et
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Holomuzki 2005), dans des herbiers denses de magesp (Kelly et Hawes 2005), ou dans
des courants rapides (Hart et Merz 1998 ; Hartredlli-1999).

Par conséquent, si différentes especes ne présgmatemts mémes comportements face a la
prédation, la présence de prédateurs a le potelgigénérer des modifications de la structure
des communautés de proies, par le biais d’intemastirophiques ou non-trophiques (Schmitz
et al. 1997), et ainsi altérée les fonctions dessysiémes assurées par ces derniéres. Des
études ont montré que la décomposition des litidaes des chenaux expérimentaux (Greig et
Mclintosh 2006) et dans des cours d’eau (MalmqviSBl@iminuait en présence de truites et
de plécopteres prédateurs, respectivement en rai&ffets |étaux et non-léthaux des
prédateurs sur les invertébrés détritivores. Das,des litieres peuvent étre utilisées par les
macroinvertébrés benthiqgues comme ressource matdticomme habitat (Richardson 1992).
Ainsi il a été montré que la quantité, la qualitéaediversité des litieres pouvaient influencer
la structure des communautés de shredders (Wallatel1997 ; Kominoskit al. 2008). En
effet, les mélanges de litieres labiles et réfiagsapouvaient présenter des assemblages de
macroinvertébrés plus divers et/ou denses que éesam especes isolées. De tels mélanges de
litieres constitueraient a la fois des ressourcéstives et un habitat favorable qui meénerait a

un taux de décomposition accru des litieres lalailesein de tels mélanges.

Toutefois, peu d’études ont manipulé de maniere@mitante la diversité des litieres et la
pression de prédation. Par une expérience deriemmaus testons I'hypothése selon laquelle
les conséquences de la présence d'un prédatedesswommunautés de macroinvertébrés
détritivores et sur la décomposition de paquetktidee dépendraient de la qualité et/ou de la
diversité des litieres. En effet I'effet de la paéidn sur la structure des communautés de
macroinvertébrés et les taux de décomposition pdwdtre plus important au sein de paquets
de litiere labiles, conférant une faible comple)stéucturale et peu d’opportunités pour les
macroinvertébrés d’échapper a la prédation. Auraoet les paquets de litieres réfractaires
devraient étre peu sujets a de telles altératioascdmmunautés et des processus. Enfin les
paquets de litieres présentant a la fois desdsigabiles et réfractaires constitueraient une
combinaison de ressources de qualité et un hdbitatable. Ainsi on s’attend a ce que I'effet
de la prédation sur les communautés de macroirbrégéet sur les taux de décomposition des
litieres labiles au sein de tels assemblages soieirts prononcés qu’au sein de monocultures

d’especes labiles.
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Matériel et méthodes

L'expérience a été réalisée dans le Rieutort, uarscal’eau de deuxieme ordre de la
Montagne Noire (France). Des assemblages de 4uieted d’aulne Alnus glutinosa) et de
chéne Quercus petraea) en monocultures (4g d’'une espece) et en mélafgesle chaque
espece). Les sacs a litieres consistaient en des RVC (dimensions) séparés en leur milieu
par une maille de 1mm constituant ainsi 2 companits distincts, les litieres étant incluses
dans le compartiment situé en aval. Afin de mamipld présence de macroinvertébrés
détritivores au sein des paquets de litiere, naums clos les extrémités du tube par des
mailles fines (0.30mm) ou grossiéres (5mm). Enfinpuédateur Cordulegaster boltonii,
Odonata Donovan) a été ajouté tantdt dans le camymant amont afin d’évaluer l'effet
indirect de la prédation, tantdt dans le compamimaval pour les effets directs de la
prédation. Nous avons croisé I'ensemble des traiteésnde litiere (aulne, chéne et mélange)
avec I'ensemble des traitements de macroinvertédbresmaille, prédation directe, prédation
indirecte et absence de prédateur), et réalis@&fliques organisées en 5 blocks répartis le

long du cours d’eau.

Aprées 33 jours dincubation dans le cours d’eau sn@vons déterminé les taux de
décomposition associés a chaque espéce de lidirechaque combinaison aprés nettoyage,
lyophilisation et pesée au 0.01g pres des litie@stantes. Nous avons egalement déterminé la
biomasse (0.01mg prés apres séchage) et l'iddiniiiéau générique) des macroinvertébrés

détritivores associés a chaque traitement.

Nous avons traité les résultats de perte de masshatjue espéce de litiere par modéle mixte,
incluant le block et le paquet de litiere commetdacs aléatoires, et I'espéce de litiere, le
traitement (fine maille, prédation directe, indieeet absence de prédateur) et la diversité des
litieres comme facteurs fixes. La biomasse des omagertébrés associés a chaque paquet de
litiere a été traitée de maniére similaire, aveblte comme facteur aléatoire, le traitement
litiere (aulne, chéne ou mélange) et prédatioraetefirs fixes.Finalement, la composition des
communautés de macroinvertébrés détritivores dantréprésentées a I'aide d’'une NMDS
(non metric multidimensional scaling) en utilisdatdistance de Bray-Curtis, et comparée
entre traitements par une ANOSIM.Masse restanidiéliee et biomasse de macroinvertébrés
ont toutes deux été transformées (log (X+1)) afirataplir les conditions d’application de
'ANOVA (normalité et homoscedasticité vérifiéesaghiquement). Toutes les analyses ont

éte réalisées avec le logiciel R 2.6.0.

153



Résultats et discussion

Nos résultats suggérent que quelque soit la variabhsidérée, le type de litiere apparait
comme significatif (tables 1 et 2). En effet taatbdiomasse de shredders et les taux de
décomposition des litieres sont moins importants pewhéne que pour l'aulne, reflétant le

fait que la qualité des litieres est le principacteur influencant le processus de

décomposition (Melillcet al. 1982 ; Ostrofsky 1997) (figure 1).

Table 1 : Table ANOVA du modéle mixte sur le logarithme demiasse restante
avec le bloc et le paquet de litiere en facteuésitaires, et I'espece la diversité
des litieres et le traitement de prédation comnatetas fixes. Seuls les résultats
concernant les facteurs fixes sont considérés.

Df SS F P

Espéce (Sp) 1 31.06 1542.31 <0.001
Diversité (D) 1 0.35 17.49 <0.001
Prédation (P) 3 3.41 56.42 <0.001
SpxD 1 0.15 7.60 0.007
SpxP 3 0.15 2.56 0.059
DxP 3 0.17 2.82 0.042
Résidus 107 2.155

Table 2: Table ANOVA du modele mixte sur le logarithme ldebiomasse de
macroinvertébrés détritivores avec le bloc en factaéatoire, et I'espece la
diversité des litieres et le traitement de prédatiomme facteurs fixes. Seuls les
résultats concernant les facteurs fixes sont corésdé

Df SS F P
Litiere (L) 2 28.63 21.85 <0.001
Predation (P) 2 6.30 4.81 0.011
LxP 4 3.18 1.21 0.312
Résidus 76 49.80
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Par contre, nous avons également mis en évidene#fetnde la diversité des litieres sur les
taux de décomposition de I'espéece labile (I'aulfiable 1), ce qui corrobore les résultats de
plusieurs études antérieures (Swan et Palmer 28@6pera-Calbet al. 2009).

(=
oo

Leaf mass loss (% of initial)
40
|

20
!

Figure 1: Perte de masse moyenne $, n = 10 par point) observée pour
chaque espece de litiere en fonction du traiter(fentfine maille ; D : prédation

directe ; |: prédation indirecte ; N: pas de ptédr), de I'espece de litiere
considérée (ronds : aulne ; triangles : chéne) dadmmposition du paquet de
litiere (gris: mélange ; blanc: monoculture). Uearres d’erreur représentent
I'erreur standard.

En termes de communautés de détritivores (biometssemposition), les paquets de litieres
comprenant a la fois de l'aulne et du chéne tendes# rapprocher d’avantage de l'aulne en
monoculture que du chéne (figures 2 et 3). Cecigsrgy que la présence d'une espéce
hautement nutritive au sein d’un paquet de litgeemet un recrutement d’'une communauté
dense et diverse de macroinvertébres. Ainsi leiaéces alimentaires des macroinvertébrés
accédant aux paquets de litieres divers, en faodlieur consommation sur I'espéce la plus
labile (présente en plus faible quantité que dassrionocultures) pourraient en second lieu
expliquer I'accélération de la décomposition delh& au sein des mélanges (Swan et Palmer
2006). Les taux de décomposition du chéne par eomér sont pas altérés au sein des
meélanges. Etant données les faibles pertes de nudssrvées sur ces litieres, on peut

suggérer gque la contribution des macroinvertébris d&composition initiale des litieres de
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chéne a été mineure et qu'elle est plutét due saiMage des composeés hydrosolubles, et une

phase initiale d’activité fongique.
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Figure 2 : Biomasse de macroinvertébrés détritivores moyéariE, n= 10 par
point) associés aux différents paquets de litiemesfonction du traitement de
prédation (D : prédation directe ; | : prédationiiadte ; N : pas de prédateur) et
de la composition en espéces de litieres du paipleatc : aulne ; noir : chéne;
gris : mélange).

On observe par ailleurs une augmentation de la dgasition et de la densité de détritivores
le long d'un gradient de pression de prédationdgtién directe, prédation indirecte, et
détritivores sans prédateurs) (figures 1 et 2).tdfois les différences ne sont significatives
gu’entre les extrémités de ce gradient (absengeatiationvs. prédation directe). Par contre,

l'interaction significative entre le traitement ge2dation et la diversité des litieres (table 1)
indique que l'effet de la prédation n’est pas idgrd entre monocultures et mélanges ou

inversement.
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Figure 3 : Plan factoriel constitué des deux axes de la NMZS.moyennes des
coordonnées sur les deux axes sont représentéesiegarcercles (pas de
prédateurs), des carrés (prédation indirecte) etrikngles (prédation directe) de
différentes couleurs correspondant a la composéioaspece de paquets de litiere
(blanc : aulne ; noir : chéne ; gris : mélange) barres d’erreur correspondent a
I'erreur standard sur les deux axes 1 et 2.

Cette interaction est essentiellement due au tedtlgs effets de diversité des litieres, comme
observé dans des études antérieures, n'apparaisasenen I'absence de macroinvertébrés
détritivores (fines mailles) et sont liés a leutiat® de nutrition. Toutefois nous avons
également observé que les effets directs du pnédate la décomposition de l'aulne sont
moins importants lorsque des litieres de chéne pa@#entes au sein du paquet de litiere que
dans les monocultures d’aulne. De méme si I'on miesane diminution de la biomasse de
shredders avec la pression de prédation au seimmdescultures d’aulne, on n’observe
aucune différence entre traitements pour les comuatéaeassues de monocultures de chéne et
de mélanges de litieres. Enfin ces modificationsatmrent avec les résultats de la NMDS
qui montrent une altération de la composition dammunautés due a une prédation directe

au sein des monocultures d’aulne, mais pas aulssiautres combinaisons de litieres.

Nous concluons que la qualité des litieres et ksgion de prédation (essentiellement au

travers de consommation directe dans notre cas)eopbtentiel d’influencer a la fois la
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densité et la composition des communautés de nmaendébrés détritivores par différents
mécanismes (recrutement de différentes especesdférentes proportions pour les litieres,
consommation préférentielle de la part du prédatguavec d'éventuels impacts sur les
processus fonctionnels de I'écosysteme. Les métardge litieres n’influencerait pas
directement ces parametres mais constituerait oimbinaison de ressource de qualité (aulne)
permettant I'efficacité du processus de décompmosigt d’'un habitat structuré (chéne)
permettant le maintien des communautés de détdtivet des processus face a la perturbation

engendrée par la présence du prédateur.
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Title: Biodiversity and litter decomposition in streams — The influence of
trophic interactions

Abstract

Evaluating the consequences of biodiversity lostherfunctioning of various ecosystems has
recently become a central focus of ecology. By me&dsexperiments carried out in
headwater streams, we show that the diversity ofebeurce, of decomposers and their
predators can alter the decomposition process thrdiffgrent mechanisms. Notably we
show that concomitant alterations of biodiversitgeveral trophic levels can have synergistic
conseqguences on the functioning of such ecosysteditter decomposition rates. These
results suggest that taking into account the imib@eof trophic complexity on community
structure and ecosystem functioning is necessaeydtuate formally the consequences of
biodiversity loss at a global scale

Key-words: biodiversity, litter decomposition, egetem functioning, trophic interactions,
aguatic hyphomycetes, benthic macroinvertebratesigbion



