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Les effets du changement climatique sur la biodiversité a 1’échelle du globe sont maintenant
sans équivoque. Parmi les écosystémes affectés, les cours d’eau sont particuliérement vulnérables aux
fluctuations du climat. Un nombre croissant d’études long-terme témoigne ainsi du réchauffement
significatif (i.e. échauffements plus précoces, plus longs et maxima plus élevés) et de la saisonnalité
exacerbée des régimes hydrauliques (i.e. crues et étiages plus fréquents) de nombreuses rivieres dans
le monde, tendance qui s’est accentuée au cours des trois dernieéres décennies. Les modifications de
structure et de composition des communautés aquatiques constituent alors un signal intégrateur des
réponses €cologiques a ces changements climatiques. Dans certaines circonstances, ce signal peut
également étre exacerbé, modéré ou potentiellement masqué par d’autres variations abiotiques.
Néanmoins, la distinction et la contribution relative de différents facteurs de stress s’avérent souvent
complexes, ce qui se traduit par un nombre encore restreint d’études traitant de cette problématique.

L’objectif de ce travail de thése était donc d’évaluer 1’effet relatif de différents facteurs de
forgage sur les tendances d’évolution a long-terme des communautés de macroinvertébrés benthiques
de grands cours d’eau, dans un contexte de changement climatique global. Nos investigations ont ciblé
plus spécifiquement la Loire moyenne car, en tant que grande riviere de plaine, elle est
particuliérement concernée par les problémes liés aux stress multiples. En ce qui concerne le choix du
compartiment biologique, la faune benthique a été sélectionnée pour son intérét reconnu en bio-
¢valuation des cours d’eau, notamment grace a une grande diversité de réponses potentielles aux
perturbations environnementales et a un certain nombre d’avantages méthodologiques.

\

Dans un premier temps, nous nous sommes appliqués a caractériser les modifications
temporelles de dix parameétres abiotiques majeurs sur trois décennies (1977-2008). Nous avons
notamment mis en évidence le réchauffement graduel de la Loire (c. +1,2°C en moyenne annuelle sur
les trois décades), couplé a une réduction significative du débit moyen (c. -25%), les deux tendances
étant exacerbées en période chaude (mai-aolt). Dans le méme temps, alors que ces modifications
¢taient susceptibles de provoquer une augmentation du niveau trophique du fleuve, nous avons
souligné I’existence d’un effet confondant de I’amélioration des traitements d’épuration (i.e. réduction
des apports en phosphore), se traduisant principalement par la baisse des concentrations en phosphates
et la limitation des organismes phytoplanctoniques.

Dans un second temps, nous nous sommes intéressés aux réponses structurelles et
fonctionnelles long-terme (i.e. 30 ans) des invertébrés de la Loire a ces deux évolutions concomitantes
majeures. En premier lieu, nous avons constaté¢ que le réchauffement et, dans une moindre mesure, la
réduction du débit sont impliqués dans la disparition ou le déclin progressif de taxons rhéophiles et
psychrophiles (e.g. Chloroperlidae). En parallé¢le, ces modifications hydroclimatiques expliquent une
majeure partie de I’apparition et de la colonisation de taxons limnophiles et thermophiles, comprenant
certaines especes invasives (e.g. Corbicula sp.). En termes de réponses fonctionnelles, ces
changements s’illustrent par une évolution adaptative des profils de traits biologiques cohérente avec
les prédictions a priori qu’il est possible de faire dans un cadre théorique. Par exemple, les organismes
de petite taille sont favorisés par I’augmentation de la température, ceux de treés grande taille par la
réduction des forces de courant, et la reproduction ovovivipare par les perturbations hydroclimatiques
de maniére générale. Toutefois, cette dérive progressive vers un assemblage généraliste et polluo-
tolérant est partiellement confondue par I’amélioration de la qualité d’eau, qui explique I’apparition de
nouveaux taxons polluo-sensibles lors des derniéres années (e.g. Philopotamidae). Bien qu’aucune
résilience taxonomique ou fonctionnelle ne soit constatée, cette tendance se manifeste, via les traits
biologiques, par un transfert probable des ressources trophiques depuis les organismes
phytoplanctoniques vers des biofilms épibenthiques et des macrophytes.

Pour finir, nous avons exploré la variabilité spatiale multi-sites de ces tendances biotiques et
abiotiques et montré que I’ensemble de ces résultats, qui corrobore déja un certain nombre
d’observations en Europe, constitue également un patron homogene le long de la Loire moyenne (sur
pres de 300 km) et entre différents hydrosystémes (e.g. Loire, Seine, Meuse).

Mots clés : macroinvertébrés benthiques, grands cours d’eau, tendances long-terme, changements
hydroclimatiques, stress multiples, facteurs confondants, structure taxonomique, traits biologiques, espéces
invasives, multi-sites.



Evidence for climate change effects on biodiversity at global scale is now unequivocal.
Among impaired ecosystems, running waters are particularly vulnerable to climate fluctuations. As
such, a growing number of long-term studies is testifying a significant warming (i.e. earlier, longer
heating and higher maxima) and a increasing seasonality in discharge regime (i.e. droughts and floods
more frequent) of numerous rivers in the world, this trend being especially pronounced during the last
three decades. Changes in aquatic community structure and composition are then considered as
integrative signals of the ecological responses to these climate changes. Under certain circumstances,
these signals can be also exacerbated, confounded or potentially obscured by other abiotic variations.
Nonetheless, unraveling and quantifying the relative effects of multiple stressors is often complex, as
illustrated by the few studies dealing with this issue.

Therefore, the aim of this PhD was to assess the relative effect of different drivers on long-
term trends in benthic macroinvertebrate communities, in the context of global climate change. Our
investigations were focused more precisely on the Middle Loire River since, as lowland large river, it
is particularly concerned by the potential impact of multiple stressors. Regarding the choice of the
biological model, benthic fauna has been selected according to its acknowledged interest in bio-
assessment of running waters, especially thanks to a great diversity of potential responses to
environmental disturbances and a number of methodological advantages.

First, we investigated the temporal changes of ten major abiotic parameters over three decades
(1977-2008). We highlighted the gradual warming of the Loire River (c. +1.2°C in the mean annual
temperature over the three decades), coupled with a significant drop in mean discharge (c. -25%), both
trends being exacerbated during the warm period (May-August). In the same time, although these
changes were expected to induce a rise in the trophic level of the river, we emphasized a confounding
effect of the wastewater treatment improvement (i.e. phosphorus input reduction), leading mainly to a
drop in phosphate concentrations and a phytoplankton limitation.

Second, we assessed the long-term structural and functional responses (i.e. over a 30-year
period) of invertebrates of the Loire River to both major concomitant trends. On the one hand, we
highlighted that water warming and to a lesser extent discharge reduction were significantly involved
in the disappearance or decrease in rheophilic and psychrophilic taxa (e.g. Chloroperlidae). On the
other hand, they explained also a major part of the appearance and increase of limnophilic and
thermophilic taxa, including invasive species (e.g. Corbicula sp.). In terms of functional responses,
these changes were illustrated by an adaptive evolution of the biological trait profiles in agreement
with a priori predictions that is possible to make in a theoretical framework. For instance, the rising
temperature favored organisms with small size, the release from action of flow favored those with very
large size and both hydroclimatic disturbances favored ovoviviparous reproduction. However, this
shift towards a generalist and pollution tolerant assemblage was partially confounded by improvement
in water quality, explaining the settlement of new pollution-sensitive taxa during the last years (e.g.
Philopotamidae). Although no taxonomic or functional resilience was observed, this trend was
translated, via biological traits, into a probable transfer of trophic resources from phytoplankton to
periphytic biofilms and macrophytes.

Finally, we explored the multi-site spatial variability of these biotic and abiotic trends and we
showed that our results as a whole, which supported already a number of observations in Europe,
exhibited also a strong homogeneous pattern along the Middle Loire River (on nearly 300 km) and
among different hydrosystems (e.g. Loire, Seine, Meuse).

Keywords: benthic macroinvertebrates, large rivers, long-term trends, hydroclimatic changes, multiple
stressors, confounding factors, taxonomic structure, biological traits, invasive species, multi-sites.
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INTRODUCTION




« Le réchauffement du systéme climatique est sans équivoque. On note déja, a
I’échelle du globe, une hausse des températures moyennes de 1’atmosphére et de 1’océan, une
fonte massive de la neige et de la glace et une élévation du niveau moyen de la mer ». Ce
constat émane du dernier rapport d’évaluation du Groupe Intergouvernemental sur I’Evolution
du Climat (GIEC) réalisé en 2007 (IPCC, 2007). Ces travaux, comme d’autres, soulignent
¢galement la plus grande probabilité

d’occurrence et la plus forte sévérité des Din it 61 el oG ol e

événements climatiques extrémes (tempétes, ~ « Le changement climatique s’entend
) ) ) d’une variation de 1’état du climat que
inondations, vagues de chaleur ou de froid, |, peut déceler (par exemple au

cyclones, sécheresses prolongées) qui touchent ~ Moyen de fests statistiques) par des
. ) ) ) modifications de la moyenne et/ou de la
la planéte, avec des conséquences €cologiques  ariabilité de ses propriétés et qui

et socio-économiques majeures (Décamps, ~ Persiste pendant une longue période,
généralement pendant des décennies ou
plus. Il se rapporte a tout changement
GIEC (voir encadré), ces évolutions du climat ~ du climat dans le temps, qu’il soit di a

) la wvariabilité naturelle ou a Dactivité
dans leur ensemble constituent des e

2010). Au sens de la définition donnée par le

manifestations du changement climatique. Les Source : IPCC. 2007.
conclusions du groupement d’experts, basées

sur un grand nombre de jeux de données, montrent que ce changement s’est opéré tout au long
du 20éme siecle, avec une forte accentuation lors des 30 derniéres années, et se généralise a
I’ensemble du globe, malgré des variations régionales pour certains parameétres (Figure 1 ;
IPCC, 2007). Les observations du GIEC mettent également en évidence la perturbation d’une
multitude de systemes sous 1’effet de 1’évolution du climat. Un grand nombre de systemes
naturels a travers le monde, aussi bien physiques que biologiques, sont d’ores et déja impactés

par le changement climatique, et certains systémes anthropisés peuvent également étre

touchés.
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Figure 1: Variations observées a) de la température moyenne a la surface du globe, b) du niveau
moyen de la mer a 1’échelle du globe, et ¢) de la couverture neigeuse dans I’hémisphére Nord en mars-
avril. Tous les écarts sont calculés par rapport aux moyennes pour la période 1961-1990. Les courbes
lissées représentent les moyennes décennales, les cercles les valeurs annuelles et les zones ombrées les
intervalles d’incertitude. Source : IPCC, 2007.

En ce qui concerne les systémes naturels biologiques, des exemples de plus en plus
nombreux (Hughes, 2000 ; McCarty, 2001 ; Stenseth et al, 2002 ; Walther et al., 2002 ;
Parmesan & Yohe, 2003 ; Root et al., 2003 ; Thomas et al., 2004 ; Wilson et al., 2005 ;
Harley et al., 2006 ; Parmesan, 2006 ; Walther, 2010 ; Chen et al., 2011) prouvent que les
effets du changement climatique s’appliquent a I’ensemble des écosystemes (oc€aniques et
continentaux, terrestres et aquatiques) des différentes régions du globe et a une grande
majorité des communautés animales et végétales qui y sont inféodées (e.g. Figure 2). Bien
qu’elles opérent a une échelle macroscopique, les réponses écologiques observées au sein des
systemes affectés par les modifications du climat suivent le principe de « fight-or-flight
response » développé par Cannon (1929). Face au stress induit par le changement climatique,
les individus ou les communautés ont deux possibilités: lutter contre [’agression

environnementale (« fight response ») ou la fuir (« flight response »).
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Figure 2 : Patron global des risques d’extinction des Vertébrés continentaux (terrestres et aquatiques,
en marron) et marins (en bleu), fondé sur le nombre total d’espéces globalement menacées. Source :
Hoffman et al., 2010.

Dans le premier cas, I’adaptation des organismes aux nouvelles conditions du milieu
constitue un moyen de lutter activement contre le stress. Des études récentes ont ainsi mis en
¢vidence des modifications génétiques héréditaires en réponse au changement climatique chez
des populations animales telles que des Mammiferes, des Oiseaux ou des Insectes. Ces
« microévolutions » permettent notamment aux populations de faire face a I’altération du
timing d’événements saisonniers en adaptant leurs cycles de développement, de reproduction,
de dormance et/ou de migration (Bradshaw & Holzapfel, 2006). Par exemple, des travaux sur
les Drosophiles ont montré que certains caracteres génétiques (fréquences de différents alleles
et d’inversions chromosomiques) de populations naturelles d’Europe, d’Amérique du Nord et
d’Australie ont évolué vers des génotypes semblables a ceux de populations vivant plus au
Sud (Rodriguez-Trelles & Rodriguez, 1998 ; Levitan, 2003 ; Umina et al., 2005). Néanmoins,
d’aprés les exemples recensés, ces €volutions génétiques ne se manifestent généralement
qu’au sein d’especes qui peuvent exprimer a une fréquence plus élevée un génotype « thermo-
tolérant » déja existant (Parmesan, 2006). De plus, ce type d’adaptation in situ favorise surtout
les especes avec des temps de génération courts et des taux de croissance de population
rapides (Bradshaw & Holzapfel, 2006).

Lorsqu’ils ne sont pas capables de procéder a de tels remaniements génétiques, les
organismes subissent directement les pressions qui s’exercent sur le milieu, avec des
conséquences physiologiques plus ou moins séveres. Chez les végétaux, les effets sur la

physiologie se mesurent essentiellement en termes de croissance et de productivité, en raison
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d’un impact direct du réchauffement et de 1’augmentation des concentrations en CO,
atmosphérique sur la photosynthese (Hughes, 2000). Chez les animaux, les organismes
ectothermes comme les Insectes, les Poissons, les Reptiles et les Amphibiens sont
majoritairement concernés en raison de leur faible capacit¢ a réguler leur température
corporelle. Les effets du changement climatique sur la physiologie de ces organismes se
mesurent a différents niveaux d’organisation. A [’échelle cellulaire, les variations de
température affectent notamment la stabilit¢ des protéines et les propriétés membranaires
(Hazel, 1995 ; Tomanek, 2008). A 1’échelle de I’individu, les effets dépendent de la capacité
physiologique de I’organisme et de sa tolérance aux changements environnementaux, ce qui
se traduit par le concept de courbe de performance (Figure 3) : les organismes possédent des
gammes de conditions environnementales pour lesquelles leur performance est maximisée,
ainsi que des seuils au-dela desquels leur performance chute, mettant en jeu des mécanismes
de tolérance voire de survie (Angilletta ef al., 2002 ; Portner & Farrell, 2008 ; Chown et al.,
2010 ; Hofmann 2010). Dans le cas du changement climatique, la variable environnementale
est généralement liée a la température (température ambiante moyenne, intervalle de temps
entre évenements thermiques extrémes, taux de réchauffement) et conditionne différents
facteurs de performance ou d’état de forme (« fitness ») de I’organisme tels que la croissance,
la reproduction, les défenses immunitaires, 1’alimentation, 1’activité, les comportements ou la
compétitivit¢ (Portner & Farrell, 2008 ; Hofmann & Todgham, 2010). Ces courbes de
performances et leurs variations spatio-temporelles permettent de comprendre la maniére dont
les variations physiologiques influencent la réponse des espéces au changement climatique
(Buckley, 2008). Par exemple, des études récentes ont montré que les ectothermes vivant en
milieu tropical pourraient étre considérablement plus menacés par le réchauffement global
que leurs homologues des milieux tempérés, contrairement a ce qui pouvait étre admis jusque-
la (Deutsch et al., 2008 ; Huey et al., 2009). En effet, les ectothermes tropicaux sont des
organismes thermo-spécialistes, avec des capacités d’acclimatation limitées, car ils ont évolué
dans des environnements thermiques relativement constants avec de faibles variations
saisonniéres. Ils vivent ainsi la plupart du temps sous des températures proches de leur
température optimale de performance (Deutsch et al., 2008). En contrepartie, ils présentent
une faible « fenétre » de tolérance thermique et bien qu’ils soient adaptés a des températures
¢levées en comparaison des especes des milieux tempérés, ils sont aussi beaucoup plus

vulnérables au moindre réchauffement du climat (Tewksbury ez al., 2008).



Figure 3 : Exemple typique de courbe de performance thermique exprimant la performance relative
d’un organisme ectotherme en fonction de sa température corporelle. T, représente la température
optimum qui maximise la performance. CT,;, et CT,., correspondent respectivement aux
températures critiques minimum et maximum entre lesquelles la performance est possible. Adapté de
Angilletta et al., 2002 et Chown et al., 2010.

Outre les effets physiologiques, la phénologie des organismes — le rythme saisonnier
des éveénements de leurs cycles de vie — est susceptible d’étre affectée par le changement
climatique. De nombreuses études ont mis en évidence une apparition plus précoce des
évenements printaniers pour une grande variété d’especes animales et végétales telles que des
papillons (e.g. Roy & Sparks, 2000 ; Forister & Shapiro, 2003 ; Stefanescu et al., 2003), des
libellules (e.g. Richter et al., 2008 ; Flenner ef al., 2010), des Amphibiens (e.g. Beebee, 1995 ;
Gibbs & Breisch, 2001), des Oiseaux (e.g. Dunn & Winkler, 1999 ; Both et al., 2004) et des
végétaux ligneux, herbacés ou phytoplanctoniques (e.g. Bradley et al., 1999 ; Fitter & Fitter,
2002 ; Williams & Abberton, 2004 ; Winder & Schindler, 2004 ; Chmielewski et al., 2005).
Les changements phénologiques printaniers les plus fréquents incluent des activités plus
précoces de reproduction, de chant et de migration chez les Oiseaux, d’apparition chez les
Papillons, de chant et de ponte chez les Amphibiens, de croissance et de floraison chez les
plantes (Walther et al., 2002). Récemment, des méta-analyses a 1’échelle de I’Europe ou de
I’hémispheére Nord ont ainsi mesuré un patron global d’avancement des événements
printaniers de 2,3 a 2,5 jours par décennie, en réponse au réchauffement observé pour les mois
précédant ces évenements (Parmesan & Yohe, 2003 ; Root et al., 2003 ; Menzel et al., 2006 ;
Parmesan, 2007). Certains changements phénologiques sont également observés en automne
mais, contrairement au printemps, le profil global reste hétérogene, avec des effets opposés
selon les especes (Walther ef al., 2002). On note par exemple une coloration des feuilles plus
tardive pour certaines plantes mais une maturité des fruits plus précoce pour d’autres (Menzel
et al., 2006). Par ailleurs, quels que soient les effets observés, les modifications de la

phénologie constituent un impact majeur du changement climatique pour un grand nombre



d’especes (Parmesan, 2006). En effet, la perturbation des cycles de vie peut avoir pour
conséquence la rupture de la coordination temporelle d’interactions biotiques cruciales telles
que les relations proie-prédateur, hote-parasite ou de pollinisation (Visser & Both, 2005 ;
Winder & Schindler, 2004 ; Both et al., 2009 ; Saino et al., 2009 ; Wedekind & Kueng,
2010).

Enfin, la derni¢re alternative face a une agression, et plus particuliérement face aux
effets du changement climatique, consiste a quitter I’environnement responsable du stress
pour un milieu plus «accueillant ». Les conséquences d’une telle réponse écologique se
répercutent sur la distribution spatiale des organismes, avec des déplacements d’ampleurs
variables. En effet, les espéces se distribuent selon des zones de conditions environnementales
favorables, le plus souvent a travers des seuils spécifiques de tolérance a la température et aux
précipitations. Le réchauffement global tend a modifier la répartition spatiale de ces
« enveloppes climatiques » et, dans la mesure ou leur capacité de dispersion et la disponibilité
des ressources le leur permettent, les organismes modifient leur distribution pour suivre ces
déplacements (Walther et al., 2002). De nombreuses €tudes révelent ainsi un patron global
d’évolution des aires de répartition vers les poles ou vers des altitudes plus élevées pour une
large variété de taxons et de zones géographiques (Hughes, 2000 ; McCarty, 2001 ; Walther et
al., 2002 ; Parmesan & Yohe, 2003 ; Root et al., 2003 ; Hickling et al., 2006). C’est le cas
notamment d’un certain nombre d’espeéces d’Insectes, en particulier les papillons et les
libellules (e.g. Parmesan et al., 1999 ; Warren et al., 2001 ; Hill ef al., 2002 ; Hickling et al.,
2005 ; Wilson et al., 2005), d’Oiseaux (e.g. Thomas & Lennon, 1999 ; Jiguet et al., 2007 ;
Devictor et al., 2008), de zooplancton (e.g. Beaugrand ef al., 2002 ; Beaugrand et al., 2009),
de Poissons (e.g. Perry et al., 2005), de Mammiferes (e.g. Moritz et al., 2008) et de végétaux
terrestres (e.g. Lenoir et al., 2008 ; Parolo & Rossi, 2008 ; le Roux & McGeoch, 2008). Une
méta-analyse récente, par exemple, a pu estimer que la distribution de nombreux organismes
terrestres a récemment évolué vers des altitudes et des latitudes plus élevées aux rythmes
moyens respectifs de 11,0 m et 16,9 km par décennie (Chen et al., 2011). Le risque
¢cologique majeur de ces changements de distribution des espéces concerne la contraction de
leurs aires de répartition, associée principalement a I’existence de barriéres géographiques ou
de capacités de dispersion trop faibles, et pouvant conduire a I’extinction de certaines
populations (Walther et al., 2002 ; Parmesan, 2006). Logiquement, les especes endémiques
des zones polaires (Wilson et al., 2001 ; Derocher et al., 2004) et de haute-montagne (Pounds
et al., 1999 ; Wilson et al, 2005) sont les plus menacées par le risque d’extinction.

Néanmoins, la projection d’ici a 2050 des aires de distribution de nombreux taxons de zones
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géographiques différentes, en lien avec la modification future des « enveloppes climatiques »,
prévoit la disparition de 18 a 35% de ces espéces (Thomas et al., 2004). A I’inverse, le
changement climatique peut ouvrir des frontiéres pour la colonisation voire 1’invasion par des
especes non-natives depuis les zones voisines, d’autant plus favorisées que 1’extinction des
especes natives augmente (Hughes, 2000 ; Walther ef al., 2002 ; Rahel & Olden, 2008). De
plus, la colonisation par les especes provenant de latitudes et altitudes basses est souvent plus
rapide que le déplacement des espéces natives vers des latitudes et altitudes plus élevées,
conduisant a des changements de distribution asymétriques et une augmentation (temporaire)
de la richesse spécifique de la communauté (Walther et al., 2002).

Bien entendu, les réponses écologiques des organismes a 1’évolution du climat au sein
des systémes naturels biologiques ne se font pas selon une seule modalité ni de maniére
invariable. L’ensemble des réactions physiologiques, phénologiques, génétiques et
comportementales décrites précédemment font 1’objet d’interactions complexes et conduisent
finalement a des changements dans la structure et la composition des communautés selon le
schéma proposé par Hughes (2000 ; Figure 4). C’est pourquoi je me suis intéressé plus
particulierement dans cette thése a 1’évolution structurale et fonctionnelle des communautés
en tant que signal intégrateur de ’ensemble des perturbations écologiques potentiellement

provoquées par le changement climatique.

Changement Climatique

Augmentation de la concentration

g | » accroissement des températures globales
en CO, atmosphérique i P g

| » modification des régimes de précipitation
| (+autres gaz 4 effet de serre) | * augmentation de la fréquence et de la
| sévérité des événements extrémes

Adaptation in situ

Changements dans les
interactions spécifiques
e.g. compétition, prédateur-proie,

infections parasitiques,
découplage des mutualismes

certaines espéces, enrichissement en
espéces opportunistes

Figure 4 : Réponses biologiques potentielles au changement climatique conduisant a la modification
de la structure et de la composition des communautés. Source : Hughes, 2000.
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D’autre part, les modifications du climat ne constituent qu’une partie des changements
globaux (voir encadré) auxquels les écosystémes doivent faire face. D’aprés le rapport du

Millenium Ecosystem Assessment (MEA, 2005), les principaux facteurs responsables de

perturbations majeures de la
biodiversité a 1’échelle du globe sont
la modification, la réduction et la
dégradation des habitats, 1’invasion
d’espeéces exotiques, 1’introduction
de pathogenes, la surexploitation des

ressources et le  changement

Définition du changement global

« Tout changement de I’environnement global
(incluant les altérations du climat, de Ila
productivité des terres, des océans ou des autres
ressources en eau, de la composition chimique
atmosphere, et des systemes écologiques) qui peut
altérer la capacité de la Terre a maintenir la vie ».

Source : U.S. Global Change Research Act, 1990.

climatique. De méme, une étude de

Sala et al. (2000), issue des résultats d’'une méta-analyse, considére que les 5 «drivers »
majeurs responsables de changements globaux de la biodiversité sont, par ordre décroissant
d’importance, 1’'usage des sols, le climat, les rejets d’azote, les interactions biotiques et le CO;

atmosphérique (Figure 5).

o
o

o
o

o
~

Effet relatif des drivers

0.24

Figure 5: Effet relatif des principaux facteurs (ou « drivers ») de changements de la biodiversité.
Source : Thuiller, 2007 ; adapté de Sala et al., 2000.

Dans ce contexte de perturbations environnementales plurifactorielles, les écosystemes
réagissent différemment aux pressions et plusieurs études ont montré que les écosystémes
aquatiques continentaux sont les plus vulnérables aux changements globaux (Figure 6 ;
Ricciardi & Rasmussen, 1999 ; Sala et al., 2000 ; Loh & Wackernagel, 2004 ; Revenga et al.,
2005 ; Dudgeon et al., 2006 ; Heino et al., 2009).



14

12—

1.0

1.0)

08—

0.6 —

Index (1970

0.4

02—

0 L I L 1 I I
1970 1975 1980 1985 1990 1995 2000

Figure 6 : « Indice Planéte Vivante » des espéces terrestres (en vert), d’eau douce (en bleu clair) et
marines (en bleu foncé) entre 1970 et 2000. L’indice mesure 1I’ensemble des tendances de populations
d’especes sauvages a I’échelle du globe. 11 est fixé a une valeur de 1 pour la premiére année (1970).
Adapté de Loh & Wackernagel, 2004.

D’aprés Sala et al. (2000), les 3 principaux facteurs de dégradation de ces écosystémes
sont 1’usage des sols, le climat et les échanges biotiques. Si les milieux lentiques sont touchés
majoritairement par les invasions d’espéces exotiques, les milieux lotiques constituent les
écosystemes les plus sensibles au changement climatique — a travers 1’augmentation de la
température et la modification du cycle de I’eau — et aux usages li€s aux activités humaines —
majoritairement concentrées le long des cours d’eau — a 1’échelle du globe (Poff et al., 1997 ;
Sala et al., 2000 ; Allan et al., 2004 ; Allan et al., 2005). Outre ces 3 facteurs, une multitude
de pressions s’exerce sur ces milieux et accentue encore leur sensibilité : perturbations
physiques et modifications des régimes hydrologiques (assechement des zones humides et
irrigation pour I’agriculture, captages d’eau potable, barrages et digues pour la régulation des
débits, la production d’électricité, la navigation et la récréation, connexions et transferts d’eau
entre bassins), exploitation des ressources vivantes (péche et aquaculture), pollutions
multiples (rejets chimiques urbains et industriels, pesticides ; e.g. Tableau 1) et eutrophisation
(MEA, 2005). De plus, au-dela du simple cumul des effets individuels, I’ensemble de ces
facteurs de perturbation peut interagir de manieére synergique et exacerber les impacts
écologiques sur la biodiversité aquatique (Carpenter et al., 1992 ; Meyer et al., 1999 ; Allan et
al., 2004 ; Allan et al., 2005 ; Dudgeon et al., 2006 ; Heino et al., 2009).



Tableau 1 : Principaux problémes de qualité d’eau rencontrés a I’échelle globale dans les systémes
aquatiques continentaux. Source : MEA, 2005 ; adapté de Meybeck, 2003.

Dans ces circonstances, les écosystemes inféodés aux grands cours d’eau sont
potentiellement parmi les plus exposés aux changements globaux et a leurs interactions. Etant
donné que ces milieux constituent généralement des zones sujettes a de fortes pressions
anthropiques et qu’ils drainent les eaux des bassins amont, ils intégrent a la fois les impacts
directs exercés sur le bassin alluvial et ceux qui se répercutent depuis les tétes de bassins (voir
par exemple Tockner et al., 2010). Le défi qui se pose alors aux scientifiques et aux
gestionnaires est de réussir a distinguer et quantifier les effets relatifs des stress multiples sur
ces ¢écosystemes aquatiques (Downes, 2010 ; Ormerod et al., 2010). Il s’agit d’une tache
d’autant plus difficile que les facteurs de stress qui s’exercent sur les milieux d’eau douce
operent a des échelles de temps et d’espace variables (Heathwaite, 2010 ; Smol, 2010),
interagissent le plus souvent entre eux selon divers processus (Downes, 2010 ; Fausch ef al.,
2010 ; Strayer, 2010) et engendrent des réponses écologiques complexes, souvent non-
linéaires et difficilement prévisibles, et parfois inattendues (Davis et al., 2010). Ces difficultés
expliquent probablement pourquoi peu d’études ont jusqu’ici été diligentées afin de traiter
spécifiquement le « probléme » des stress multiples sur les écosystemes d’eau douce
(Ormerod et al., 2010). Or, I’identification du ou des facteur(s) majoritairement limitant(s)
pour le bon fonctionnement des écosystémes constitue notamment une étape préalable de

diagnostic indispensable pour guider les actions de gestion, sous peine de voir échouer, de



manicre quasi-in€vitable, les programmes (souvent colteux) de conservation et de
restauration (Bunn et al., 2010 ; Davis et al., 2010 ; Grantham et al., 2010 ; Hart & Calhoun,
2010 ; Heathwaite, 2010 ; Palmer et al., 2010 ; Strayer, 2010). C’est pourquoi mon travail de
thése cible spécifiquement les écosystémes lotiques particuliers que sont les grands cours
d’eau, et s’intéresse a la problématique associée des stress multiples.

En outre, par définition, les changements englobent le temps qui passe et ceux qui
touchent les écosystémes se déroulent le plus souvent de manicre lente et subtile, nécessitant
de longues durées d’observation pour étre mesurés (Janzen, 2009). Carpenter (2002) évoque
ainsi la notion de «long now » selon laquelle I’état présent d’un écosysteme inclue les
influences écologiques des états passés et les conséquences écologiques sur les états futurs.
Les séries de données long-terme sont donc indispensables pour évaluer 1’importance et la
direction des changements des écosystémes, distinguer les grandes tendances directrices de la
variabilité a court-terme, détecter les effets des événements extrémes rares et déterminer les
temps de réponses écologiques (Peters, 2010). I y a déja une vingtaine d’années, Magnuson
(1990) énongait le concept de « présent invisible » et soulignait 1’intérét d’un programme de
« Recherche Ecologique Long-Terme » (LTER en anglais) dans la mise en évidence de
réponses écologiques masquées par des échelles de temps trop restreintes. Depuis, de grandes
quantités de données ont ét¢ accumulées pour 1’étude des changements temporels des
écosystemes en réponse aux modifications des conditions environnementales, et I’importance
des approches long-terme dans 1’acquisition de connaissances en écologie apparait de plus en
plus évidente (Janzen, 2009). Ce constat est d’autant plus valable que les phénomenes de
changements globaux qui nous intéressent ici opérent a des échelles de temps et d’espaces

particuliérement larges.



L’ensemble des critéres développés jusque-la a finalement conduit a orienter mon
travail vers I’analyse des effets long-terme des changements globaux sur les tendances
écologiques observées sur la structure et la fonction des communautés en grands cours d’eau.
Afin d’alimenter ce sujet d’investigation, le choix du compartiment cible s’est porté sur les
communautés de macroinvertébrés benthiques. En effet, ce groupe biologique occupe une
position fondamentale au sein des réseaux trophiques aquatiques, plus particuliérement en
milieu lotique, et joue un réle écologique primordial au sein de ces écosystémes (Resh, 2008).
Les invertébrés benthiques se caractérisent également par une forte richesse taxonomique et
une importante variabilité de profils écologiques au sein des communautés, qui induisent une
grande diversité de réponses potentielles aux perturbations environnementales (Usseglio-
Polatera et al., 2000 ; Bonada et al., 2006 ; Statzner & Béche, 2010). En outre, la mobilité
relativement réduite de ces organismes (hormis les phénomenes de dérive et de colonisation)
implique nécessairement 1’intégration des conditions mésologiques qui s’exercent de maniere
effective au niveau local (Resh, 2008). En paralléle, la large répartition des macroinvertébrés
benthiques permet également de vérifier 1’existence de changements globaux a des échelles
spatiales variables, ouvrant des perspectives quant a la comparaison des réponses écologiques
de différents hydrosystémes (Bonada et al., 2007 ; Hering et al., 2009). De plus, les temps de
générations sont généralement suffisamment longs pour pouvoir suivre les changements des
communautés sur le long-terme (DeWalt ef al., 2005). Par ailleurs, la faune benthique est
reconnue pour présenter un certain nombre d’avantages méthodologiques et techniques qui
permettent la mise en place de suivis réguliers, peu contraignants et a cotts réduits (Carter &
Resh, 2001 ; Resh, 2007). Par conséquent, la réunion de ces différentes caractéristiques définit
les macroinvertébrés comme un outil pertinent et performant pour 1’évaluation de la qualité
biologique des cours d’eau et l’identification des différents facteurs de perturbation des
milieux, intégrable a différentes échelles spatio-temporelles (Usseglio-Polatera & Beisel,

2002 ; Resh, 2008 ; Hering et al., 2009 ; Statzner & Béche, 2010).
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Le travail présenté ici s’inscrit dans le cadre d’un programme de recherche pluriannuel

(2008-2012) élaboré¢ en partenariat entre EDF R&D et I’Irstea et visant @ mieux caractériser le

role de la température dans le fonctionnement des écosystémes aquatiques fluviaux (Delattre

& Souchon, 2008). Ce programme se décline selon les 5 grands axes d’investigation

complémentaires, de complexité croissante, qui suivent :

1)

2)

3)

4)

5)

I’actualisation des connaissances sur les préférences et les tolérances
thermiques des espéces piscicoles principales,

les recherches in situ sur le comportement des espéces de poissons en
présence de contrastes thermiques (écologie comportementale),
I’approfondissement des relations de distribution géographique des especes
aquatiques par une exploitation ciblée des données large échelle de
monitoring, en insistant sur la qualit¢ de la donnée température de 1’eau
mesurée ou modélisée,

le maintien et I’exploitation poussée de séries long-terme, en recherchant
les relations physique/thermie/chimie versus biologie,

I’amplification de recherches sur le métabolisme des systeémes aquatiques,
en particulier les compartiments bactériens, algaux et benthiques a la base

des édifices trophiques.

La mise en place de ce programme de recherche répond a I’instauration d’un nouveau

contexte réglementaire au niveau européen, la Directive Cadre sur ’Eau (DCE), et a la

canicule de 2003 qui ont contribu¢ conjointement a remettre sur le devant de la sceéne la

question des autorisations de rejets thermiques, qui faisaient 1’actualité des années 1970. Les

suivis existants au droit de chaque centre nucléaire de production d’électricité (CNPE) sont

alors tres utiles pour comprendre les évolutions faunistiques et floristiques constatées et tenter

de les relier a la fois aux facteurs généraux caractérisant les fleuves récepteurs et aux impacts

plus localisés des installations industrielles (e.g. Roger et al., 1991 ; Ginot et al., 1996 ;
Khalanski & Gras, 1996 ; Lair et al., 1996 ; Fruget et al., 1999 ; Fruget et al., 2001 ;
Daufresne et al., 2004 ; Khalanski et al., 2008).



La theése s’integre a I’axe 4 du programme et vise a approfondir I’état des
connaissances sur 1’évolution temporelle des communautés aquatiques et des déterminismes
environnementaux impliqués, a partir de données long-terme de suivis hydrobiologiques
réalisés a proximité de sites EDF. Comme mentionné dans I’introduction, ce travail cible plus
particuliérement les grands cours d’eau, soumis a un panel vari¢ de pressions naturelles et
anthropiques, et le groupe biologique des macroinvertébrés benthiques, qui présente a priori
des stratégies vitales suffisamment diverses pour pouvoir déceler des réponses écologiques
temporelles aux différents facteurs de forgages. Les objectifs principaux sont 1) d’améliorer la
compréhension des modifications long-terme des communautés d’invertébrés aquatiques,
notamment par I’identification des taxons menacés et/ou disparus, 1’observation des arrivées
d’especes, potentiellement invasives, 1’analyse des variations des profils écologiques, le
repérage d’éventuels phénomenes cycliques, la quantification des facultés de résistance et de
résilience des communautés ; ii) de déterminer les tendances environnementales responsables
des changements écologiques observés et d’évaluer I’importance relative des changements
globaux versus locaux et des forcages naturels versus anthropiques, en ciblant plus
particulierement la part de « responsabilité » imputable au facteur température ; iii) d’étudier
la variabilité spatiale des réponses écologiques aux changements environnementaux, en
vérifiant si des profils communs de modifications structurelles et/ou fonctionnelles se
dégagent de différentes communautés d’invertébrés soumises a des pressions de méme nature
et de méme ampleur.

D’un point de vue plus appliqué, pour I’industriel partenaire, il est important de
dépasser le stade actuel de vérification de conformité aux prescriptions réglementaires en
vigueur, et de se donner les moyens de rassembler des ¢léments objectifs qui lui permettront

de mieux faire face au futur changement climatique et aux réglementations a venir.



Afin de présenter les ¢léments qui répondent a ces différents objectifs, le manuscrit se
structure en 4 chapitres s’intéressant a I’exemple de la Loire moyenne, auxquels s’ajoute un
chapitre supplémentaire traitant des questions de variabilité spatiale a différentes échelles. Le
premier chapitre présente les caractéristiques générales du bassin de la Loire : hydrologie,
climat, géologie, activités humaines. Le second chapitre s’intéresse a 1’évolution long-terme
du contexte environnemental de la Loire moyenne et aux facteurs de forcages locaux et
globaux responsables des tendances hydroclimatiques et de qualité d’eau. Le troisiéme
chapitre vise a évaluer les réponses structurelles long-terme des communautés de
macroinvertébrés benthiques aux changements abiotiques constatés. Le quatriéme chapitre
compléte ces investigations par une approche fonctionnelle des tendances d’évolution de la
composition des assemblages a partir des traits biologiques et écologiques des especes. Le
dernier chapitre explore ensuite la variabilit¢ des patrons de changements biotiques et
abiotiques mis en évidence selon deux échelles spatiales (longitudinale et multi-bassins).
Enfin, le manuscrit se termine par une discussion générale qui synthétise les principaux
résultats issus des chapitres précédents et présente les perspectives de recherche qui en

émergent.

Par ailleurs, les travaux développés au cours de cette these ont conduit a la publication
de deux articles scientifiques qui sont présentés a la fin du manuscrit. L’article publi¢ dans
Science of the Total Environment fait directement référence au chapitre 2 et celui publié¢ dans
Global Change Biology au chapitre 3. Des projets d’articles concernant les chapitres 4 et 5
sont également en cours de réflexion. Pour finir, le dernier chapitre a fait 1’objet d’une étude

préalable menée par Pierre Furgoni dans le cadre de son stage de fin d’études.



Contexte et objectifs de la these
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Description des principales caractéristiques

du bassin versant de la Loire



L’ensemble des travaux exposés dans les chapitres 2 a 4 du présent manuscrit repose
sur des données décrivant les évolutions environnementales (naturelles et anthropiques) et
¢cologiques du bassin de la Loire, et plus particulierement du secteur de la Loire moyenne. Ce
premier chapitre est donc dédié¢ a la présentation générale du fleuve Loire, et des spécificités
des différentes entités géographiques qui le composent (dont la Loire moyenne), a travers la
description des principales caractéristiques de géomorphologie et de climat, d’hydrologie et
de température, des principaux aménagements et usages liés aux activités humaines, ainsi que
de certaines zones d’intérét majeur en termes de biodiversité (voir Oudin et al., 2009 pour une

présentation plus détaillée).

I. Caractéristiques générales de la Loire

Avec ses 1012 km, la Loire est le plus long fleuve de France et parmi les plus longs en
Europe (Figure 7). Elle prend sa source en Ardeéche (07) au Mont Gerbier-de-Jonc, a 1408 m
d’altitude, pour se jeter dans 1’ Atlantique au niveau de Saint-Nazaire (44). Le bassin versant,
qui draine plus de 40000 km de cours d’eau, représente une superficie totale d’environ
117000 km?, soit plus de 20% de la superficie de la France. L’affluent le plus important de la
Loire est I’ Allier (Tableau 2), qui double le débit du fleuve apres la confluence des deux cours
d’eau au niveau du « Bec d’Allier » (en aval de la ville de Nevers, rive gauche). La Loire
parcourt ensuite plus de 300 km avant de recevoir les apports de 4 tributaires majeurs sur
seulement 100 km, doublant a nouveau le débit du fleuve. Le Cher, I’Indre puis la Vienne
rejoignent la Loire en rive gauche depuis la partie Ouest du Massif Central (Tableau 2). Le
quatrieme affluent, la Maine, issue de la jonction entre la Mayenne et la Sarthe, rejoint ensuite
la Loire en rive droite, a proximité de la ville d’Angers, depuis le Massif Armoricain (Tableau
2). Par ailleurs, plusieurs canaux construits pour les besoins de la navigation ont ouvert des
connexions entre la Loire et les grands bassins hydrographiques du Rhone, via la Sadne
(canaux du Nivernais et de Bourgogne; Figure 8), et de la Seine (canaux du Loing, d’Orléans

et de Briare ; Figure 8).
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Tableau 2 : Principales caractéristiques de la Loire et de ses affluents majeurs.

Riviere Altitude a la Département Longueur Bassin vtzersant

source (m) totale (km) (km?)
Loire 1408 Ardeche (07) 1012 117 010

Allier 1440 Lozeére (48) 421 14310
Cher 700 Creuse (23) 367 13920
Indre 410 Cher (18) 279 3460
Vienne 859 Correze (19) 372 21110
Maine - - 12 22190
Mayenne 344 Orne (61) 202 5820
Sarthe 260 Orne (61) 313 16370

0 50 100 200
I KT

Limite de bassin versant i
=== Canaux du Loing, d’Orléans et de Briare
— Loire etaffluents
=== Canal du Nivernais
Rhone et Sadne
Canal de Bourgogne
— Seine et affluents

Figure 8 : Principales connexions hydrographiques artificielles de la Loire au Rhone et a la Seine.
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Dans son ensemble, le bassin de la Loire est peu urbanis€, avec une population totale
d’environ 11,5 millions d’habitants, soit une densit¢ moyenne de 70 hab/km? (données
Etablissement Public Territorial de Bassin Loire). Toutefois, le fleuve constitue un réel axe
d’attraction au sein du bassin avec plus de 4 millions de personnes recensées le long de ses
berges, soit une densité supérieure a 100 hab/km? (données EPTB Loire). Les grandes
agglomérations, notamment, sont situées au bord de la Loire : Saint-Etienne et Roanne, dans
la partie amont, Nevers, a la confluence avec 1’Allier, puis les villes historiques du Val de
Loire, Orléans, Blois, Tours (Figure 9) et Saumur, et enfin Nantes qui marque le début de la
zone estuarienne (Figure 7). Les axes hydrauliques secondaires sont aussi des lieux privilégiés
d’urbanisation avec des villes comme Clermont-Ferrand, Vichy et Moulins situées sur le
cours de I’Allier, Montlucon, Vierzon et Bourges sur le Cher, Chateauroux sur 1’Indre,

Limoges, Poitiers et Chinon sur la Vienne, et Angers sur la Maine (Figure 7).

Figure 9 : Vue aérienne de la Loire a Tours (crédit photo : 4 vents).
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II. Géomorphologie et climat

Différentes entités géographiques peuvent étre distinguées le long de la Loire, en
particulier le bassin amont, représentant la haute Loire de sa source jusqu’a la confluence avec
I’Allier, la Loire moyenne, du Bec d’Allier jusqu’a la confluence avec la Maine, la basse
Loire de la Maine jusqu’a I’estuaire, et la zone estuarienne qui s’étend approximativement de
Nantes jusqu’a Saint-Nazaire (Figure 7 ; Figure 10). La haute Loire et la Loire moyenne sont
les deux entités les plus étendues, avec des longueurs respectives d’environ 410 et 460 km. La
basse Loire représente une section d’environ 90 km, prolongée par |’estuaire sur une
cinquantaine de kilométres. La distinction de ces différents secteurs repose, en particulier, sur
des caractéristiques géologiques, morphologiques et climatiques variées et spécifiques. La
Loire traverse notamment 6 hydro-écorégions de rang 1 (HER1 ; Wasson et al., 1996) qui, sur
ce bassin, sont en bonne adéquation avec le découpage typologique fondé sur la morphologie

du cours d’eau, ou morphorégions (Wasson et al., 2004).

8]
I Bassin versant ~E T ey

Haute Loire

== Loire Moyenne

= Basse Loire

—_— 0 25 %0 100
Affluent -

Figure 10: Les 3 entités de la Loire et exemples de morphologies fluviales associées : en haut a
droite, les gorges de la haute Loire (crédit photo : mézencloiresauvage) ; en haut a gauche, un méandre
sur la Loire moyenne (crédit photo : J. Saillard, CEPA) ; en bas a gauche, des bancs de sables sur la
basse Loire (crédit photo : S. Limoge).
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Le bassin amont présente ainsi un faciés de gorges encaissées (Figure 10), bordées par
des foréts anciennes, avec des pentes importantes (2,7%o pour la Loire entre la source et le
Bec d’Allier). La haute Loire et le haut Allier s’y écoulent sur un socle granitique, affleurant
parfois directement dans le lit mineur. Bien que la dynamique fluviale des deux cours d’eau
soit réduite par I’encaissement des gorges, leur fonctionnement géomorphologique y est
quasi-naturel (Oudin et al., 2009). Il existe également quelques vallées alluviales peu
aménagées en aval des gorges, laissant place a de larges méandres au milieu des nombreux
bocages. On observe par exemple une forte dynamique fluviale naturelle dans les secteurs de
Vichy (Allier) et en aval de Roanne (Loire).

En aval de la confluence avec 1’Allier, la Loire s’écoule ensuite avec une pente
beaucoup plus faible (0,43%0 entre Nevers et Nantes) a travers les terrains sédimentaires
perméables des tables calcaires, donnant naissance a de grands aquiferes. De nombreux ilots
et bancs de sable, des foréts rivulaires, des zones de tressage et de méandrage ainsi que de
grandes plaines alluviales sont présents sur la Loire moyenne et la basse Loire (Figure 10).

Enfin, les influences climatiques qui s’exercent sur le bassin de la Loire sont
multiples, conduisant a des conditions météorologiques complexes et tres variables. Alors que
I’influence du climat méditerranéen s’exerce régulierement sur les parties du bassin les plus
en amont, proches du Massif des Cévennes (cf. les épisodes de crues cévenoles ci-apres), la
haute Loire est largement influencée par le Massif Central et son climat continental. Elle
differe de la partie amont de la Loire moyenne qui, sans apport d’affluent majeur, constitue
une zone intermédiaire, plutdt sous climat océanique dégradé. A I’inverse, la partie aval de la
Loire moyenne est dominée par un climat atlantique, bien que les principaux affluents soient
encore sous influence du Massif Central (rive gauche) ou du Massif Armoricain (rive droite)
dans leurs parties amont. Le climat océanique devient ensuite trés largement dominant sur les

zones du bassin les plus en aval (basse Loire et estuaire).



III. Hydrologie et température

De par sa situation géographique et I’influence du Massif Central, la haute Loire
présente un régime hydrologique de type pluvio-nival. Néanmoins, la présence des barrages
de Villerest, de Grangent (sur la Loire) et de Naussac (sur 1’Allier) limite 1’influence nivale
sur les parties plus en aval. La Loire moyenne et la basse Loire présentent donc un régime a
caractere pluvial, défini par une période de crues hivernale et une période de bas débits qui

s’étale généralement de fin juin jusqu’a début octobre (Figure 11).

700 25
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—— Deébit

[2,) Puusdow a2 ewnof sinpesadwag

Température

Figure 11 : Valeurs journaliéres moyennes de débit (courbe bleue ; calculées a Blois sur la période
1863-2011 ; données Direction Régionale de |I’Environnement, de |’Aménagement et du Logement
Centre) et de température de 1’eau (courbe rouge ; calculées a Dampierre-en-Burly sur la période
1977-2008 ; données Electricite De France).

Le module de la haute Loire est d’environ 70 m*/s a Villerest (amont de Roanne), celui
de la Loire moyenne de 360 m’/s & Blois (aval d’Orléans) et celui de la basse Loire de 870
m’/s 2 Montjean (amont de Nantes). Néanmoins, le débit du fleuve peut étre trés irrégulier. La
Loire est connue notamment pour ses fortes crues et les inondations spectaculaires qu’elles

engendrent (voir Tableau 3 pour I’ordre de grandeur des crues classées).



Tableau 3 : Valeurs de débit (en m’/s) pour des crues de différentes fréquences de retour a Villerest
(haute Loire), Blois (Loire moyenne) et Montjean (basse Loire) (données DREAL Centre et Pays-de-

Loire).

Fréquence Villerest Blois Montjean
Biennale 520 1700 3100
Quinquennale 800 2400 4400
Décennale 990 2800 5200
Vicennale 1200 3200 6000
Cinquantennale 1400 3800 7000

Trois types de crues sont susceptibles d’affecter le bassin :

1))

2)

3)

les crues cévenoles : elles sont provoquées par des épisodes pluvieux relativement
courts mais trés intenses, dus a l’'influence méditerranéenne du Massif des
Cévennes voisin, et concernent exclusivement les hauts bassins de la Loire et de
I’Allier. Le 20 septembre 1980, par exemple, des précipitations dépassant
localement 600 mm ont provoqué une crue torrentielle de la Loire atteignant
rapidement 2000 m’/s & Brives-Charensac (43), soit prés de 30 fois le module du
fleuve a cet endroit. Seul, ce type de crue est tres vite amorti et aucun effet majeur
n’est observé au-dela du barrage de Villerest (42).

les crues océaniques : elles sont alimentées par de longues périodes pluvieuses
générées sur la majeure partie du bassin, a I’exception de la zone amont, par les
perturbations océaniques. Sur la Loire, elles sont le plus souvent consécutives aux
apports des tributaires de la rive gauche qui drainent toute la partie ouest du bassin.
Seul, ce type de crue affecte donc principalement les sous-bassins de la Loire et,
par concomitance des apports des affluents majeurs, la basse Loire. Les épisodes
les plus notables sont ceux de 1910, 1977, 1982, 1994 et 1995, pour lesquels les
débits ont atteint des valeurs entre 5400 et 6300 m*/s 4 Montjean, soit entre 6 et 7
fois le module de la basse Loire.

les crues mixtes : elles résultent de la combinaison des deux types précédents et
sont les plus dangereuses, particulierement en Loire moyenne ou les débits peuvent
étre exceptionnellement élevés. Les trois plus grandes crues ayant eu lieu depuis
I’existence des premiers enregistrements de débit sur la Loire appartiennent a cette
catégorie, avec des débits supérieurs a 7200 m’/s & Gien, soit 20 fois le module, en

1846, 1856 et 1866 (Figure 12).
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Figure 12 : Lithographies de Louis Moullin représentant la crue de la Loire en 1856. En haut, les
quais de Saumur inondés ; en bas, rupture d’une levée a la Chapelle sur Loire (source : Archives
départementales d’Indre-et-Loire).

A T’inverse, les débits de la Loire peuvent €tre extrémement faibles en période
d’étiage. Pour preuve, il était possible de traverser la Loire a pied a Orléans en aolt 1949
(débit inférieur a 1-2 m’/s). Toujours a Orléans, les débits avaient déja atteint des valeurs
inférieures 2 5 m’/s en juillet 1870 et un nouvel épisode de sécheresse a été observé en 1976,
avec des débits inférieurs 2 20 m>/s pendant plusieurs jours. Outre I’absence de précipitations
et les fortes températures qui engendrent des niveaux d’eau trés faibles sur I’ensemble du
bassin lors de ces années particulicres, le secteur de la Loire moyenne autour de la boucle
orléanaise est ¢galement sujet a d’importantes pertes par infiltration lors des périodes

d’étiages (Gutierrez & Binet, 2010).
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Ces variations hydrologiques de grande ampleur sont aujourd’hui en partie régulées
afin de limiter les crues les plus fortes et de soutenir les étiages les plus sévéres. En effet, un
premier barrage a ét€ mis en service en 1983 a Naussac (appelé « Naussac 1 »), sur le bassin
de I’Allier, avec pour objectif de soutenir les étiages de 1’Allier, puis de la Loire apres leur
confluence. Jugée encore insuffisante, la capacité de I’ouvrage a été augmentée lors d’une
deuxieéme phase de travaux achevée en 1998 (« Naussac 2 »), et un débit minimum de 6 m’/s
est maintenant assuré sur I’Allier a Vieille-Brioude (43). Un second barrage a également été
mis en service en 1985 a Villerest, sur la Loire, avec pour vocation prioritaire 1’écrétement
des crues du fleuve jusqu’en Loire moyenne, grice a un débit maximum de 1000 m*/s imposé
entre Roanne et Nevers. Ce barrage contribue également au soutien d’étiage sur la Loire,
conjointement avec celui de Naussac, en maintenant un débit minimum de 8-10 m’/s jusqu’a
Nevers, 60 m*/s & Gien et 127 m’/s 2 Montjean.

En ce qui concerne la température, la Loire présente un régime thermique
naturellement inverse au régime hydrologique (Figure 11). La période hivernale est soumise
aux températures les plus basses qui, bien que modérées par la douceur du climat océanique,
peuvent étre suffisamment faibles pour que certains secteurs de la Loire moyenne soient
complétement pris sous les glaces. 4 contrario, la période estivale est sujette a des pics élevés
de température de I’eau pouvant dépasser les 28°C sur la Loire moyenne en valeur journaliere
(par exemple les mois de juillet 1995, 2003 et 2006 et les mois d’aott 1990, 1997, 1998, 2001
et 2003). Lors de la canicule de 2003, la température de 1’eau, toujours en valeur journaliére,
atteignait méme les 30°C sur la partie amont de la Loire moyenne (Dampierre) et jusqu’a

31°C sur la partie aval (Avoine).



IV. Aménagements et usages anthropiques

En général, le taux d’occupation des sols et la population du bassin de la Loire
augmentent progressivement de 1’amont vers 1’aval et de 1’est vers I’ouest, et autour des
centres urbains (données EPTB). Les activités économiques sont globalement & dominante
agricole. Les industries sont relativement dispersées, avec notamment un premier pdle vers
Saint-Etienne et un second entre Nantes et Saint-Nazaire. Certaines spécificités sont
observées entre les différentes entités géographiques de la Loire, en grande partie liées aux
caractéristiques évoquées précédemment. Sur le bassin de la haute Loire, les activités
d’élevage sont largement favorisées dans les zones volcaniques granitiques. Les quelques
dépressions sédimentaires telles que la plaine de la Limagnes (vers Clermont-Ferrand)
permettent néanmoins de diversifier ces activités en favorisant 1’agriculture. Par ailleurs, la
totalité de D’exploitation hydroélectrique de la Loire a lieu sur ce bassin, les principaux
ouvrages ¢tant les barrages de Grangent (mis en service en 1957) et Villerest (1985) sur la
Loire et de Naussac (1983 et 1998) et Poutés (1941) sur I’Allier (Figure 7). Sur la Loire
moyenne, 70% de la surface du territoire sont exploités par 1’agriculture de type polyculture
(céréales, betteraves sucrieres, horticulture, vignobles), permettant également le
développement de I’industrie agro-alimentaire. En outre, il s’agit de la partie du bassin ou se
trouvent 1’ensemble des centrales nucléaires pour la production d’¢lectricité. Quatre sont
installées sur la Loire : Belleville (mise en service en 1988-1989), Dampierre (1980-1981),
Saint-Laurent (1983) et Chinon (1984); et une sur la Vienne : Civaux (1997) ; toutes équipées
de tours aéroréfrigérantes (Figure 7). Enfin, la basse Loire est tournée a la fois vers les
activités agricoles de polyculture et d’¢levage, et vers les industries de types agro-alimentaire,
mécanique, énergie, construction aéronautique et chantiers navals.

Outre d’importants prélévements pour ’irrigation qui affectent la disponibilité en eau
de la Loire et des nappes souterraines, la dominante agricole des activités économiques du
bassin de la Loire entraine une dégradation globale de la qualité d’eau (voir par exemple
Bouraoui & Grizzetti, 2011). Les pollutions, essentiellement azotées et phosphorées,
conduisent a d’importantes manifestations d’eutrophisation, accentuées dans les retenues et au
niveau de I’estuaire. Les grands centres urbains et la relative concentration de la population
aux abords de la Loire participent également a la pollution organique des eaux, de méme
qu’aux prélévements pour l’approvisionnement en eau potable. En ce qui concerne les
ouvrages hydroélectriques, en plus d’affecter la continuité écologique des cours d’eau

(notamment pour les espéces de poissons migratrices), ils limitent le transport sédimentaire et



réduisent la dynamique hydro-morphologique de la Loire sur la partie aval (Bethemont &
Wasson, 1996). De plus, la quantité de substrat remobilisable a été considérablement réduite
par les pratiques intensives d’extraction de granulat sur tout 1’axe de la Loire (et de 1’Allier).
Débutées au milieu du XIX™™ siécle, elles ont été trés présentes dans le lit mineur jusqu’en
1981, passant de 150000 t/an en 1860 a 1 Mt/an en 1950, pour finalement culminer a 10
Mt/an en 1978 (mesurées entre le Bec d’Allier et Nantes ; Bethemont & Wasson, 1996). Si
I’exploitation dans le lit mineur a ensuite diminué¢ (4 Mt/an entre 1985 et 1990) pour
finalement étre arrétée entre 1993 et 1995, les extractions dans le lit majeur, elles, ont
augmenté en contrepartie. Par ailleurs, la dynamique fluviale de la Loire a été modifiée par de
nombreux aménagements. Alors que des enrochements ont été mis en place sur la partie
amont de la Loire pour la protection des berges, la Loire moyenne est presque complétement
bordée de digues de Nevers a Angers. Ces ouvrages, espacés d’une largeur de 500 a 800 m,
sont principalement destinés a la protection contre les crues, bien que certains aient été
construits pour améliorer la navigation lorsqu’elle était encore active sur cette partie du
fleuve. L’endiguement du Val de Loire a ainsi conduit a une dynamique fluviale mixte entre
tressage et anastomose, mélant des chenaux et des ilots hautement stabilisés a d’autres
chenaux et des bancs de sable naturellement instables (Oudin et al., 2009). Ces altérations
physiques de la Loire (stabilisation des berges, extraction de granulat et réservoirs) ont
provoqué de concert une modification du transport solide, entrainant un surcreusement du lit
mineur et une perturbation de la dynamique de crue. De profonds effets écologiques peuvent
¢galement survenir, par exemple sur les frayeres (colmatage ou absence de substrat adapté,
isolement de bras secondaires par abaissement du chenal principal). De surcroit,
I’enfoncement du lit de la Loire se répercute de maniere proportionnelle sur le niveau de la
nappe alluviale, rendant I’acces a I’eau potable plus difficile. Pour finir, il contribue fortement
a la remontée du bouchon vaseux dans I’estuaire.

Dans ce contexte de pressions multifactorielles, I’exploitation de centrales nucléaires
constitue une source potentielle de perturbation supplémentaire. C’est pourquoi des
recherches sont menées actuellement pour appréhender 1’effet relatif de ces ouvrages sur le

milieu parmi les impacts cumulés qui s’exercent sur la Loire (voir encadré).



Chapitre 1 : Le bassin de la Loire

Le suivi hydrobiologique au droit des centrales nucléaires EDF : contexte et enjeux

EDF exploite actuellement 19 centres nucléaires de production d’électricité (CNPE) en
France, dont 14 sont situés en grands cours d’eau (Figure 13). Une surveillance
environnementale, comprenant un suivi hydrobiologique, est réalisée par une équipe
scientifique (universités, instituts de recherche ou bureaux d’études spécialisés) au droit
de chaque installation depuis sa mise en service. Cette surveillance permet en premier
lieu de s’assurer du respect des obligations fixées dans 1’arrét¢ d’autorisation de
prélevement et de rejet. Toutefois, 1’acquisition de telles séries long-terme de données
hydroclimatiques, de qualit¢ d’eau et biologiques, constitue également un outil
scientifique rare et particulicrement utile pour I’analyse et la compréhension des
variations €cologiques des hydrosystémes a des échelles de temps et d’espace variables,
comme c’est le cas pour cette thése. Concernant la Loire, par exemple, outre les rapports
annuels de surveillance environnementale, un certain nombre d’études scientifiques ont
pu s’appuyer sur ces suivis hydrobiologiques pour la description des communautés
planctoniques (phytoplancton et zooplancton), de macroinvertébrés benthiques et de
poissons (Lair, 1980 ; Lair ef al., 1996 ; Lair & Reyes-Marchant, 1997 ; Lair et al., 1998 ;
Lair, 2005 ; Picard & Lair, 2005).
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Figure 13 : Centrales nucléaires exploitées par EDF.
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V. Gestion et conservation de la biodiversité

Malgré une anthropisation croissante du bassin, la Loire a pu étre qualifiée de dernier
fleuve sauvage d’Europe vers le milieu des années 90. Cette particularité, reconnue
notamment par I’inscription du Val de Loire sur la liste du patrimoine mondial de ’'UNESCO,
est due en partie a la relative bonne préservation de la biodiversité le long du corridor fluvial.
Cette richesse floristique et faunistique est favorisée par les conditions climatiques et par la
diversité des habitats, liée notamment a la préservation d’un certain degré de liberté
hydrodynamique sur la Loire. Les especes aquatiques sont les premicres concernées, en
particulier les poissons, avec 58 especes présentes sur le bassin (Souchon, 2002), dont 11
especes de poissons migrateurs tels que 1’emblématique saumon atlantique (Salmo salar), la
grande alose (Alosa alosa), ’alose feinte (Alosa fallax), la lamproie marine (Petromyzon
marinus) et fluviatile (Lampetra fluviatilis) et 1’anguille argentée (Anguilla anguilla).
D’autres espéces inféodées aux milieux aquatiques sont également favorisées, comme les
mammiferes (Bouchardy, 1998) : castor d’Europe (Castor fiber), loutre d’Europe (Lutra
lutra) et vison d’Europe (Mustela lutreola) ; et les amphibiens (Cochet et al., 2002). De
méme, 164 especes nicheuses d’oiseaux ont été identifiées le long de la Loire (Frochot et al.,
2003), et plus de 1300 taxa de plantes vasculaires ont ét¢ recensés dans la plaine alluviale,
zones montagneuses et estuaire exclus (Cornier, 2002).

Afin de préserver cette biodiversité, différents programmes conservation et/ou
restauration ont été mis en place. En particulier, le « Plan Loire Grandeur Nature » a été
initialisé en 1994 (3 phases : 1994-2000, 2000-2006 et 2007-2013) et constitue un plan
interrégional d’aménagement global dont un des enjeux prioritaires concerne la protection de
I’environnement. D’autre part, toute la Loire moyenne (entre Nevers et Angers) est classée en
zone « Natura 2000 ». De méme, plusieurs zones ont été¢ délimitées au titre d’un intérét
écologique particulier, telles que des ZNIEFF (Zones Naturelles d’Intérét Ecologique
Faunistique et Floristique) et des ZICO (Zones Importantes pour la Conservation des
Oiseaux). Enfin, un programme LIFE (financement par 1’Union européenne) intitulé « Loire
Nature » est mené depuis 1992 pour la préservation des espaces de libert¢ de la Loire

(maintien des espaces naturels d’inondations et de divagation).






Evolution des conditions abiotiques en
grande riviere :
tendances environnementales long-terme et

facteurs de forcage impliqués



Les régimes thermiques et hydrologiques des riviéres sont fortement influencés par les
variations climatiques et donc, potentiellement, par le réchauffement global (Whitehead et al.,
2009). En Europe, les modéles hydroclimatiques prévoient une hausse généralisée des
températures de ’air et de 1’eau et une augmentation de la variabilité hydrologique des
rivieres, avec une réduction des débits en période estivale et des risques accrus d’étiages
séveres, en particulier pour les grands bassins européens comme le Rhin, le Danube ou la
Volga (Webb, 1996 ; Arnell, 1999 ; EEA, 2007). Les données disponibles montrent que les
tendances de température sont déja observables pour un certain nombre de cours d’eau a
travers une large zone géographique (Langan ef al., 2001 ; Daufresne et al., 2004 ; Hari et al.,
2006 ; Moatar & Gailhard, 2006 ; EEA, 2007 ; Hammond & Pryce, 2007 ; Webb & Nobilis,
2007 ; Gosse et al., 2008 ; Pekarova et al., 2008 ; Zweimuller et al., 2008 ; Durance &
Ormerod, 2009), avec un réchauffement particulierement prononcé depuis 1976 (IPCC,
2007). Bien que les tendances long-terme de débit soient plus difficiles a distinguer de la
variabilité naturelle (Ziegler et al., 2005 ; Massei et al., 2011), plusieurs études rétrospectives
et modeles prédictifs s’accordent a révéler une saisonnalit¢ hydrologique croissante
(Andersen et al., 2006 ; Webb & Nobilis, 2007 ; Whitehead et al., 2009). A minima pour les
régions continentales situées en altitude, cet effet s’explique largement par la réduction de la
couverture neigeuse et de la fonte printaniere et par une diminution progressive des
précipitations sous forme de neige au profit de la pluie (Arnell, 1999 ; Middelkoop et al.,
2001 ; Nijssen et al., 2001 ; Eckhardt & Ulbrich, 2003).

Par ailleurs, les changements de température et de débit des cours d’eau peuvent avoir
de profondes conséquences. La température conditionne non seulement des processus majeurs
en riviere, comme la dissolution des gaz (e.g. I’oxygene), la cinétique des éléments dissous et
des polluants (e.g. dissolution ou précipitation) et I’évaporation, mais elle joue également un
role primordial dans la survie, la croissance, le métabolisme, la phénologie, le comportement
et les interactions des organismes (Durance & Ormerod, 2010 ; Walther, 2010 ; Wilby et al.,
2010 ; Woodward et al., 2010 ; Yvon-Durocher ef al., 2010). De plus, la température de I’eau
affecte la production primaire et la décomposition des litieres, influencant les transferts
énergétiques tout au long du continuum fluvial (Vannote et al., 1980 ; Lecerf et al., 2007 ;
Barlocher et al., 2008). De méme, les variations de débit ont un effet fondamental sur la
dynamique fluviale et sur les processus de flux d’éléments dissous et de transports, ainsi que
sur la régulation de la diversité, de 1’abondance et des conditions d’habitat des organismes

aquatiques (Lake, 2000 ; Xenopoulos et al., 2005 ; Brown et al., 2007 ; Dewson et al., 2007).



Alors que les effets du changement climatique sur les systémes lotiques deviennent
maintenant visibles sur au moins trois continents [e.g. Webb & Nobilis, 2007 (Europe) ;
Chessman, 2009 (Australie) ; Kaushal et al., 2010 (Amérique du Nord)], ils peuvent, dans
certaines circonstances, €tre exacerbés ou atténués, et potentiellement complexifiés, par
d’autres sources de changements environnementaux (Parmesan & Yohe, 2003 ; Daufresne et
al., 2007 ; Durance & Ormerod, 2009). En grande riviére, notamment, la température de 1’eau
et le débit peuvent étre fortement perturbés par les activités humaines telles que la régulation
des fleuves pour la production d’électricité et la navigation, les prélévements pour I’irrigation
ou les usages domestiques et industriels, les rejets thermiques, 1’urbanisation, I’intensification
de I’agriculture et la déforestation (Caissie, 2006 ; Webb ef al., 2008 ; Wilby et al., 2010). Ces
altérations sont également susceptibles d’affecter la qualité chimique de I’eau des riviéres, soit
directement, soit en intervenant sur la dilution des substances (Limbrick, 2003 ; Bouraoui &
Grizzetti, 2008). De plus, certaines projections suggerent que le climat et les activités
anthropiques pourraient interagir, par exemple via 1’altération des flux de nutriments couplée
a une faible dilution a bas débit, de telle sorte que les teneurs en azote et en phosphore
risquent d’augmenter au cours du prochain siécle (Andersen et al., 2006 ; Whitehead et al.,
2006 ; Jennings et al., 2009 ; Johnson et al., 2009). Dans ce contexte, la capacité a distinguer
les effets du changement climatique d’autres effets plus locaux devient une priorité
importante, en particulier pour identifier les sources de perturbations des milieux lotiques et
orienter en conséquence les actions de gestion (Ormerod et al., 2010). Néanmoins, comme
mentionné dans 1’introduction de ce manuscrit, il s’agit d’une tdche souvent complexe et
encore peu d’études ont tenté d’approfondir ce genre d’évaluation.

Le but de ce chapitre est donc de s’intéresser a un systéme soumis a de multiples stress
potentiels — climatiques, hydrologiques et de qualité d’eau, naturels ou anthropiques — afin
d’étudier I’évolution long-terme du contexte environnemental associé et de distinguer les
effets relatifs de différents facteurs de forcage sur ces tendances. Pour cela, nous avons utilisé
des données décrivant la section moyenne de la Loire telle que présentée dans le chapitre
précédent. En effet, la Loire moyenne ayant subi un réchauffement significatif de la
température de 1’eau lors des derniéres années [i.e. + 2,4 a 3°C en période chaude (printemps-
été) entre 1976 et 2003 ; Moatar & Gailhard, 2006], elle est apparue comme un candidat idéal

pour nos investigations.



I. Données et méthodologie

A. Sites d’étude et données

Le jeu de données utilisé pour 1’ensemble des analyses présentées dans ce chapitre
provient essentiellement de suivis environnementaux réalisés sur deux sites de la partie amont
de la Loire moyenne (Figure 14): Dampierre-en-Burly (47,7°N; 2,5°E; appelé
« Dampierre » par la suite) et Jargeau (47,9°N ; 2,1°E). Sur ce secteur, la Loire atteint un
ordre 8 et draine un bassin versant d’environ 35500 km?. La largeur moyenne avoisine les 300
m, pour une profondeur a I’étiage autour de 1 m. Le site de Dampierre est a une altitude de
123 m, 110 km en aval de la confluence avec 1’Allier, soit 550 km de la source de la Loire.
Jargeau est situé¢ a une quarantaine de kilomeétres en aval de Dampierre, a une altitude de 109
m. Ces deux stations ont été choisies pour la diversité des paramétres environnementaux
mesurés et la durée conséquente des enregistrements disponibles. Elles se sont également
révélées représentatives des différentes stations de cette section de la Loire en termes de
variations climatiques, hydrologiques et chimiques (i.e. aprés comparaison des valeurs

absolues et tests de tendance).
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Figure 14 : Partie amont de la Loire moyenne et localisation des deux sites de mesure des parametres
abiotiques.



Des mesures continues de température de 1’eau (Te) et de débit (Q) sont ainsi
disponibles a Dampierre au pas-de-temps journalier entre 1977 et 2008 (calculées a partir de
mesures tri-horaires), grace au suivi réglementaire réalisé au droit de la centrale nucléaire.
Comme les trois autres centrales situées en Loire moyenne, celle de Dampierre est équipée de
réfrigérants atmosphériques, ce qui permet de limiter a la fois le volume d’eau prélevé pour le
refroidissement du réacteur et I’échauffement des eaux de rejet (pour un réacteur de 1300
MWe, le débit prélevé est de ’ordre de 2 m’/s et I’échauffement de quelques dixiémes de
degrés ; (Vicaud, 2008). Par conséquent, nous admettrons que les effets potentiels du
fonctionnement de la centrale nucléaire restent négligeables au regard des tendances
d’évolution long-terme étudiées par la suite, de ’ordre de plusieurs dizaines de m*/s pour le

débit et de plus de 1°C pour la température (Figure 15 ; voir aussi Moatar & Gailhard, 2006).
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Figure 15: Relation entre température de 1’eau a I’amont et a 1’aval du CNPE de Dampierre
(a = pente de la courbe).

Afin d’identifier les facteurs de forcage responsables des tendances potentielles de
température de I’eau et de débit, nous avons également utilisé des mesures journalieres de
température de 1’air (Ta ; relevées a Gien) et de précipitations (Ptt ; relevées sur la partie
amont du bassin), enregistrées de manicre continue entre 1977 et 2008 par Météo-France

[voir Vidal et al. (2010) pour une étude détaillée de ces données].



Enfin, les données de chimie proviennent des deux sites de Dampierre et Jargeau. Le
suivi réglementaire de la centrale permet 1’acquisition de mesures continues journalieres de
conductivité¢ (Cdté), de concentration en oxygene dissous (O;) et de pH sur la période 1980-
2008. Le site de Jargeau correspond a un suivi environnemental assuré par I’ Agence de [’Eau
Loire-Bretagne (AELB) et fournit des relevés hebdomadaires & mensuels de matiéres en
suspension (MES) depuis 1984, de demande biologique en oxygéne a 5 jours (DBOs), et de
concentrations en nitrates (NOs"), en phosphates (PO4) et en chlorophylle-a (Chloro) depuis
1980.

Par souci d’homogénéité, ’ensemble des parameétres hydroclimatiques et de qualité
d’eau a été harmonisé au pas-de-temps mensuel. De plus, pour faciliter la distinction entre
variations saisonniéres (intra-annuelles) et tendances d’évolution long-terme (inter-annuelles),
chacune des composantes temporelles a été extraite des séries brutes et analysée de maniére
séparée (voir encadré).

Pour finir, des données supplémentaires se sont avérées nécessaires pour approfondir
I’identification des « drivers » responsables de certaines tendances environnementales. Des
données concernant les volumes de prélévements pour I’irrigation sur le bassin de la Loire ont
été récupérées aupres de I’AELB. De méme, des mesures décrivant les efforts de traitement
des eaux usées sur le bassin (nombre d’équivalents-habitants raccordés au réseau
d’assainissement et nombre de stations d’épuration en service) ont été téléchargées sur la base
de données Eaux Résiduaires Urbaines 2009 (ERU) du Ministere de [’Ecologie, du
Développement Durable et de |’Energie (MEDDE).



B. Analyses statistiques

1. Variations saisonnieres

Bien que mon travail de thése cible davantage les tendances d’évolution a long-terme,
il était important de s’intéresser dans un premier temps aux variations intra-annuelles pour
bien comprendre les liens existant entre les différents descripteurs environnementaux. Pour
cela, les séries saisonnieres (cf. composante Saison de I’encadré) des 12 variables ont été
¢tudiées en Analyse en Composantes Principales (ACP ; Hotelling, 1933) avec rotation
varimax normalisée (Kaiser, 1958). Seules les composantes principales expliquant plus de
80% de I’inertie totale sont conservées. La transformation par rotation permet d’optimiser les
corrélations entre les variables et ces composantes principales, ce qui facilite ensuite la lecture

et I’interprétation des relations entre les parameétres.

2. Tendances long-terme

Les séries complétes des 12 variables ont d’abord été normalisées, pour prendre en
compte les différences d’unités de mesure, puis « désaisonnalisées » (voir encadré) pour
¢tudier spécifiquement les tendances d’évolution inter-annuelles.

Les séries désaisonnalisées de température de 1’eau (Te) et de débit (Q) ont été
soumises a un test de tendance de Mann-Kendall selon I’adaptation proposée par Hamed &
Rao (1998). Cette méthode permet de détecter les tendances dans les séries temporelles, apres
avoir appliqué une correction pour prendre en compte les auto-corrélations, basée sur
I’utilisation des rangs de Spearman (voir par exemple Daufresne et al., 2004).

Afin d’évaluer la part relative des différentes périodes de 1’année dans la détection des
tendances générales de Te et Q, le méme test a été appliqué sur les 12 séries mensuelles des
deux variables. Les mois présentant des tendances significatives ont permis de définir une
période de I’année considérée comme « majoritairement responsable » de 1’évolution
hydroclimatique de la Loire moyenne. Cette période clé a ensuite été sélectionnée pour

I’ensemble des variables et les séries ainsi formées ont été soumises au test de tendance.



Chapitre 2 : Tendances environnementales et facteurs de forcage

Les séries temporelles

Les séries temporelles sont des séries de données particulieres, dont la structure fait
intervenir plusieurs composantes sur des échelles de temps différentes. Une série
temporelle peut se décomposer de la maniere suivante :

Séerie = Tendance + Saisonnalité + Résidus

Ou Tendance = évolution a long-terme de la série, généralement sur plusieurs
décennies ou plus,
Saisonnalité = variations cycliques a court-terme, intra-annuelles dans le
cas qui nous intéresse,
Et Résidus = fluctuations sans temporalit¢ évidente, appelées « bruits
blancs ».

En ce qui concerne les séries temporelles utilisées dans ce chapitre, les paramétres étudiés
présentent une forte structuration cyclique (cycles thermique, hydrologique et
phytoplanctonique). Il n’y a qu’a comparer les amplitudes de variation du cycle
saisonnier et de la tendance long-terme de la température de 1’eau ci-aprés pour se rendre
compte que la majeure partie de la variabilit¢ du paramétre abiotique est liée aux
variations intra-annuelles. Ces cycles saisonniers risquent donc de masquer les tendances,
ou au moins d’en complexifier la visualisation et la détection, et de conduire a de
« fausses » corrélations entre des parametres qui auraient des cycles synchrones ou
opposé€s mais éventuellement des €évolutions long-terme non corrélées. C’est pourquoi
nous avons fait le choix d’extraire la composante saisonniére des séries brutes et de traiter
les deux nouvelles séries de maniere distinctes.

Je détaille ci-dessous un exemple de décomposition d’une série temporelle pour la
température de 1’eau (Dampierre). La Figure 16a représente la série brute de température
entre 1977 et 2008. On constate qu’il est difficile d’observer une éventuelle tendance
long-terme en raison de la forte structure cyclique. Pour modéliser ces variations
saisonnieres, deux approches sont possibles. La premiere consiste a calculer un profil
moyen annuel a partir de la série brute et de concaténer ce profil autant de fois qu’il y a
d’années dans la chronique. La seconde consiste a déterminer, par régression multiple, les
coefficients de 1’équation suivante :

Série brute = a0 + al.sin(2xf) + a2.cos(2xf)

ou f'est la fréquence des mesures.

Dans les deux cas, la représentation du cycle thermique sur les 32 ans est illustrée par la
Figure 16b. La Figure 16c représente, elle, la série brute dont a été extrait le cycle
saisonnier, appelée série « désaisonnalisée » et étudiée dans ce chapitre. Pour visualiser la
tendance long-terme de cette série désaisonnalisée, on peut appliquer la méthode de
lissage loess (L O E S S ; Cleveland & Grosse, 1991), qui consiste a modéliser la série de
données par un polyndéme (ici de degré 2) en se déplagant sur des fenétres qui utilisent
une certaine partie (pourcentage) de la série complete (Figure 16d). Dans le cas d’une
fenétre utilisant 100% des données, cela revient a effectuer une régression polynomiale
sur la série complete. Enfin, la soustraction de la tendance long-terme de la série
désaisonnalisée permet de visualiser les bruits blancs (Figure 16e), qui peuvent, dans
certains cas, €tre ¢tudiés de manicre spécifique.
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Chapitre 2 : Tendances environnementales et facteurs de for¢age

Les séries temporelles (suite)
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Figure 16 : Exemple de décomposition d’une série temporelle (Te).
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3. Effets relatifs des facteurs de forcage

En ciblant cette méme période, nous avons adopté une approche par sélection de
modele pour quantifier (i) les effets relatifs des variables atmosphériques (Ta et Ptt) sur les
tendances long-terme observées pour la température de I’eau et le débit et (ii) les effets relatifs
des variables hydroclimatiques (Te et Q) sur I’évolution long-terme des 8 paramétres de
qualité d’eau (Cdté, O,, pH, MES, DBOs, NOs, PO43',Chlor0). Pour cela, nous avons
appliqué des modeles linéaires de régression multiple de la forme :

Y~apto;Ta+a,Ptt+e
sur Te et Q, ou de la forme :

Y~ap+a,Te+ a0 +e
sur les variables chimiques. Dans chaque configuration, le meilleur mode¢le a été sélectionné
selon le critere AIC (Akaike’s Information Criterion). Sa significativité statistique a été
calculée par une analyse de variance entre le modele nul et le modéle sélectionné, validée par
un test F de Fisher (Fisher, 1950). Cette étape a également permis de déterminer la proportion
relative de variance expliquée par chaque variable dépendante retenue dans le meilleur

modéle.



II.  Cycles saisonniers et relations entre facteurs

Les corrélations entre les séries saisonnicres des 12 variables se projettent
essentiellement selon deux dimensions, comme en témoigne le premier plan factoriel de
I’ACP qui explique 84% de la variabilité totale associée au tableau de données (Figure 17). La
structure la plus « forte » est liée au premier axe (65% de I’inertie totale) et fait intervenir des
variables impliquées dans la dynamique de développement phytoplanctonique (Figure 17a).
En effet, on constate une nette opposition entre les concentrations en nutriments (NOs™ et
PO,”) et la concentration en chlorophylle, fortement corrélée aux températures de ’air et de
I’eau, a la DBOs et au pH. On note également qu’environ la moiti¢ de la variabilité
hydrologique saisonniére projetée sur le premier plan factoriel est corrélée négativement a la

concentration en chlorophylle (et positivement aux concentrations en nutriments).
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Figure 17 : Deux premiéres composantes de I’ACP réalisée sur les 12 variables abiotiques (84%
d’inertie) : a) cercle des corrélations et b) individus sur le plan factoriel.

De manicre assez «classique », I’ensemble de ces relations s’explique par des
conditions de température de 1’eau €levée (liées a une température de 1’air €levée) et de faible
débit qui favorisent le développement du phytoplancton par allongement du temps de
résidence hydraulique (e.g. Lair & Reyes-Marchant, 1997). L’augmentation des abondances
algales se traduit par des concentrations croissantes en chlorophylle, ainsi que par une DBOs
plus forte, ces deux parameétres étant étroitement liés dans le cas de la Loire (Gosse, données

non publiées). Le développement des organismes planctoniques entraine également une



consommation des ressources nutritives disponibles, comme les nitrates et les phosphates (e.g.
(Hecky & Kilham, 1988). De plus, les activités autotrophes de photosynthese utilisent le CO,
dissous comme source de carbone, ce qui peut expliquer I’augmentation du pH liée a cette
dynamique algale (e.g. Neal et al., 1998 ; Bowes et al., 2011). A I’inverse, les processus
photosynthétiques ne sont pas associés a des concentrations en oxygene dissous plus
importantes (par production), d’apres la corrélation négative observée entre les variables O, et
Chloro. En réalité, I’oxygéne montre une projection dans le plan trés proche de celle du débit,
qui s’explique par la saturation constante du milieu en O, en raison du caractére courant du
fleuve. La corrélation négative avec Te témoigne également de 1’effet direct de la température
de I’eau sur le seuil de saturation. Les variations mensuelles des concentrations en oxygeéne de
la Loire sont donc davantage déterminées par le niveau de saturation, dépendant des
conditions de température (seuil de saturation) et de débit (brassage), que par les processus
biologiques. Pour finir, ’ensemble des relations soulignées précédemment est transposable a
la situation inverse, i.e. lorsque les conditions de température basse et de fort débit ne
permettent pas au phytoplancton de se développer et/ou de se maintenir physiquement dans la
colonne d’eau.

En accord avec les profils thermique et hydrologique moyens présentés dans le
chapitre précédent, la projection des individus dans le plan factoriel (i.e. les différents mois de
I’année) montre que la dynamique phytoplanctonique évolue de maniére cyclique, avec un
développement progressif des micro-algues de janvier a juillet — lié a une augmentation
graduelle de la température et une diminution graduelle du débit —, un pic d’abondance en
juillet-aolt — li¢ a une température maximale et un débit d’étiage —, puis un déclin progressif
d’aolt a décembre — 1i¢ a une diminution graduelle de la température et une augmentation
graduelle du débit (Figure 17b). Par ailleurs, le fait que le cycle de développement du
phytoplancton soit associ¢ a la plus grande part de variabilité relative aux différents
parametres abiotiques étudiés est un résultat cohérent, étant donné que la Loire est considérée
comme une riviere eutrophe, avec des pics estivaux de chlorophylle-a pouvant dépasser les
250 pg/L (Lair et al., 1998 ; Moatar & Meybeck, 2005).

En ce qui concerne la deuxieme dimension de variabilité du tableau de données (19%
de l’inertie totale), elle fait intervenir des parametres liés a 1’hydrologie et au régime de
précipitations. Alors que la variabilité hydrologique saisonniere conservée sur le plan factoriel
est projetée pour moiti¢ sur ce deuxieme axe, de mani€re surprenante, le débit est corrélé
négativement aux précipitations (Figure 17a). Comme souligné plus haut, les plus forts débits

sont globalement observés entre janvier et mars, alors que les précipitations les plus



importantes semblent avoir lieu vers le mois d’octobre (Figure 17b). Ce résultat s’explique en
partie par le faible niveau des nappes souterraines dus aux étiages estivaux qui se prolongent
jusqu’aux mois de septembre-octobre, notamment la nappe de Beauce qui influence fortement
ce secteur de la Loire (Figure 18 ; Gutierrez & Binet, 2010). Les apports des précipitations
sont alloués en premier lieu au remplissage de la nappe et I’augmentation du débit de la Loire
moyenne n’intervient qu’aprés le pic de pluies, provoquant un décalage entre cycle
hydrologique et régime de précipitation. De méme, bien que la mobilisation et le transport des
particules fines soient favorisés par des vitesses de courant €levées, on note une corrélation
négative entre les maticres en suspension et le débit. Néanmoins, la mauvaise représentation
de la variable MES dans le plan factoriel (i.e. éloignée du cercle) ne permet pas dans ce cas de
conclure a une relation significative. Pour finir, la conductivité¢ et le débit présentent des
variations opposées, qui s’expliquent par des phénoménes de dilution ou de concentrations
des substances dissoutes, respectivement a fort ou a faible débit, en lien avec les quantités

d’eau mises en jeu.
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III. Tendances d’évolution long-terme du contexte environnemental
A. Facteurs hydroclimatiques

Le test de tendance appliqué a la série désaisonnalisée de température de I’eau met en
¢vidence un réchauffement significatif (P < 0,001 ; Tableau 4) de la Loire au cours des 32
années d’environ 1,2°C entre la premicre décennie (1977-1986) et la derniere (1999-2008).
Les tests sur les séries mensuelles montrent également que les mois de mai, juin et aot sont
majoritairement responsables de la tendance globale (Tableau 4). Ces résultats sont en accord
avec les précédentes observations réalisées par Moatar & Gailhard (2006) sur la méme riviere
entre 1976 et 2003. L’ordre de grandeur de ce réchauffement est également cohérent avec
d’autres grandes riviéres européennes (e.g. réchauffement de 1,4 4 1,7°C au cours du 20°™
siecle sur le Danube et ses affluents ; Webb & Nobilis, 2007). Par ailleurs, le débit a diminué
sur la méme période (P < 0,05 ; Tableau 4), passant en moyenne de 410 m>/s pour 1977-1986
a 305 m’/s pour 1999-2008, soit une réduction de 25%. En ce qui concerne les séries
mensuelles, les mois de mai, juin et juillet semblent a I’origine de la baisse globale observée
(Tableau 4). A nouveau, ces tendances sont comparables a celles détectées sur d’autres grands
fleuve comme le Danube (Webb & Nobilis, 2007 ; Pekarova et al., 2008) ou le Rhone
(Souchon et al, 2011). Les tendances hydroclimatiques générales étant principalement
soutenues par la période de I’année entre les mois de mai et aofit, nous avons donc ciblé cette
période clé, qualifiée de « période chaude », pour la suite des analyses (voir Annexe 1 et

Annexe 2 pour I’évolution des séries completes des 12 paramétres).

Tableau 4 : Résultats du test de tendance appliqué aux séries désaisonnalisées complétes (Tous) et
mensuelles (chaque mois) de température de 1’eau (Te) et de débit (Q).

Variable Mois Tendance T P Signif.
Tous 0,20 <0,001 Hkok
Mai 0,45 <0,001 Hkok
Te A
Juin 0,48 <0,001 Hokok
Aot 0,25 0,048 *
Tous -0,16 0,011 *
Mai -0,26 0,035 *
Q N
Juin -0,34 0,006 **
Juillet -0,26 0,035 *

Seules les tendances significatives sont présentées ; T = Tau de Kendall ; *** P<0,001, ** P<0,01,* P<0,05



Les tests de tendance appliqués aux séries température et débit en période chaude
montrent ainsi des évolutions long-terme plus marquées que pour les séries complétes, que ce
soit en termes de valeurs absolues du coefficient t plus grandes ou de niveaux de
significativité plus ¢élevés (Tableau 5). Entre les dix premieres années de la chronique étudiée
et les dix derniéres, ces résultats correspondent a un réchauffement de 2°C de la température
de I’eau moyenne (de 19,1 a 21,1°C ; Figure 19) et a une chute du débit moyen de 40% (de
322 4 192 m’/s; Figure 19). D’autre part, alors que les précipitations ne montrent pas
d’évolution particuliere (P > 0,05 ; Tableau 5 ; Figure 19), la température de 1’air en période
chaude suit un réchauffement significatif (P < 0.001 ; Tableau 5 ; Figure 19) d’environ 1,6°C
entre 1977-1986 (15,9°C) et 1999-2008 (17,5°C), en cohérence avec les observations du
GIECC (IPCC, 2007).

Tableau 5: Résultats du test de tendance appliqué aux séries désaisonnalisées des parametres
atmosphériques (Ta, Ptt) et hydroclimatiques (Te, Q) en période chaude (mai-aofit).

Variable Tendance T P Signif.
Ta % 0,31 <0,001 Ak
Ptt - - 0,797 0
Te A 0,35 <0,001 ok
Q N -0,25 0,001 Hok

1= Tau de Kendall ; *** P<0,001, ** P<0,01,* P<0,05, o P>0,05
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Figure 19 : Evolution des paramétres atmosphériques (Ta, Ptt) et hydroclimatiques (Te, Q) en période
chaude entre 1977 et 2008 (courbes grises). Les tendances long-terme sont illustrées par un lissage
loess utilisant une fenétre de 30% des données (courbes noires).



B. Paramétres de qualité d’eau

Parmi les variables chimiques, O,, pH et MES diminuent au cours du temps,
faiblement mais de maniére significative (Tableau 6 ; Figure 20). La concentration en
oxygene dissous est réduite d’environ 0,8 mg/L entre 1977-1986 et 1999-2008 (de 11,0 a 10,2
mg/L), le pH de 0,3 unités (de 8,7 a 8,4) et les maticres en suspension de 2,3 mg/L (de 29,1 a
26,8 mg/L). Alors que nous aurions pu nous attendre a une accentuation des phénomenes
d’eutrophisation liée a la réduction des débits et a la hausse des températures (cf.
introduction), PO,>" et Chloro chutent significativement au cours des trois décennies (P <
0,001 et P < 0,05, respectivement ; Tableau 6). En effet, la concentration en phosphates est
réduite de deux tiers (de 0,15 a 0,05 mg/L ; Figure 20) et la concentration en chlorophylle de
plus de 30 pg/L (de 88,6 a 56,0 ng/L ; Figure 20) entre la premiere décennie (1977-1986) et la
derniere (1999-2008). De méme, la DBOs chute presque de moiti¢ entre 1988-1997 et 1999-
2008 (P < 0,001 ; Tableau 6), passant de 5,7 a 3,0 mg/L. A I’inverse, seule la concentration en
nitrates semble suivre les prévisions initiales, avec une hausse significative (P < 0,05 ;
Tableau 6) d’environ 1,5 mg/L (de 3,6 a 5,1 mg/L ; Figure 20). Pour finir, la conductivité ne
montre pas de tendance particuliere (P > 0,05 ; Tableau 6), avec des valeurs qui fluctuent

autour de 256 £ 27 uS/cm (Figure 20).

Tableau 6 : Résultats du test de tendance appliqué aux séries désaisonnalisées des parametres
chimiques en période chaude (mai-aofit).

Variable Tendance T P Signif.
Cdté - - 0,385 0
0, N -0,23 0,002 *x
pH N -0,24 0,035 *
MES N -0,27 0,004 *
DBO;s N -0,36 <0,001 Rl
NOy % 0,24 0,014 *
PO,” N -0,43 <0,001 ok
Chloro N -0,30 0,012 *

7= Tau de Kendall ; *** P<0,001, ** P<0,01,* P<0,05, o P>0,05



Chapitre 2 : Tendances environnementales et facteurs de for¢age
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Figure 20 : Evolution des paramétres de qualité d’eau en période chaude entre 1977 et 2008 (courbes
grises). Les tendances long-terme sont illustrées par un lissage loess utilisant une fenétre de 30% des

données (courbes noires).
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IV.  Effets relatifs des facteurs de for¢cage : changements globaux vs locaux

A. Changements globaux et facteurs hydroclimatiques

Les résultats issus de I’approche par modélisation font ressortir un lien étroit entre
température de I’air et température de I’eau (Tableau 7 ; Figure 21), par ailleurs déja bien
connu (Webb et al., 2003 ; Caissie, 2006 ; Webb et al., 2008). Les radiations solaires
¢chauffent I’air et I’eau via des processus similaires, mais il est également probable que les
tendances au réchauffement des rivicres reflétent les transferts de chaleur et la balance
thermique a Dinterface air/eau. Dans le cas de la Loire moyenne, ces mécanismes
interviennent a hauteur de 80% dans I’augmentation de la température de 1’eau (Tableau 7).
De plus, il s’avere que la relation est quasi-linéaire (Figure 21a) puisque méme un modéele

logistique censé représenter la meilleure expression de la température de 1’eau en fonction de

la température de 1’air (Mohseni et al., 1998) n’améliore pas cette relation (Figure 21b).

Tableau 7 : Résultats des modeles de température de 1’eau (Te) et de débit (Q) : Nulle = variance
nulle (variance du modéle nul), %Ta = pourcentage de variance expliqué par la température de 1’air,
%Ptt = pourcentage de variance expliqué par les précipitations, Résiduelle = variance résiduelle,
%expliqué = pourcentage total de variance expliqué par le mod¢le, F = F de Fisher, P = p-value.

Variance Statistiques
Variable
Nulle %Ta %Ptt Résiduelle %expliqué F P
Te 8,64 80,1 - 1,72 80,1 254,256  <0,001
Q 60,70 4,0 18,0 47,35 22,0 11,749  <0,001

Etonnamment, les résultats des analyses de tendance montrent que la riviére est en
moyenne plus chaude que I’atmosphere (en valeur absolue et en termes de tendances), alors
que la seconde est supposée réchauffer la premicre. Ces observations inhabituelles peuvent
étre simplement dues a la fréquence des mesures, avec des moyennes journaliéres (avant
homogénéisation au pas-de-temps mensuel) calculées a partir de valeurs tri-horaires. En effet,
les variations intra-journaliéres de la température de 1’air sont plus importantes en raison
d’une capacité calorifique spécifique plus faible, et de ce fait, les valeurs nocturnes ont
tendance a pondérer plus fortement les valeurs moyennes en ce qui concerne I’atmosphere.
Par ailleurs, outre les échanges de chaleur avec 1’atmosphere, la température de 1’eau pourrait
¢galement étre affectée par les transferts de chaleur par rayonnement, les échanges avec les

eaux souterraines (cf. Figure 18) et I’évaporation. Une approche mécanistique utilisant les



flux de chaleur (« heat budgets ») serait donc nécessaire pour évaluer les tendances et les

relations thermiques plus en détails.
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Figure 21 : Relations a) linéaire et b) logistique entre les séries désaisonnalisées de température de
I’eau (Te) et de température de 1’air (Ta) en période chaude.

Contrairement a la température de I’eau, le réchauffement atmosphérique est peu
impliqué dans la diminution du débit, avec moins de 5% du patron hydrologique long-terme
expliqués par 1’augmentation de la température de 1’air (Tableau 7). Les processus
d’évaporation pourraient étre impliqués dans cette relation et, le cas échéant, pourraient
¢galement avoir été sous-estimés par les prédictions utilisant la température de ’air, qui n’est
pas obligatoirement un substitut adapté pour suivre de tels changements. Malheureusement,
les données décrivant les processus d’évapotranspiration ne sont pas disponibles aux échelles
spatiales et temporelles étudi€es ici (en tout cas pas aisément). Les précipitations se trouvent
donc étre la principale variable explicative des évolutions du débit a hauteur de 18% (Tableau
7). Or, le réchauffement atmosphérique affectant probablement le régime local de
précipitations (Allen & Ingram, 2002 ; Pierrehumbert, 2002), il se pourrait que la température
de I’air soit également responsable, indirectement, d’une partie de cette relation. Néanmoins,
quels que soient les mécanismes impliqués (directs ou indirects), le récent réchauffement de
I’air n’intervient pas pour plus d’un tiers dans la tendance hydrologique observée sur la Loire
moyenne.

D’autre part, les précipitations ne montrent pas de tendance significative au cours des
32 années (Tableau 5 ; Figure 19), de telle sorte que les relations entre température de I’air,

débit et précipitations reflétent probablement davantage les fluctuations inter-annuelles que



les évolutions long-terme continues. Cela pourrait expliquer pourquoi la tendance pour le
débit est relativement faible et fortement dépendante de la période considérée, contrairement a
I’évolution constante et graduelle observée pour la température de 1’eau. En outre, il se trouve
que la chronique étudiée ici coincide en grande partie avec une période exceptionnelle (i.e.
seulement la deuxiéme depuis 1863) qui fait intervenir successivement plusieurs années
hydrologiquement déficitaires, en particulier entre 1983 et 2007 (Figure 22). L’évolution
long-terme du débit de la Loire est donc a considérer avec précaution et des investigations
supplémentaires semblent nécessaires. Une analyse plus poussée des variations temporelles du
régime hydrologique, basée sur des métriques spécifiques, pourrait notamment permettre de
souligner des tendances significatives des événements extrémes (crues, sécheresses) comme le
suggerent d’autres études (Arnell, 1999 ; Middelkoop et al., 2001 ; Eckhardt & Ulbrich,
2003 ; Whitehead et al., 2009).
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Figure 22 : Ecart entre débit moyen annuel et module a Blois sur la période 1863-2011 (courbe bleue ;
données DREAL Centre). La période d’étude 1977-2008 est figurée par la fléche rouge. L’écart nul
(ligne pointillée horizontale) correspond a la limite entre années hydrologiquement excédentaires
(écart positif) et hydrologiquement déficitaires (écart négatif).



B. Changements globaux et paramétres de qualité d’eau

La modélisation des effets hydroclimatiques (Te et Q) sur les tendances d’évolution
des paramétres de qualité¢ d’eau montre que le débit intervient dans I’ensemble des modeles
significatifs (ce qui exclut le modéle de conductivité), expliquant entre 9% (DBOs) et 32%
(pH) de la variance des facteurs chimiques (Tableau 8). Par contre, la température de 1’eau ne
présente d’effet significatif que sur les concentrations en nitrates, phosphates et chlorophylle-
a (Tableau 8). De plus, elle contribue a moins de 9% de la variance pour ces trois parametres,
ce qui représente une proportion plus faible que celle expliquée par le débit (11-23%). De
maniére combinée, les facteurs hydroclimatiques interviennent, au mieux, pour un peu plus
d’un tiers des tendances de qualité d’eau (pour PO, ; P < 0,001), les meilleurs modéles
expliquant en moyenne seulement 20% (£ 9) de la variance initiale des paramétres chimiques
(Tableau 8). Cet effet relativement mineur des variables influencées par le climat sur la
chimie de la Loire n’est pas un résultat surprenant dans la mesure ou la majorité des
parametres de qualité d’eau présentent des tendances long-terme contraires a celles attendues
dans le contexte de réchauffement climatique, dont les manifestations sont clairement mises
en évidence ici. En particulier, on pouvait s’attendre a ce que la réduction du débit fluvial soit
soutenue par des apports plus importants de la nappe (a minima en contribution relative),
laquelle présente de fortes charges en €éléments dissous (Bouraoui & Grizzetti, 2008). De
méme, des vitesses de courant plus faibles et des eaux plus chaudes étaient susceptibles de
favoriser les conditions d’habitat physique et les taux métaboliques des organismes

phytoplanctoniques (Picard & Lair, 2005).

Tableau 8 : Résultats des modéles de paramétres de qualité d’eau : Nulle = variance nulle (variance
du modéle nul), %Te = pourcentage de variance expliqué par la température de ’eau, %Q =
pourcentage de variance expliqué par le débit, Résiduelle = variance résiduelle, %expliqué =
pourcentage total de variance expliqué par le modele, F' = F de Fisher, P = p-value.

Variance Statistiques
Variable

Nulle %Te %Q Résiduelle %expliqué F P
Cdté 67,46 - 17,5 55,64 17,5 11,256  <0,001
0, 131,24 - 13,5 113,53 13,5 8,266 0,001
pH 64,70 - 323 43,79 323 25,299  <0,001
MES 72,01 - 4,5 68,78 4,5 2,302 0,105
DBOs 87,95 - 9,0 80,00 9,0 3,976 0,023
NO; 24,28 4,0 13,2 20,10 17,2 7,679  <0,001
PO, 45,43 9,0 23,4 30,70 32,4 17,744  <0,001
Chloro 77,08 3,5 10,9 65,96 14,4 6,233  <0,001




C. Effets des changements locaux

En I’absence d’effet majeur des changements climatiques globaux sur le débit, nous
avons cherché a distinguer un éventuel facteur de forgage a une échelle plus locale, le plus
probable étant qu’il soit li¢ a une gestion anthropique de la ressource en eau sur le bassin de la
Loire. Par exemple, les données de volume annuel de prélévement pour 1’irrigation montrent
une forte corrélation (négative) avec le débit moyen calculé sur la période chaude (c. 60% ;
Figure 23). Bien qu’établie a partir d’un faible nombre de valeurs en raison d’un pas-de-temps
annuel et d’une chronique limitée (depuis 1999), cette relation est significative (P < 0,01) et
donne une indication sur 1’effet potentiel des activités humaines sur le patron hydrologique de

la Loire.
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Figure 23 : Relation entre débit moyen en période chaude et prélévements annuels pour I’irrigation.

Comme pour les autres grandes rivieres européennes, les changements climatiques
globaux s’expriment sur la Loire moyenne en méme temps que d’autres altérations
anthropiques exercées a I’échelle du bassin, en particulier ’'usage des sols et les prélévements
d’eau pour les activités humaines (irrigation, eau potable et industrie). Les effets qui en
résultent s’établissent probablement via des interactions complexes mais appréciables. D’une
part, les précipitations estivales sont prédites en forte baisse en Europe sous I’influence du
réchauffement global (Arnell, 1999 ; Eckhardt & Ulbrich, 2003), et la température de 1’eau

devrait continuer a s’¢lever avec des valeurs moyennes et des maxima plus importants en ¢té.



D’autre part, la quasi-totalité¢ (98% en moyenne) des prélevements pour I’irrigation a lieu au
cours de cette méme période estivale, ce qui peut encore amplifier le phénomene. Néanmoins,
les volumes totaux prélevés pendant 1’étiage pour I’irrigation ou pour 1I’ensemble des activités
ne représentent pas plus, respectivement, de 10 ou 20% (en 2003) du volume d’eau total de la
Loire sur la période chaude. Si I’impact de ces activités n’est pas négligeable, elles ne
constituent pas la cause principale de la réduction du débit observée ici. Etant donné
qu’aucune tendance n’a été détectée pour les précipitations, I’augmentation de 1’évaporation
et/ou de la transpiration sur le bassin de la Loire reste I’hypothese la plus plausible pour
expliquer la majorité de la réduction long-terme du débit. Par conséquent, 1’identification
précise des facteurs globaux et locaux a I’origine des tendances hydrologiques nécessitent des
investigations, des modé¢lisations et des tests de scénarios plus détaillés, afin de guider les

futurs programmes de gestion de la ressource en eau.

En ce qui concerne maintenant I’évolution de la qualit¢ de 1’eau de la Loire, les
observations réalisées ci-avant laissent également supposer que des facteurs locaux, agissant a
I’échelle du bassin versant, aient des effets plus importants que ceux imposés par les
changements climatiques. La gestion locale de la qualit¢ de I’eau est ainsi fortement
impliquée dans les tendances observées. En particulier, 1’augmentation du nombre et
I’amélioration des performances des stations d’épuration (suite a la Directive Eaux
Résiduaires Urbaines de 1991, 91/271/EEC) et I’interdiction d’utiliser du phosphore dans les
poudres a lessiver (régie par une Convention francaise de 1989, et plus récemment par le
Décret National n°2007-491 du 29 mars 2007) ont conduit a la réduction des apports de
phosphore dans les eaux du fleuve. Par exemple, le nombre de personnes raccordées au réseau
d’assainissement sur le bassin de la Loire a augmenté de 0,9 a 4,2 millions d’équivalents-
habitants entre 1980 et 2008 (EH ; base de données ERU 2009), et cette évolution intervient
pour plus de 80% dans la diminution de la concentration moyenne annuelle en phosphate
(Figure 24a). Ces observations rejoignent notamment les recommandations qui avaient été
faites par Mainstone & Parr (2002) quant au role primordial de la limitation des apports

ponctuels de phosphore sur la réduction des apports globaux aux cours d’eau.
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Figure 24 : a) Relation entre concentration moyenne annuelle en phosphates et nombre d’équivalents-
habitants connectés au réseau d’assainissement. b) Relation en période chaude entre concentration
moyenne en chlorophylle-a et concentration moyenne en P-PO,.

Par ailleurs, la diminution des concentrations en phosphate, jusqu’a des valeurs
oscillant autour des 0,5 mg/L lors de la derniere décennie (1999-2008), apparait suffisante
pour avoir limité significativement le développement phytoplanctonique sur la Loire, avec des
concentrations en chlorophylle inférieures a 10 pg/L au cours des derniéres années. Ces
changements ont des effets bénéfiques évidents sur la réduction de 1’eutrophisation, alors
méme que ce processus est actuellement considéré comme la principale source de pollution
des eaux continentales (Mainstone & Parr, 2002 ; Hilton et al., 2006). Récemment, en
Grande-Bretagne, Bowes et al. (2011) ont décrit des évolutions similaires de la qualité de
I’eau en réponse a une réduction des apports de phosphore provenant des stations d’épuration.
De maniere plus précise, on note que les changements en chlorophylle-a se sont accentués au
milieu des années 90, ce qui coincide avec une chute des concentrations en P-PO4 en période
chaude sous la barre des 30 pg/L, valeur identifiée dans plusieurs études comme seuil limitant
pour le développement de la biomasse algale en eau douce (e.g. Westlake, 1981 ; Dodds et al.,
2002). Ces observations sont confirmées par les concentrations en P-PO4 entre 1996 et 2006,
inférieures a 30 pg/L, qui expliquent pres de 60% de la réduction du phytoplancton en période
chaude (Figure 24b). En ce qui concerne les années 2007 et 2008, il s’agit d’années
hydrologiquement exceptionnelles pour une grande partie de I’Europe de 1’Ouest, durant
lesquelles les trés forts débits ont constitué le principal facteur limitant pour la production

algale des grandes rivieres comme la Loire (Gosse, comm. pers.).



Une possible explication supplémentaire a la diminution des concentrations en
chlorophylle sur la Loire pourrait étre d’origine biologique (Descy ef al., 2012). En effet, la
Corbicule (Corbicula sp.) a colonisé ’ensemble des grands bassins hydrographiques frangais
en seulement 20 ans (Mouthon, 2000 ; Brancotte & Vincent, 2002), et est présente sur la Loire
moyenne depuis le début des années 2000 grace a 1’établissement progressif de conditions
favorables de température et de vitesse de courant (voir les chapitres suivants). Or, des
travaux ont montré que le taux de filtration de ce bivalve (environ 25 ml/g/h) pouvait
considérablement affecter les densités algales (Cohen et al., 1984 ; Hwang et al., 2004).
Additionnés aux changements locaux vus précédemment, les effets de telles invasions
biologiques constituent une source de complication supplémentaire a la compréhension des
effets climatiques sur les cours d’eau.

Contrairement aux phosphates, les nitrates sont augmentation sur la Loire, mais 1’effet
des facteurs hydroclimatiques reste limité alors que les liens avec les changements de qualité
d’eau cités ci-dessus sont hautement probables, via une production phytoplanctonique réduite
et une incorporation limitée de 1’azote a la biomasse algale (Schneider & Melzer, 2003 ;
Jarvie et al., 2006 ; Johnson et al., 2009). Etant donné que les apports de nitrates,
essentiellement d’origine agricole, sont décrits en hausse sur le bassin versant de la Loire
(Bouraoui & Grizetti, 2011), la balance entre apports croissants et consommation réduite peut
expliquer I’augmentation significative des concentrations en nitrates, notamment depuis les
années 90. D’autre part, la diminution de I’activité photosynthétique associée a la réduction
du phytoplancton semble affecter les teneurs en gaz dissous, une nouvelle fois peu liées aux
variations hydroclimatiques. En effet, la concentration en oxygeéne suit une tendance a la
baisse au cours des trois décennies, et le pH évolue vers une acidité plus importante,
probablement en raison de teneurs croissantes en CO, (Neal et al., 1998 ; Bowes et al., 2011).
Toutefois, dans le cas de 1’oxygene, il se pourrait qu’une solubilité¢ plus faible liée a une
température de I’eau plus élevée soit en partie responsable de concentrations en O, moins

importantes (cf. partie II).



V. Conclusion et perspectives

Bien que d’autres études aient précédemment été menées sur la Loire au sujet du
régime thermique (Moatar & Gailhard, 2006 ; Gosse et al., 2008), de I’hydrologie (Bontron et
al., 1999), de la composition chimique (Grosbois et al., 2001), des nutriments (Meybeck et
al., 1988) et du plancton (Lair, 2001 ; Picard & Lair, 2005), celle présentée ici est, & notre
connaissance, la premicre a évaluer simultanément I’ensemble de ces facteurs, a en décrire les
changements long-terme sur trois décennies et a analyser les relations existantes entre les
tendances observées.

Ces investigations illustrent comment le bassin de la Loire moyenne a été soumis au
réchauffement atmosphérique progressif au cours des récentes décennies, avec pour
conséquence directe I’augmentation de la température de 1’eau, en particulier en période
chaude. A I’inverse, les tendances observées pour les précipitations en période estivale sont
faibles et insuffisantes pour étre impliquées dans la diminution du débit observée pour la
Loire, méme si les effets de 1’évapotranspiration peuvent avoir été sous-estimés. Par contre,
une partie (limitée) de ces changements s’explique par les prélévements pour I’irrigation sur
le bassin, qui interviennent principalement durant cette période de 1’année.

En dépit de ces manifestations des effets du changement climatique global et de ces
tendances hydroclimatiques, semblables a celles observées sur d’autres bassins européens, les
signes d’eutrophisation tendent & diminuer. L’amélioration des traitements d’épuration des
eaux usées a, en effet, permis de réduire les concentrations en phosphore dans la Loire,
limitant le développement du phytoplancton et se répercutant sur les tendances des autres
parametres chimiques. Une implication majeure pourrait étre que les mesures réglementaires
instaurées pour réduire les apports de phosphore aient contribué a masquer certains effets
potentiellement néfastes du changement climatique sur la qualité d’eau.

Désormais, quelle que soit leur origine, il est essentiel d’évaluer les conséquences
écologiques de ces tendances hydroclimatiques et de qualit¢ d’eau. Afin de parfaire la
compréhension des évolutions long-terme de la Loire, la dimension écosystémique doit étre
prise en compte, notamment pour mieux guider et adapter les actions de gestion et de
restauration (par exemple dans le cadre de la DCE). La présente évaluation des tendances
physico-chimiques va ainsi servir de base pour ’analyse des mécanismes impliqués dans la
réponse biologique locale (des invertébrés) aux changements de température de 1’eau, de débit
et de qualité d’eau (chapitres suivants). Néanmoins, ces données révelent également certaines

des complexités et des difficultés existantes a identifier clairement les effets du changement



climatique sur les caractéristiques physico-chimiques et écologiques des grandes rivicres,
sujettes a des stress multiples et des interactions complexes entre sources de changements

globales et locales.






Réponses structurelles des communautés de
macroinvertébrés benthiques aux
changements a long-terme des conditions

abiotiques en grande riviere



Les manifestations des effets du changement climatique sur la biodiversité a 1’échelle
du globe sont maintenant sans équivoque (Hughes, 2000 ; McCarty, 2001 ; Stenseth et al.,
2002 ; Walther et al., 2002 ; Parmesan & Yohe, 2003 ; Root et al., 2003 ; Thomas et al.,
2004 ; Wilson et al., 2005 ; Harley et al., 2006 ; Parmesan, 2006 ; Walther, 2010 ; Chen ef al.,
2011). Parmi les écosysteémes affectés, les eaux douces sont particuliérement vulnérables aux
fluctuations climatiques, notamment les systémes lotiques (Poff ef al, 1997 ; Ricciardi &
Rasmussen, 1999 ; Sala et al., 2000 ; Heino et al, 2009). Comme [I’illustre le chapitre
précédent, certaines données environnementales long-terme mettent d’ores-et-déja en
¢vidence un réchauffement significatif de nombreuses rivieres a travers une large zone
géographique [e.g. en Ecosse (Langan et al., 2001), en France (Daufresne et al., 2004), en
Suisse (Hari et al., 2006), en Autriche (Webb & Nobilis, 2007) ou en Angleterre (Durance &
Ormerod, 2009)]. En outre, cette tendance a été particuliérement prononcée au cours des trois
dernieres décennies (IPCC, 2007). D’autre part, plusieurs études révelent une saisonnalité
exacerbée des régimes hydrauliques, avec des événements de crues et d’étiages plus
fréquents, et démontrent, dans certains cas, une réduction consécutive des débits annuels
moyens (Arnell, 1999 ; Middelkoop et al., 2001 ; Nijssen et al., 2001 ; Eckhardt & Ulbrich,
2003 ; Andersen et al., 2006 ; Webb & Nobilis, 2007 ; Whitehead ef al., 2009 ; Schiermeier,
2011).

Or, les modifications des régimes thermiques et hydrauliques des rivieres ont des
conséquences écologiques profondes. En effet, la température de 1’eau joue un role
fondamental pour la survie, la croissance, le métabolisme, la phénologie et le comportement
des organismes et pour les interactions biotiques (Durance & Ormerod, 2010 ; Walther, 2010 ;
Wilby et al., 2010 ; Woodward et al., 2010 ; Yvon-Durocher et al., 2010). De méme, elle
influence la production primaire et la décomposition des litieres, affectant ainsi I’ensemble
des flux énergétiques le long du continuum fluvial (Vannote et al., 1980 ; Lecerf et al., 2007 ;
Barlocher et al., 2008). Les variations de débit ont également des effets écologiques
fondamentaux en intervenant directement sur la régulation de la diversité et de I’abondance
des assemblages biotiques et des conditions d’habitat pour les organismes (Lake, 2000 ;
Xenopoulos et al., 2005 ; Brown et al., 2007 ; Dewson et al., 2007).

Un nombre croissant d’études s’est donc récemment intéressé aux conséquences des
changements climatiques globaux sur différents organismes aquatiques, comme le plancton
(Elliott et al., 2006), les invertébrés (Hering et al., 2009) et les poissons (Buisson et al.,
2008). Un des ¢éléments cruciaux qui émergent de ce théme de recherche concerne

I’acquisition de longues séries temporelles de données écologiques (Durance & Ormerod,



2009). 1l y a une vingtaine d’années, Magnuson (1990) soulignait dé¢ja 1’intérét de mener un
programme de recherche en écologie long-terme (LTER pour « Long-Term Ecological
Research) et la nécessité d’acquérir ces longues séries temporelles pour détecter les effets
¢cologiques de phénomenes opérant a de larges échelles spatiales et sur de longues périodes
de temps (concept de « Présent Invisible »). Néanmoins, de tels jeux de données sont encore
rares et peu documentés, bien qu’ils soient particulierement utiles pour évaluer les tendances
¢cologiques, notamment lors de 1’étude des assemblages de macroinvertébrés benthiques
(Jackson & Fiireder, 2006). Par exemple, plusieurs travaux ont mis en évidence une
corrélation nette entre variations abiotiques induites par des changements climatiques (e.g.
réchauffement, réduction de débit, événements extrémes) et dérives temporelles des
communautés d’invertébrés depuis des espéces spécialistes et sténoeces vers des especes
généralistes et euryeéces, en particulier vis-a-vis des conditions d’habitat thermiques et
hydrologiques (Fruget et al., 2001 ; Daufresne et al., 2004 ; Durance & Ormerod, 2007 ;
Haidekker & Hering, 2008 ; Chessman, 2009).

Les changements de structure et de composition au sein des communautés sont
considérés comme un signal intégrateur de I’ensemble des réponses écologiques possibles aux
changements climatiques (i.e. effets sur la physiologie, la phénologie et la distribution et
adaptations in situ ; Hughes, 2000). Néanmoins, dans certaines circonstances, ce signal peut
étre exacerbé, modéré ou potentiellement masqué par d’autres sources de changements
environnementaux (e.g. Parmesan & Yohe, 2003 ; Daufresne et al., 2007 ; Durance &
Ormerod, 2009). Malheureusement, encore peu d’études ont été explicitement diligentées
pour distinguer et quantifier les effets relatifs des stress multiples sur les €cosystémes
aquatiques (Ormerod et al., 2010). Cette lacune est probablement la conséquence directe des
difficultés rencontrées pour traiter des facteurs de stress qui operent a des échelles de temps et
d’espace variables (Heathwaite, 2010 ; Smol, 2010), interagissent selon de nombreux
processus différents (Downes, 2010 ; Fausch et al., 2010 ; Strayer, 2010) et provoquent des
réponses écologiques complexes, souvent inattendues et imprévisibles (Davis et al., 2010).
Les écosystémes des rivieres de plaine sont parmi les plus susceptibles d’évoluer dans de tels
contextes, étant donné qu’ils subissent directement les impacts de nombreux facteurs globaux
et locaux qui s’appliquent sur leurs corridors, et qu’ils sont également affectés par ceux qui
s’exercent sur les cours d’eau plus en amont et sur I’ensemble du bassin versant (e.g.
(Tockner et al., 2010). Les grandes rivieres sont donc particulierement concernées par les
problémes liés aux stress multiples, bien que cette question n’ait fait 1’objet que de peu

d’attention jusqu’a présent.



L’objectif de ce chapitre est donc de s’intéresser spécifiquement aux effets long-terme
relatifs des changements globaux et locaux sur les communautés de macroinvertébrés
benthiques en grands cours d’eau (voir encadré). Afin d’aborder cette problématique, nous
avons utilis€¢ des données de la Loire moyenne, forts des résultats du chapitre précédent qui
nous ont permis de vérifier que ce fleuve s’inscrit bien dans un contexte multi-stress. En
particulier, nous avons mis en évidence sur les trois derniéres décennies (i) un réchauffement
significatif de la température de I’eau concomitant a une réduction du débit et (ii) des actions
de gestion qui ont conduit a ’amélioration locale de la qualité¢ de ’eau par limitation des
concentrations en phosphates et en chlorophylle-a, malgré une augmentation des
concentrations en nitrates. D’une part, on s’attend donc a observer une réduction des
abondances de taxons rhéophiles et sténothermes au profit des taxons limnophiles et
eurythermes, en réponse aux changements hydroclimatiques globaux (e.g. Daufresne et al.,
2004). D’autre part, on s’attend également a ce que les tendances de qualité de I’eau sur la
période d’étude confondent certains des effets hydroclimatiques, soit en accentuant (e.g.
augmentation des concentrations en nitrates), soit en limitant (e.g. réduction des
concentrations en phosphates et en chlorophylle-a) le déclin des taxons polluo-sensibles (e.g.

Friberg et al., 2010).



Chapitre 3 : Réponses structurelles des invertebrés aux changements abiotiques

Pourquoi les macroinvertébrés benthiques ?

Les macroinvertébrés benthiques constituent un maillon primordial des réseaux
trophiques aquatiques lotiques, a I’interface entre producteurs I et consommateurs au
sommet de la chaine alimentaire (III). D’une part, ils permettent d’accélérer les processus
de dégradation de la maticre organique allochtone (feuilles mortes, débris végétaux) en la
dissociant en ¢éléments plus fins, favorisant 1’action des micro-organismes (bactéries et
hyphomycétes). Un certain nombre de taxons, dits racleurs, se nourrissent également de la
matiére organique autochtone sous forme de biofilms épilithiques ou épiphytiques.
D’autre part, les macroinvertébrés constituent un élément essentiel du régime alimentaire
des poissons, dont la majeure partie de la nourriture est représentée par les jeunes stades
d’invertébrés chez les alevins et les juvéniles ou par les larves et les adultes pour les
classes d’age supérieures. De plus, au méme titre que les autres compartiments
biologiques, les macroinvertébrés benthiques sont sensibles a la dégradation de la qualité
des eaux, que ce soit par eutrophisation, par pollution métallique, par acidification, etc.
Toute pollution entraine alors une réduction de la diversité taxonomique et 1’élimination
des taxons les plus polluo-sensibles (Tachet et al., 2006). La sensibilité des invertébrés
aux diverses formes de dégradation du milieu se fait donc de maniére différentielle, et ils
sont capables, en conséquence, d’établir une réponse graduée a un large spectre de
perturbations. C’est pourquoi ils sont utilisés comme indicateurs biologiques (ou bio-
indicateurs) des pollutions des cours d’eau. Outre cette caractéristique et leur position
critique au sein du réseau trophique des écosystemes aquatiques, les macroinvertébrés
sont souvent préférés aux autres groupes biologiques pour les raisons suivantes (Camargo
et al., 2004) : (1) ils sont ubiquistes, abondants et relativement faciles a collecter ; (i1) ils
ont des durées de vie suffisamment longues pour intégrer I’évolution des conditions
environnementales ; et (ii1) ils sont relativement sédentaires et sont donc représentatifs des
conditions locales. Par exemple, les invertébrés benthiques sont les plus utilisés en bio-
¢valuation aux Etats-Unis (dans la totalit¢ des états contre deux tiers pour les poissons et
un tiers pour les algues), en Asie et dans les pays en développement (Resh, 2007).
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Chapitre 3 : Réponses structurelles des invertebrés aux changements abiotiques

I. Données et méthodologie

A. Sites d’étude et données

La zone d’¢tude comprend les deux sites de Dampierre et Jargeau décrits dans le
chapitre 2 (voir Figure 14). Comme précédemment, les mesures de température de 1’eau et de
débit sont disponibles au pas-de-temps journalier a Dampierre et les concentrations en
nitrates, phosphates et chlorophylle-a au pas-de-temps mensuel a Jargeau.

En ce qui concerne les invertébrés, I’échantillonnage est réalisé au niveau de 2 stations
(Figure 25), 4 fois par an entre les mois de mai et octobre, sur la période 1979-2008, dans le
cadre du suivi réglementaire de la centrale de Dampierre. Les prélévements ont été effectués
selon le protocole IQBG entre 1979 et 1994 et selon le protocole normalisé IBGN entre 1995
et 2008 (voir encadré). Un changement d’opérateur a également eu lieu entre 1994 et 1995.
Les taxons Hydrozoa, Bryozoa, Porifera, Hydrachnidia, Nematoda et Oligochaeta ont été
supprimés des analyses pour éviter les biais d’identification et/ou de quantification, et le

niveau d’identification des individus a été harmonisé a la famille.

Centrale nucléaire
de Dampierre

Figure 25 : Localisation des stations de prélévements des macroinvertébrés benthiques en amont et en
aval de la centrale nucléaire de Dampierre (carte IGN 1/25000).
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Note sur les protocoles d’échantillonnage

Avant 1995, I’échantillonnage des invertébrés a Dampierre a été réalisé suivant le protocole
IQBG, pour « Indice de Qualité Biologique Globale », défini par Verneaux et al. (1976).
Cette méthode consiste a effectuer 6 prélévements par station échantillonnée, 3 en facics
lotique et 3 en faciés lentique, a ’aide d’un filet de type Surber de surface de base 1/10° de
m? et de vide de maille 500 pm.

A partir de 1995, le protocole IQBG a été remplacé par le protocole IBGN, pour « Indice
Biologique Global Normalisé » (norme NF T90-350 — AFNOR, 1992, révisée en 2004).
Cette méthode consiste a effectuer 8 prélevements par station échantillonnée, a 1’aide d’un
filet de type Surber de surface de base 1/20° de m? et de vide de maille 500 pm. Les
prélevements sont ici définis de sorte a privilégier la capacité biogene des substrats
¢chantillonnés, en tenant compte de la vitesse du courant.

La réduction de la surface totale d’échantillonnage induite par ce changement de protocole
(i.e. de 0,6 m? a 0,4 m?) a par ailleurs été prise en compte dans les analyses.

B. Analyses préliminaires

Afin d’obtenir des plans d’échantillonnage homogeénes entre les différentes années et
de limiter I’effet des dates de prélévement marginales, tout en conservant un nombre de
réplicats suffisamment €levé, nous avons défini 4 périodes (appelées « saisons ») comme suit :
saison 1 = [5-30 juin] ; saison 2 = [5-30 juillet] ; saison 3 = [5-30 aolt] ; saison 4 = [10
septembre — 5 octobre]. Apreés avoir exclu les prélevements effectués en-dehors de ces 4
saisons, le tableau faunistique représente un total de 100 campagnes réalisées sur les 2 stations
entre 1979 et 2008 (soit plus de 3 campagnes par an en moyenne ; voir Annexe 3).

Une analyse d’inertie interclasses a ensuite €t¢ menée sur ce tableau dans le but
d’ordonner les différentes sources de variabilité spatio-temporelles du jeu de données :

années, saisons et stations (Tableau 9).

Tableau 9 : Parts d’inertie (pourcentages) du tableau faunistique apportées par les différents facteurs
de variabilité, individuellement (diagonale) ou en interaction (reliquats = 11%).

Année Saison Station Protocole
Année 32
Saison 30 5
Station 10 1 2
Protocole 0 3 1 5




On constate ainsi que la structure temporelle long-terme (années) apporte la plus
grande part de variabilité¢ dans la structure de la communauté (environ un tiers). La variabilité
« saisonniére » est beaucoup moins marquée (5%) mais interagit de manieére importante avec
les variations inter-annuelles (30%). En ce qui concerne la variabilité spatiale, 1’inertie
apportée est relativement faible (2%) et les interactions avec les autres facteurs restent
limitées (< 10%). Etant donné le focus mis dans ce chapitre sur les variations temporelles et la
grande similitude entre les relevés faunistiques des 2 stations (Figure 26), nous avons
considéré la variabilité spatiale négligeable et les prélevements réalisés lors d’une méme
campagne ont été agrégés. Pour finir, la méme approche permet de montrer que les « biais »
méthodologiques dus au changement de protocole/opérateur contribuent faiblement a la
variabilit¢é des données (autour de 5%) en comparaison des variations long-terme et

saisonnieres qui nous intéressent (pres de 70% en inertie cumulée).

0.5

Figure 26 : Position des relevés effectués aux stations amont (vert) et aval (bleu) sur le plan d’une
analyse factorielle des correspondances.



C. Analyses statistiques

1. Evolution de la communauté benthique

La richesse taxonomique (nombre de familles) de la communauté a été calculée a deux
¢chelles de temps : pour chaque date d’échantillonnage (« richesses saisonniéres ») et de
manicre globale pour chaque année (« richesse globale »). Ensuite, le tableau faunistique a été
transformé en In(x + 1) afin de normaliser les distributions d’abondance. Une Analyse
Factorielle des Correspondances (AFC ; Benzecri, 1973 ; Greenacre, 1984) a été réalisée sur
ce tableau d’abondances « In-transformé », dont les taxons rares (i.e. avec une occurrence <
2% du nombre total d’échantillons) ont été exclus pour éviter une surestimation du poids des
contributeurs marginaux dans 1’analyse. Les scores « saisonniers » des deux premiers axes
(CAT et CA2) ont été sélectionnés et les moyennes annuelles calculées pour obtenir des
scores « globaux ». Afin d’étudier I’évolution long-terme de ces trois métriques
taxonomiques, I’ensemble des séries globales et saisonnicres a été soumis a 1’adaptation du
test de tendance de Man-Kendall présentée dans le chapitre 2. J’ai choisi ici de ne pas
présenter une analyse exhaustive des différentes métriques taxonomiques existantes et de
cibler uniquement celles ayant montré des tendances d’évolution significatives au cours des
trois dernieres décennies (voir Annexe 4 pour des métriques supplémentaires).

Dans un second temps, nous avons réalisé une Classification Ascendante Hiérarchique
(CAH) sur les scores individuels des taxons sur le premier plan factoriel (CA1 x CA2) afin
d’approfondir I’interprétation écologique des tendances observées. Pour cela, nous avons
appliqué la méthode de Ward sur la matrice des distances euclidiennes calculées entre les
taxons (Ward, 1963). La méthode de la « Phenon line » (Sneath & Sokal, 1973) a été utilisée
pour sélectionner le nombre optimum de classes a définir selon un compromis entre perte
minimale d’inertie et intérét écologique maximal des groupes de taxons formés. Les
abondances In-transformées moyennes des groupes identifiés ont ensuite ét¢ calculées pour

chaque date d’échantillonnage afin d’étudier leur évolution sur les trois décennies.



2. Temps de réponse des invertébrés

Afin de sélectionner des descripteurs pertinents des caractéristiques environnementales
de la Loire, nous avons tenté d’évaluer la période de temps (moyenne) précédant les
¢chantillonnages benthiques qui peut étre considérée comme un intégrateur optimal du
« temps de réponse » de la communauté d’invertébrés aux parametres abiotiques du site.
Premiérement, pour chaque date de prélévement, nous avons calculé une valeur moyenne
pour chacun des cinq parameétres (i.e. température, débit, nitrates, phosphates, chlorophylle-a)
sur un nombre variable de jours avant cette date d’échantillonnage. Deuxiémement, chacune
de ces valeurs a été divisée par la moyenne du paramétre correspondant calculée sur la méme
période de temps pour les trois décennies. Cette étape permet de désaisonnaliser les séries
temporelles et de focaliser uniquement sur les tendances d’évolution long-terme.
Troisiemement, nous avons utilisé des régressions polynomiales du second degré pour ajuster
individuellement les métriques taxonomiques aux variations temporelles des parameétres
environnementaux. Enfin, les valeurs individuelles de R? ajusté ont été extraites afin d’en
déduire une valeur moyenne. Ces quatre étapes ont été réitérées pour des périodes de temps
allant de 1 a 225 jours. La période présentant la plus forte valeur moyenne de R? ajusté a été
considérée comme le temps de réponse optimum de la communauté benthique aux facteurs
abiotiques étudiés ici. Le test de tendance appliqué aux séries environnementales calculées
selon ce temps de réponse optimum permet de s’assurer que les évolutions long-terme

observées dans le chapitre précédent sont conservées malgré les différentes transformations.

3. Contributions des facteurs abiotiques aux tendances biologiques

Nous avons utilisé une approche par partitionnement hiérarchique de variance dans le
but d’évaluer I’'importance relative des effets des facteurs environnementaux sur la
composition de la communauté d’invertébrés (représentée par les trois métriques
taxonomiques et les abondances moyennes des groupes issus de la classification). Cette
méthode permet de calculer la contribution relative de chaque « prédicteur » environnemental
a la variance totale de la variable dépendante, a la fois de mani¢re indépendante et en
interaction avec les autres facteurs, tout en limitant les problémes de multi-colinéarité
couramment rencontrés avec les approches classiques de régression multi-variée (Mac Nally,

2002).



II. Tendances d’évolution a long-terme de la communauté d’invertébrés
A. Evolution globale de la structure et de la composition de la communauté

La richesse taxonomique a Dampierre suit une augmentation globale sur la période
1979-2008 (Figure 27 ; Tableau 10), passant en moyenne de 32 a 55 familles d’invertébrés
entre la premiére décennie (1979-1988) et la derniere (1999-2008). Malgré une décroissance
opérée apres I’année 2003, cette tendance reste tres fortement significative (P < 0,001). La
richesse totale sur les trente ans est de 102 taxons (voir Annexe 5), avec un nombre minimal
de familles échantillonnées sur une année observé en 1979 (11 taxons) et un nombre maximal
de taxons atteint en 2003 (65 taxons). Par ailleurs, le patron global de richesse sur la période
1979-2008 est assez homogéne entre les quatre saisons, avec une augmentation tres

significative (@ minima P < 0,01) a I’exception de la saison 3 (Figure 27 ; Tableau 10).

75

o "
||l \

45

=1
A
[\
Y AN

. ¥ o ?"-f
Ilh&. %’V t"’\.\d__,::x i \11’
30 7 |

Richesse Taxonomigue

15 f

0
1875 18E0 1985 1990 1995 2000 2005 2010

Figure 27 : Evolution long-terme de la richesse taxonomique globale (courbe noire) et saisonniére
(barres d’erreur standard) a Dampierre.

L’AFC révele également des tendances long-terme de la composition de la
communauté. Vingt-quatre pourcent de [D’inertie totale du tableau d’abondances In-
transformées des taxons est expliqué par le premier plan factoriel, équitablement distribué
entre le premier (CAl) et le deuxieme (CA2) axes (13 et 11%, respectivement). Les scores
moyens annuels sur CAl suivent une augmentation significative (P < 0,01) sur la période
1979-2008 (Figure 28a ; Tableau 10). Plus précisément, les scores augmentent fortement les
15 premicres années (1979-1993; P < 0,001), puis restent plutdt stables les 15 années

suivantes (1994-2008 ; P > 0,05). De plus, les évolutions observées pour chaque saison sont



cohérentes avec cette tendance long-terme globale (Figure 28a ; Tableau 10). Néanmoins, les
scores saisonniers révelent également un changement des profils de courbe. En effet, les
scores et les taux de variations temporelles sont assez variables entre les quatre saisons lors
des 15 premicres années — la saison 1 étant clairement différente des autres en raison des
scores plus faibles et d’une croissance plus prononcée — alors que toutes les courbes sont

stables et trés similaires tout au long de la deuxiéme période de 15 ans (Figure 28a).

Tableau 10 : Résultats des tests de tendance appliqués aux métriques taxonomiques (Tau = Tau de
Kendall; P = p-value; *** P < 0,001, ** P <0,01, * P <0,05, 0 P> 0,05).

Métrique Période Tendance Tau P Signif.
Globale 7 0,65 <0,001 Hkok
Saison 1 7 0,58 <0,001 ok
Richesse Saison 2 V 0,60 0,004 sk
Saison 3 - 0,25 0,110 0
Saison 4 2 0,49 0,001 *ok
Globale 7 0,69 0,001 *x
Saison 1 7 0,66 <0,001 Hk
CAl Saison 2 7 0,66 <0,001 HoAk
Saison 3 - 0,41 0,051 0
Saison 4 2 0,49 0,001 *ok
Globale - 0,28 0,217 0
Saison 1 - 0,16 0,493 0
CA2 Saison 2 - 0,36 0,108 0
Saison 3 7 0,61 <0,001 Hk
Saison 4 7 0,47 0,016 *

Alors que la variabilité saisonniere des scores sur CA2 est relativement constante sur
les trois décennies, la distinction des deux périodes de 15 ans (1979-1993 et 1994-2008) est
encore plus nette que pour CA1 (Figure 28b). De maniére cohérente, I’ensemble des patrons
temporels (global et saisonniers) met en évidence une diminution faible mais significative (P
< 0,01 ; a I’exception de la saison 3) des scores sur CA2 au cours des 15 premieres années,
suivie par une forte augmentation (P < 0,01) lors des 15 années suivantes. Cette inversion de
tendance a pour conséquence une absence d’évolution significative des scores globaux et de
ceux des saisons 1 et 2 au cours des trois décennies. Dans le cas des saisons 3 et 4, il se trouve
que les données disponibles sont distribuées de telle sorte que le poids de la période 1994-
2008 (et des augmentations associées des scores sur CA2) est surestimé, ce qui conduit a des

tendances « faussement significatives » (Tableau 10).
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Figure 28 : Evolution long-terme des scores globaux (courbes noires) et saisonniers (barres d’erreur
standard) sur les axes (a) CA1l et (b) CA2 définis par I’AFC du tableau d’abondances In-transformées.

En ce qui concerne la distinction des deux périodes de 15 ans, d’aucun pourrait penser
qu’elle constitue un artefact di a la concomitance (a 1 an pres) avec le changement de
protocole et d’opérateur. Cependant, 1’analyse préliminaire d’inertie interclasses a montré que
cette variabilité reste négligeable au regard de I’inertie apportée par les variations temporelles.
De plus, des tendances significatives sont mises en évidence au sein de chacune de ces
périodes. Cette variabilit¢é méthodologique pourrait éventuellement étre responsable d’une
« scission » d’une tendance potentiellement continue sur les 30 ans et finalement projetée sur
CALl pour sa premiere partie et sur CA2 pour la seconde. Les résultats qui suivent seront
analysés en conséquence et nous verrons que ce biais éventuel ne remet pas en question les

tendances d’évolution globales de la communauté d’invertébrés.



B. Variabilité taxonomique des patrons d’évolution

L’analyse de classification (CAH) permet d’identifier sept groupes d’invertébrés qui
s’ordonnent de maniére chronologique sur le plan factoriel (Figure 29). La composition
taxonomique de ces groupes est donc étroitement liée aux profils d’abondance des taxons au
cours de la période d’étude (Figure 30 ; voir Annexe 6 pour les évolutions par taxon). Ainsi,
le groupe 1 est exclusivement composé des Chloroperlidae, des Perlodidae (Plecoptera) et des
Oligoneuriidae (Ephemeroptera) (Figure 29, Figure 31). Ces taxons ne sont présents que lors
des six premiéres années, en faibles proportions, puis disparaissent, a I’exception d’effectifs
marginaux en 2008 (Figure 30). Le groupe 2 comprend 6 familles d’invertébrés (Figure 29),
dont les Ephemerellidae, les Heptageniidae, les Polymitarcyidae et les Potamanthidae
(Ephemeroptera ; Figure 31). Bien que 1’abondance annuelle moyenne de ce groupe soit plus
variable que celle du groupe 1, elle a plutdt tendance a diminuer au cours des trois décennies
(Figure 30). Le groupe 3 est, lui, situé¢ a proximité de 1’origine du plan factoriel (Figure 29). Il
peut étre considéré comme le noyau de la communauté, composé de taxons qui présentent des
effectifs importants tout au long de la période 1979-2008 (e.g. Chironomidae, Gammaridae ;
Figure 31), avec une augmentation graduelle de I’abondance au cours du temps (Figure 30).
Le groupe 5 se projette €galement pres de 1’origine (Figure 29), avec un profil similaire
d’évolution de I’abondance moyenne, dont les valeurs absolues sont cependant plus faibles
(Figure 30). Le groupe 4 est assez proche des groupes 3 et 5 sur le plan factoriel (Figure 29),
mais présente une courbe d’abondance en forme de cloche. Il contient des familles
d’invertébrés taxonomiquement et écologiquement assez variées mais avec des distributions
temporelles similaires, a savoir de faibles abondances dans les premiéres années, une
augmentation vers un maximum atteint au milieu des années 90, puis un déclin jusqu’a des
effectifs réduits ou nuls dans les derniéres années (Figure 30). Pour finir, les groupes 6 et 7
sont compos€s, respectivement, de 9 et 8 taxons dont plusieurs familles de
Trichoptera [Beraeidae, Brachycentridae, Limnephilidae, Sericostomatidae (groupe 6),
Glossosomatidae, Philopotamidae (groupe 7)] et d’Ephemeroptera [Ephemeridae (groupe 6),
Leptophlebiidae (groupe 7)] (Figure 31). Ces deux groupes comprennent également des
Diptera [Dolichopodidae (groupe 6), Stratiomyidae (groupe 7)], des vers [Planariidae (groupe
6), Hirudidae (groupe 7)], ainsi que des espéces invasives [Atyidae, Corbiculidae (groupe 6)]
(Figure 31). Ils suivent des patrons d’abondance moyenne similaires avec des taxons absents
pendant au moins une décennie, recensés la premiere fois aprés 1990 pour le groupe 6 ou

apres 1995 pour le groupe 7, et depuis en augmentation forte et constante (Figure 30).
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Auvergne).
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C. Interprétation écologique des changements de la communauté

La procédure de classification appliquée a la communauté d’invertébrés sur
I’ensemble de la chronique d’étude met en évidence la distribution de groupes de taxons le
long d’un gradient temporel, en lien avec I’évolution long-terme des profils d’abondance
(Figure 29). Alors que de nombreux Ephemeroptera présentent des abondances décroissantes
au cours des 30 ans, les Plecoptera disparaissent durant les premiéres années. Les taxons
affectés sont généralement psychrophiles, polluo-sensibles et caractéristiques des eaux (tres)
courantes et bien oxygénées. Ils sont le plus souvent associés (i) a des scores élevés de
BMWP (Biological Monitoring Working Party ; Hawkes, 1997) et (ii) a des groupes qui
correspondent & un faible score individuel de LIFE (Lotic Index for Flow Evaluation ;
Extence et al., 1999). Ainsi, les Chloroperlidae, les Perlodidae, les Ephemerellidae, les
Heptageniidae et les Potamanthidae présentent un score de BMWP de 10 (les scores allant de
1 a 10 par ordre de sensibilité croissante aux pollutions organiques). De méme, les
Chloroperlidae, les Perlodidae et les Heptageniidae appartiennent au groupe I du LIFE et les
Ephemerellidae au groupe II (les groupes allant de I pour les taxons caractéristiques des plus
forts courants a V pour ceux typiques des eaux stagnantes). Bien que ces indices n’aient pas
nécessairement ¢té congus pour les mémes taxons (au niveau genre ou espece) que ceux
rencontrés sur la Loire moyenne, ils sont assez pertinents dans la description des exigences
¢cologiques ¢élevées des familles en déclin. Par exemple, les especes d’Oligoneuriidae, de
Polymitarcyidae, de Potamanthidae et de certains Heptageniidae, couramment considérées
comme des organismes polluo-sensibles et caractéristiques des grandes rivieres, ont fait
I’objet de diminutions drastiques dans de nombreux grands cours d’eau européens (e.g.
Usseglio-Polatera & Bournaud, 1989). De plus, bien que la plupart des Perlodidae et des
Chloroperlidae vivent au niveau des tétes de bassins, certaines espéces sont capables de
coloniser les parties basses des rivieres, méme en étant sensibles aux polluants. Ces taxons
sont également sensibles a la qualité d’eau globale (Tachet et al., 2006) et, dans le cas présent,
ont disparu des le milieu des années 80 de la Loire a Dampierre.

A D'inverse, I’analyse de classification révele la colonisation et le développement de
taxons plus euryéces et polluo-tolérants au cours des derni¢res années de la période d’étude.
Par exemple, les Dolichopodidae (Diptera) ou les Planariidae (Turbellaria) sont apparus au
début des années 90, suivis des Mesoveliidae, des Naucoridae (Heteroptera), des
Stratiomyidae (Diptera) ou des Hirudidae (Achaeta) quelques années plus tard (apres 1995).

Contrairement aux Plecoptera et aux Ephemeroptera, ces taxons sont typiquement



eurythermes et limnophiles, tolérant une large gamme de conditions de qualit¢ d’eau, y
compris des faibles concentrations en oxygene et d’importantes pollutions chimiques. Cette
forte adaptation a la résistance est bien reflétée par leur appartenance a des groupes « €levés »
du LIFE (groupes IV ou V) et par leurs faibles scores d¢ BMWP (< 5). D’autre part, les
résultats mettent en évidence une colonisation de la Loire a Dampierre par des especes
invasives comme Atyaephyra desmarestii (Atyidae) et Corbicula sp. (Corbiculidae). Le
bivalve Corbicula sp. (voir Figure 31) a maintenant envahi I’ensemble des grands bassins
hydrographiques francais en seulement 20 ans (Mouthon, 2000 ; Brancotte & Vincent, 2002),
recensé pour la premicre fois sur la Loire moyenne au début des années 2000. De méme, la
crevette méditerranéenne Atyaephyra desmarestii (voir Figure 31) a été observée dans
plusieurs grandes riviéres en France (e.g. Rhone, Moselle, Sadne) depuis plusieurs décennies
(Tachet et al., 1988 ; Devin et al., 2005b ; Khalanski et al., 2008). Ces deux taxons sont
typiques des eaux lentiques a stagnantes et plutot thermophiles, méme s’ils tolérent de larges
gammes de températures. Pour finir, I’abondance relative de la plupart des taxons eurytopes,
qui sont aussi le plus souvent euryeces, a augmenté de maniére significative au cours des trois
décennies. Sur cette période, le nombre de taxons qui sont apparus a Dampierre reste
¢galement plus élevé que ceux ayant disparu, conduisant & une augmentation progressive de la
richesse taxonomique (au niveau famille) entre 1979 et 2008. Cette tendance, en particulier le
faible nombre de familles disparues, reste cohérente avec les caractéristiques écologiques des
macroinvertébrés qui vivent dans les systetmes de riviéres de plaine, généralement plutot
tolérants aux stress multiples, y compris au réchauffement des eaux (en comparaison des

ruisseaux d’altitude par exemple).



III.  Effets des changements environnementaux sur la communauté d’invertébrés
A. Tendances environnementales et temps de réponse des macroinvertébrés

Calculée a partir des corrélations individuelles entre métriques taxonomiques et
parametres environnementaux moyennés sur différentes périodes de temps avant les
préléevements d’invertébrés (cf. partie 1.C.2), la plus forte relation globale est observée pour
un délai de 126 jours (Figure 32). En conséquence, nous avons considéré le meilleur « temps
de réponse » de la communauté benthique aux changements environnementaux comme étant
¢gal a cette période d’environ 4 mois. Pour la suite des analyses, nous avons donc utilisé les
moyennes des variables environnementales calculées sur ce laps de temps (appelées T126
pour la température, Q126 pour le débit, N126 pour les nitrates, P126 pour les phosphates et
C126 pour la chlorophylle-a).
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Figure 32 : Réponse des invertébrés (représentée par la valeur de R?) aux variables environnementales
en fonction du nombre de jours précédant les dates d’échantillonnage (voir la partie 1.C.2 pour les
détails concernant les méthodes de calcul).



Par ailleurs, les résultats du test de tendance sont cohérents avec les observations
réalisées lors du précédent chapitre et sur lesquelles nous avons fondé nos hypothéeses (Figure
33 ; Tableau 11). En effet, la température de I’eau a Dampierre suit bien une augmentation
globale au cours des trois décennies [P < 0,001 ; c. +0,9°C, passant en moyenne de 12,8°c
durant la premiere décennie (1979-1988) a 13,7°C durant la dernieére décennie (1999-2008)],
avec la période 1979-1993 soutenant un taux de réchauffement plus important (P < 0,001) et
la période 1994-2008 révélant des températures plus stables (P > 0,05). A I’inverse, le débit
diminue sur les 30 années (c. -80 m’/s, de 387 a 305 m’/s). Bien que la tendance globale ne
soit pas significative (P > 0,05) en raison d’une année 2008 tres pluvieuse, la réduction du
débit I’est sur la période 1979-2007 (P < 0,05) en dépit d’une variabilité inter-annuelle forte.
Les paramétres de qualité d’eau évoluent également dans le sens de nos prédictions. Les
concentrations en nitrates augmentent graduellement au cours des trois décennies (P < 0,01 ;
c. ¥2,5 mg/L, de 6,3 a 8,8 mg/L), alors que les concentrations en phosphates et en
chlorophylle présentent un déclin significatif sur la méme période (P < 0,001 et P < 0,05,
respectivement), avec une réduction substantielle depuis 1990 pour les premiers (c. -0,15
mg/L, de 0,26 4 0,10 mg/L) et depuis 1995 pour la seconde (c. -25 pg/L, de 54,4 a 29,3 ng/L).
De plus, toutes les tendances globales hydroclimatiques et de qualité¢ d’eau observées sont
corroborées par les patrons saisonniers, méme si quelques évolutions testées ne sont pas

significatives (Figure 33 ; Tableau 11).



Tableau 11 : Résultats des tests de tendance appliqués aux variables environnementales (Tau = Tau de
Kendall; P = p-value; *** P < 0,001, ** P <0,01, * P <0,05, 0 P> 0,05).

Variable Période Tendance  Tau P Signif.
Globale 7 0,47 <0,001 HoEk
Saison 1 7 0,41 0,002 **
T126 Saison 2 7 0,54 <0,001 Hkok
Saison 3 - 0,23 0,248 0
Saison 4 7 0,38 0,014 *
Globale - -0,23 0,077 )
Saison 1 - -0,22 0,097 )
Q126 Saison 2 Y -0,29 0,032 *
Saison 3 - 0,06 0,717 0
Saison 4 - -0,22 0,150 0
Globale 7 0,35 0,008 **
Saison 1 7 0,26 0,006 **
N126 Saison 2 7 0,37 0,009 **
Saison 3 7 0,49 0,002 *x
Saison 4 - 0,30 0,053 0
Globale N -0,62 <0,001 ok
Saison 1 N -0,69 <0,001 wkE
P126 Saison 2 Y -0,62 <0,001 HoAk
Saison 3 N\ -0,54 <0,001 wkE
Saison 4 ~ -0,50 0,002 *x
Globale ~ -0,34 0,015 *
Saison 1 - -0,22 0,108 o
C126 Saison 2 N -0,34 0,014 *
Saison 3 ~ -0,43 0,047 *
Saison 4 N -0,57 <0,001 ol
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Figure 33 : Evolution long-terme des variables environnementales globales (courbes noires) et
saisonni¢res (barres d’erreur standard) a Dampierre, calculées avec un décalage de 126 jours (voir
partie 1.C.2 pour la définition des variables X126).
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B. Contributions des facteurs de forcage aux modifications structurelles de la

communauté : changements hydroclimatiques globaux

Conformément a ce qui était attendu, le partitionnement hiérarchique de variance
révele une contribution significative des facteurs hydroclimatiques aux changements de
composition observés au sein de la communauté, en particulier le réchauffement de la
température de 1’eau. En effet, ils expliquent prés de 30% des variations long-terme de la
richesse et plus de 60% de celles des scores de CA1 (Tableau 12). De plus, ces observations
sont confortées par la contribution de la température et du débit aux abondances moyennes
des groupes d’invertébrés. Méme s’il est plus difficile d’identifier un patron clair pour le
premier groupe en raison de la disparition rapide des taxons qui le composent (i.e. leur
fréquence d’occurrence est trop faible pour pouvoir détecter une relation significative dans le
temps), on constate un effet prépondérant sur les groupes 1 et 2 en déclin, essentiellement
constitués de Plecoptera et d’Ephemeroptera spécialistes et polluo-sensibles (Tableau 13).
Seuls ou en interaction avec d’autres parameétres, les effets cumulés des facteurs
hydroclimatiques peuvent donc étre considérés comme la principale source de variation des
abondances des taxons affectés. Ce constat est bien illustré, entre autres, par les (trés) fortes
relations entre la diminution des abondances des Chloroperlidae et des Potamanthidae et
I’augmentation de la température (Figure 34). Bien que la température et le débit ne soient
plus les seuls drivers dominants dans ce cas, le noyau de la communauté benthique (groupe
3), incluant les taxons ubiquitaires, est aussi significativement li¢é aux tendances
hydroclimatiques (de méme que pour les groupes 4 et 5). Dans une moindre mesure, c’est
¢galement vrai pour le groupe 6 qui comprend des especes invasives, comme le montre, par
exemple, la relation significative (positive) entre les abondances d’Atyidae et la température

(Figure 34).



Tableau 12 : Contributions indépendantes et totales (indépendantes + jointes) des variables
environnementales a la variance des métriques taxonomiques, d’aprés un partitionnement hiérarchique
de variance (I = contribution indépendante (%); Pi = p-value de I; R?> = contribution totale (%); P = p-value de
R?; les prédicteurs dont la contribution est significative sont en gras).

Meétrique Variable I Pi R? P
T126 7,9 <0,001 21,3 <0,001
Q126 32 0,072 8,1 <0,001
Richesse N126 2,8 0,161 2,1 0,257
P126 18,7 <0,001 28,2 <0,001
C126 0,9 0,585 2,6 0,173
T126 21,1 <0,001 42,2 <0,001
Q126 9,8 <0,001 19,3 <0,001
CAl N126 3,3 0,114 0,8 0,583
P126 14,2 <0,001 29,8 <0,001
C126 1,0 0,562 1,2 0,449
T126 1,6 0,342 0,2 0,739
Q126 1,8 0,317 0,0 0,773
CA2 N126 8,6 <0,001 11,2 <0,001
P126 15,8 <0,001 18,9 <0,001

C126 20,9 <0,001 28,3 <0,001



De maniére intéressante, on note que la température explique toujours une plus grande
proportion de variance significative que le débit, quelle que soit la métrique taxonomique ou
I’abondance moyenne considérée (Tableau 12 ; Tableau 13). Ce résultat va a I’encontre
d’observations antérieures réalisées sur des « chalk-streams » du Royaume-Uni, certes plus
petits que la Loire mais influencés par les apports souterrains et affectés par le réchauffement
global de maniére analogue (Wood et al., 2001 ; Durance & Ormerod, 2009). Des interactions
complexes entre plusieurs processus écologiques peuvent expliquer le role de la température
dans la compréhension des changements observés de la communauté d’invertébrés, e.g. des
décalages d’évenements phénologiques comme 1’émergence ou la ponte, des perturbations du
cycle biologique, des altérations du métabolisme et des flux énergétiques, des effets directs
sur la survie ou des ruptures de relations trophiques telles que les interactions prédateur-proie
(Chadwick & Feminella, 2001 ; Briers et al., 2004 ; Kishi et al., 2005 ; Hassall et al., 2007).
Des études ont également démontré que 1’augmentation de la température peut avoir des
avantages écologiques pour certains assemblages d’eau douce en « dopant » la richesse
taxonomique (Oberdorff et al., 1995 ; Jacobsen et al., 1997 ; Mason et al., 2008). Néanmoins,
dans le cas présent, la coincidence entre la richesse maximale et I’épisode de canicule de 2003
résulte trés certainement davantage d’un acces facilité de I’échantillonneur a des organismes
cantonnés a des habitats marginaux de refuge, généralement non prospectés en conditions
«normales ». De plus, les effets de la température sur les organismes sont variables selon les
saisons (Hawkins et al., 1997), provoquant des changements plus drastiques dans la
distribution et la composition des assemblages en été, lorsque la limite supérieure de tolérance
thermique des invertébrés les plus sensibles a le plus de « chance » d’étre dépassée (Durance
& Ormerod, 2009). Etant donné que nous avons ciblé spécifiquement la saison qui présente le
plus fort taux de réchauffement (i.e. autour des mois estivaux, cf. chapitre 2), nous avons
amplifié les effets de la température de I’eau sur la structure et la composition de la

communauté.



Tableau 13 : Contributions indépendantes et totales (indépendantes + jointes) des variables
environnementales & la variance des abondances moyennes des groupes, d’apreés un partitionnement
hiérarchique de variance (I = contribution indépendante (%); Pi = p-value de I; R? = contribution totale (%); P
= p-value de R?; les prédicteurs dont la contribution est significative sont en gras).

Groupe Variable I Pi R2 P
T126 3,4 0,054 7,3 <0,001
Q126 1,8 0,310 2,7 0,112
Groupe 1 N126 1,2 0,485 0,5 0,622
P126 2,3 0,193 4,9 0,002
C126 0,2 0,720 0,2 0,721
T126 14,9 <0,001 19,3 <0,001
Q126 6,1 <0,001 13,2 <0,001
Groupe 2 N126 0,9 0,583 2,1 0,224
P126 1,9 0,286 2,4 0,147
C126 2,1 0,249 34 0,044
T126 6,0 <0,001 15,4 <0,001
Q126 1,3 0,425 2,9 0,085
Groupe 3 N126 4,7 0,012 4,3 0,019
P126 23,8 <0,001 29,0 <0,001
C126 0,6 0,648 2,3 0,193
T126 4,4 0,006 8,6 <0,001
Q126 2,2 0,212 6,9 <0,001
Groupe 4 N126 1,5 0,386 4,5 0,006
P126 0,6 0,644 0,1 0,748
C126 11,9 <0,001 15,8 <0,001
T126 16,7 <0,001 40,1 <0,001
Q126 9,9 <0,001 22,8 <0,001
Groupe 5 N126 3,6 0,041 0,8 0,562
P126 32,8 <0,001 51,6 <0,001
Cl126 0,5 0,679 0,3 0,716
T126 4,3 0,007 8.8 <0,001
Q126 2,4 0,201 1,5 0,372
Groupe 6 N126 9,4 <0,001 10,5 <0,001
P126 19,6 <0,001 29,7 <0,001
C126 19,7 <0,001 26,8 <0,001
T126 1,3 0,431 0,6 0,620
Q126 2,2 0,190 0,6 0,623
Groupe 7 N126 4,8 0,006 5,7 <0,001
P126 83 <0,001 10,3 <0,001

C126 10,1 <0,001 13,2 <0,001



Si l’influence de la température se comprend aisément a partir des explications
données ci-avant, les effets du débit sur les macroinvertébrés apparaissent étonnamment
faibles. Cependant, ce constat pourrait simplement étre di au fait que la tendance
hydrologique long-terme est moins prononcée que pour la température alors que les variations
inter-annuelles sont plus importantes. Une des raisons provient du soutien d’étiage assuré par
les barrages de Naussac et Villerest (cf. chapitre 1), sans lequel les effets d’un étiage
« naturel » auraient pu étre exacerbés. Or, étant donné que nos analyses sont focalisées sur les
tendances long-terme, nous avons favorisé la détection des effets de stress tels que
I’augmentation continue et graduelle de la température — désignés en anglais par les termes
« press disturbance » (Bender ef al., 1984) ou « ramp disturbance » (Lake, 2000) — alors que
les perturbations épisodiques telles les événements hydrologiques extrémes — appelées « pulse
disturbance » (Bender ef al., 1984) — ont pu étre partiellement masquées. La principale
hypothese pourrait donc étre (i) que les effets potentiels du débit sont intervenus davantage
via des fluctuations a court-terme, en particulier via des événements de crues et d’étiages, et
(i1) que les macroinvertébrés a Dampierre ont fait preuve d’une capacité d’adaptation ou de
résilience suffisante face a ce type de perturbations, de telle sorte que les conséquences
¢cologiques a une échelle temporelle long-terme ne puissent pas étre détectées. Par exemple,
Boulton (2003) et Wright et al. (2004) ont démontré que la récupération des invertébrés suite
a un ¢épisode de sécheresse nécessite généralement autour de 3 ans. Par conséquent,
I’évaluation des effets long-terme des «pulse disturbances» sur les communautés
d’invertébrés en grandes rivicres devra faire 1’objet d’investigations spécifiques
supplémentaires (mais voir Mouthon & Daufresne, 2006 ; Daufresne et al., 2007), d’autant
plus qu’elles risquent de devenir de plus en plus fréquentes et séveres au cours des prochaines
années sous I’influence du changement climatique (Andersen et al., 2006 ; Webb & Nobilis,
2007 ; Whitehead et al., 2009), les rendant d’un intérét écologique crucial (e.g. Monk et al.,
2008 ; Feio et al., 2010).

L’ensemble de ces résultats (i) est en étroite adéquation avec les observations de
modifications significatives de communautés de macroinvertébrés réalisées en France, par
exemple sur le bassin du Rhone (Fruget et al., 2001 ; Daufresne et al., 2004 ; Mouthon &
Daufresne, 2006), et dans d’autres systémes a I’échelle européenne [e.g. Burgmer et al., 2007
(Suede) ; Durance & Ormerod, 2007 (Royaume-Uni); Haidekker & Hering, 2008
(Allemagne)], (i1)) commence a se généraliser a I’échelle du globe (e.g. Chessman, 2009
(Australie)), et (iii) apportent de nouvelles preuves des effets du changement climatique

global sur les écosysteémes d’eau douce. De plus, ils sont cohérents avec des observations et



des prédictions de dérives des communautés de poissons des riviéres frangaises, induites par
des changements climatiques (Daufresne et al., 2007 ; Buisson et al, 2008). Des
modifications similaires ont ¢galement été¢ observées pour d’autres organismes aquatiques au
sein d’écosystémes variés, comme des communautés de copépodes de I’océan Atlantique

Nord (Beaugrand et al., 2009) ou de phytoplancton de lacs tempérés (Elliott ez al., 2006).
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Figure 34 : Relations individuelles entre certains taxons et différentes variables environnementales
illustrées par des courbes de régression polynomiale (second degré) et les coefficients R? associés (les
couleurs des courbes font référence a celles utilisées dans la Figure 29).



C. Contributions des facteurs de forcage aux modifications structurelles de la

communauté : effet confondant des changements locaux de qualité d’eau

Sans remettre en cause les effets des facteurs hydroclimatiques, plusieurs résultats
corroborent également notre seconde hypothése. Tout d’abord, les effets cumulés des
variables de qualit¢é d’eau (pris individuellement ou en combinaison) expliquent une
proportion de variance plus importante que les facteurs hydroclimatiques pour les abondances
moyennes des groupes 3, 6 et 7, devenant largement dominants pour les groupes
caractéristiques des dernieres années (groupes 6-7 ; en termes de ratios) (Tableau 13). D’autre
part, la concentration en nitrates n’est pas, ou seulement peu, liée aux tendances biologiques
au cours de la période d’étude, avec toujours moins de 10% de contribution individuelle a la
variance des métriques taxonomiques ou des abondances moyennes des groupes de taxons
(Tableau 12 ; Tableau 13). Par conséquent, on peut légitimement penser que les effets locaux
sur les invertébrés font davantage intervenir I’amélioration de la qualit¢ de I’eau via la
réduction des apports de phosphates et la limitation des organismes phytoplanctoniques
(plutdt que ’augmentation des charges en azote). Ces changements locaux de la qualité de
I’eau contribuent notamment aux variations de la richesse globale approximativement dans les
mémes proportions que les facteurs hydroclimatiques (respectivement 28,2 et 29,4% de
contribution totale significative ; Tableau 12), sont fortement impliqués dans 1I’évolution des
scores de CA1 (environ 30%) et constituent de loin la source la plus importante de variance
des scores de CA2 (pres de 60%). En effet, cet axe est étroitement li¢ aux groupes 6 et 7, qui
sont composeés des taxons polluo-sensibles apparus lors des années les plus récentes (Figure
29). Toutes les familles de Trichoptera et d’Ephemeroptera correspondantes sont
caractéristiques d’eaux de bonne qualité, comme en témoignent les scores individuels de
BMWP ¢élevés (10 pour les Beraeidae, les Brachycentridae, les Sericostomatidae, les
Ephemeridae et les Leptophlebiidae, 8 pour les Glossosomatidae et les Philopotamidae) et
comme |’illustrent les fortes relations négatives entre les Brachycentridae et la concentration
en phosphates ou entre les Philopotamidae et la concentration en chlorophylle-a (c. 30% ;
Figure 34). Friberg et al. (2010), par exemple, ont fait des observations cohérentes qui
soulignent D’existence de corrélations négatives entre 1’occurrence des familles
d’Ephemeridae, de Leptophlebiidae (Ephemeroptera), de Glossosomatidae et de
Sericostomatidae (Trichoptera), et la concentration en phosphore ou le niveau
d’eutrophisation. Plus largement, ces résultats sont également en accord avec des études

conduites dans des contextes similaires de stress multiples et qui mettent en évidence un effet



confondant des changements locaux de qualité d’eau sur les changements climatiques globaux
vis-a-vis des communautés de macroinvertébrés (Daufresne et al., 2007 ; Durance &
Ormerod, 2009). Ces éléments pourraient étre la principale explication du seuil observé pour
les métriques biologiques, sachant qu’il coincide avec celui mis en évidence pour les variables
environnementales. En effet, au cours des quinze premieres années, 1’augmentation de la
richesse et des scores sur CAl semblent s’expliquer par 1’élévation de la température et la
réduction du débit. A I’inverse, la stabilisation des valeurs constatée pour ces métriques lors
des quinze dernieres années, de méme que la forte augmentation des scores sur CA2 en
paralléle, sont trés vraisemblablement liées a la chute substantielle des phosphates et de la
chlorophylle-a. Par conséquent, le « point de rupture » écologique détecté dans le milieu des
années 90 peut étre considéré comme la premiére indication d’un effet confondant significatif
de I’amélioration de la qualité de 1’eau.

De multiples facteurs sont susceptibles d’agir en combinaison et de contribuer a
I’altération des assemblages d’invertébrés dans les riviéres organiquement polluées.
Malheureusement, les études qui tentent de savoir comment ces organismes répondent de
manicre spécifique aux polluants organiques ou a I’eutrophisation restent rares, notamment en
grandes rivieres et dans un contexte de pressions multiples. Bien que certains effets toxiques
directs de 1’azote soient connus (e.g. Camargo et al., 2005 ; Lecerf et al., 2006), il semble que
les effets des nutriments et de I’eutrophisation sur la faune benthique interviennent plutot via
des processus indirects (Friberg et al., 2010). L’appauvrissement en oxygene dissous est le
facteur indirect le plus probable, en raison de 1’augmentation des activités algales et
microbiennes liée aux exces de nutriments (Smith et al., 1999 ; Biggs et al., 2000). Cela est
d’autant plus vrai en période chaude, lorsque la pollution organique exacerbe les effets des
fortes températures sur l’activité microbienne, conduisant a de faibles concentrations en
oxygene dissous qui sont incapables de pallier la demande métabolique croissante des
invertébrés (Dahl er al., 2004). La compétitivité différentielle des organismes le long du
gradient de nutriments (DeMott & Gulati, 1999) et les changements de stoechiométrie des
sources de nourriture (Frost et al., 2005 ; Dang et al, 2009) sont deux autres facteurs
potentiels qui ont déja été proposés pour expliquer I’altération de la composition des
communautés d’invertébrés par la pollution organique. Dans tous les cas, 1’enrichissement
nutritif des rivieres conduit a la dégradation des ressources trophiques et a une perte
consécutive de biodiversité, avec des assemblages constitués de taxons plus résistants a la
pollution (Smith et al., 1999 ; Allan, 2004 ; Dahl et al., 2004). Dans ces circonstances, le

patron inverse mis en évidence a Dampierre, i.e. la proportion croissante de taxons polluo-



sensibles en réponse a I’amélioration de la qualité de 1’eau, est cohérent avec la réduction du
phosphore et la limitation de I’eutrophisation observées dans la Loire. Un processus
complémentaire pourrait étre que la diminution du phytoplancton résulte en une meilleure
pénétration de la lumiere dans la colonne d’eau, permettant un développement plus important
des macrophytes et des biofilms. Ce développement peut alors procurer de nouvelles sources
de nourriture et/ou d’habitats (e.g. Collier et al., 1998), favorisant ainsi la diversité de
I’assemblage benthique. Concrétement, 1’apparition de tels taxons sensibles a également
contribu¢ a une augmentation de la richesse globale de la communauté, expliquant
potentiellement la corrélation observée entre cette métrique et les tendances de qualité d’eau.
Par ailleurs, tous les taxons sensibles qui apparaissent sont caractéristiques d’eaux
courantes (groupe I du LIFE pour les Philopotamidae, groupe II pour les Beraeidae, les
Brachycentridae, les Sericostomatidae, les Ephemeridae, les Glossosomatidae et les
Leptophlebiidae), ce qui renforce également 1’hypothése que certains effets hydrologiques
aient pu étre masqués. Néanmoins, méme s’ils ont des affinités fortes pour des conditions
d’habitat similaires, ces taxons sont clairement différents de ceux qui ont disparu. On
remarquera toutefois une réapparition marginale de certains Plecoptera en 2008 (Perlodidae),
non confirmée par la suite (2009, 2010 et 2011). Par conséquent, aucune résilience
taxonomique complete de la communauté autochtone d’invertébrés n’est observée a
Dampierre, méme si ce constat n’est pas nécessairement synonyme d’absence de récupération
fonctionnelle. D’autres études en rivieres ont également constaté une résilience biologique
nulle ou partielle des invertébrés suite a une restauration de la qualité de I’eau (e.g. Bradley &
Ormerod, 2002 ; Harris & Heathwaite, 2012). Comme 1’avait déja souligné Ormerod (2004),
la structure ou la fonction des écosystemes restaurés peut différer significativement de
systémes comparables en condition pristine (Bradshaw, 1996), et méme des organismes avec
des capacités de réponse rapide — environ 4 mois pour les invertébrés benthiques en réponse
aux facteurs considérés dans cette étude — peuvent présenter des délais de récupération lents
apres une restauration physique et/ou chimique comparés a la soudaineté des impacts initiaux
(Hirst et al., 2004). Les limites a la récupération peuvent étre d’ordre biologique, par exemple
lorsque les taxons disparus sont incapables de recoloniser les niches perdues a cause de leur
faible capacité de dispersion ou de la colonisation rapide des habitats laissés vacants apres la
restauration par de nouveaux compétiteurs efficients (Ledger & Hildrew, 2005). Les limites
peuvent également étre d’origine environnementale, due a un stress abiotique (comme le
changement climatique) susceptible de restreindre ou de confondre la récupération biologique

(Bradley & Ormerod, 2001).



D. Quelques points de prudence

Bien que les résultats présentés dans ce chapitre confirment nos hypothéses, certaines
interprétations sont a considérer avec précaution. Tout d’abord, les données long-terme de
température de 1’eau ont montré un ralentissement du réchauffement lors des 10-15 dernicres
années de la période d’étude pendant que la qualité d’eau suit simultanément une forte
amélioration. En ce sens, les effets confondants locaux ont pu étre légérement exacerbés par
des conditions hydroclimatiques « moins stressantes » pour les taxons sensibles. Dans un
contexte de stress multiples, ce type d’interaction potentielle démontre une nouvelle fois
I’intérét des séries de données long-terme et I’attention qui doit étre portée aux périodes de
temps considérées. Ce point est particulierement crucial puisque le réchauffement devrait se
poursuivre a un taux plus élevé dans les prochaines années, et ceci quelles que soient les
mesures de restauration prises d’ici-la au vu de I’inertie du systeme (IPCC, 2007). Or, des
¢tudes ont montré que les impacts hydroclimatiques peuvent étre fortement accentués dans le
cas de cours d’eau ayant atteint un bon état de qualité chimique de I’eau, en raison de la
vulnérabilité des taxons sensibles qui sont apparus (Daufresne et al., 2007 ; Dewson et al.,
2007 ; Durance & Ormerod, 2007). L’effet de cet aspect «néfaste» des mesures
réglementaires pourrait dorénavant devenir un nouveau challenge de gestion (Durance &
Ormerod, 2009).

De méme, certaines relations au niveau famille peuvent avoir quelque peu exacerbé les
effets locaux de la qualité de 1’eau. Par exemple, I’abondance des Corbiculidae montre une
forte corrélation négative avec la concentration en chlorophylle (Figure 34). Or, étant donné le
profil général fortement tolérant de ce taxon et les hypotheses déja proposées dans d’autres
études (e.g. Descy et al., 2012) et dans le chapitre précédent, il est hautement probable que la
filtration du phytoplancton par le bivalve soit le processus effectivement impliqué dans la
relation observée (et non un effet de la qualité sur les abondances de Corbicula).

Enfin, I’identification au niveau famille reste quelques fois controversée. Plusieurs
études ont ainsi mis en garde contre le potentiel de ce niveau d’identification & masquer
certains effets climatiques opérant davantage au niveau espece, résultant d’une forte
variabilité¢ écologique au sein de nombreuses familles d’invertébrés (e.g. Béche & Resh,

2007 ; Bonada et al., 2007a).



IV.  Conclusion et perspectives

Nonobstant ces quelques « avertissements », le patron écologique général observé sur
la Loire moyenne est plutdt explicite, en particulier pour les taxons soit menacé€s, soit
favorisés. Ainsi, les facteurs hydroclimatiques influencés par les changements climatiques
globaux ont affecté la composition de la communauté d’invertébrés & Dampierre, de manicre
analogue a d’autres systémes lotiques. Le nombre et 1’abondance de taxons natifs polluo-
sensibles et rhéophiles ont diminué, contrairement aux taxons polluo-tolérants et limnophiles,
dont plusieurs especes dites invasives, en conséquence, notamment, du réchauffement des
températures de I’eau. A I’inverse, les changements locaux positifs de la chimie de 1’eau,
impulsés par les actions de gestion mises en place sur le bassin de la Loire, sont capables de
confondre et de réduire partiellement les effets néfastes de ces changements globaux. De ce
fait, cette ¢tude donne des pistes originales et prometteuses pour distinguer les effets relatifs
des stress multiples en grande riviére, en particulier pour accompagner les schémas de gestion
et de restauration.

Des investigations supplémentaires sont maintenant nécessaires pour une meilleure
compréhension des réponses €cologiques des invertébrés. L’approche la plus évidente et
attrayante concerne probablement une approche basée sur les traits biologiques et écologiques
des invertébrés pour évaluer les changements long-terme de la composition fonctionnelle des
communautés d’invertébrés. Dans un tel contexte multi-stress, les réponses spécifiques d’une
combinaison de descriptions de traits individuels a différents paramétres environnementaux
devrait étre une alternative utile (Bonada et al., 2007a; Statzner & Béche, 2010). Cette
approche pourrait notamment permettre d’étudier 1’existence d’une résilience fonctionnelle,
en dépit de I’absence de récupération taxonomique, et de préciser quelle combinaison

d’adaptations peut étre responsable d’une telle résilience.
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Réponses fonctionnelles des communautés
de macroinvertébreés benthiques aux
changements a long-terme des conditions

abiotiques en grande riviere



Initialement, les mécanismes régissant les relations entre les attributs fonctionnels des
communautés d’organismes vivants et leur environnement ont été développés dans le cadre de
I’écologie théorique. En 1977, Southwood (1977) réunissait notamment plusieurs concepts
¢cologiques — I’habitat comme filtre des traits biologiques (Thienemann, 1918) ; la théorie de
la niche écologique (Hutchinson, 1957) ; les stratégies démographiques r-K (MacArthur &
Wilson, 1967) — pour proposer celui d’« Habitat Templet ». 1l soulignait ainsi le rdle
fondamental des variations spatio-temporelles de 1’habitat dans la distribution des especes et
I’organisation des communautés en fonction de leurs caractéristiques biologiques et/ou
écologiques (i.e. leurs «traits »). Plus tard, Townsend & Hildrew (1994) adaptérent ce
concept aux écosystémes aquatiques lotiques (« River Habitat Templet ») en reliant des
groupes fonctionnels d’especes (définies par leurs traits d’histoire de vie ou d’autres traits
biologiques) aux gradients environnementaux de variabilité des habitats décrits selon deux
dimensions : la fréquence et ’intensité des perturbations exercées sur le milieu (dimension
temporelle) et la quantité de refuges disponibles dans le milieu pour se protéger de ces
perturbations (dimension spatiale). Le principe de filtre des traits (voir Statzner et al., 2004)
défini par ces théories repose sur la sélection des especes possédant des combinaisons de traits
biologiques et de stratégies écologiques mieux adaptées a la mosaique spatio-temporelle de
conditions biotiques et abiotiques des habitats (Figure 35). Le plus souvent, ces stratégies
adaptatives sont multiples, différentes combinaisons de traits permettant a des especes variées
de survivre dans un méme environnement et, inversement, une méme combinaison de traits
permettant a une espeéce de survivre dans des environnements variés (Statzner et al., 2004 ;
Statzner et al., 2005; Verberk et al., 2008). Cependant, les réponses potentielles des
organismes seront d’autant moins diversifiées que le nombre de filtres environnementaux
successifs qui s’appliquent a ’habitat local (selon une organisation hiérarchique « top-down »

des échelles spatiales) sera grand (Poff, 1997 ; Statzner ef al., 2001b).
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Figure 35 : Trois idées majeures issues de 1’écologie théorique et a I’origine de 1’utilisation des traits
biologiques en bio-évaluation ('Production/Biomasse). Adapté de Statzner & Béche, 2010.

Rapidement, les premiers tests du concept River Habitat Templet ont permis de
vérifier en condition réelle I’existence d’une relation significative entre traits biologiques des
especes et variabilité des habitats, a différentes échelles et pour des groupes systématiques
variés d’organismes d’eau douce (Statzner et al., 1994), et plus particulierement pour les
macroinvertébrés benthiques (Statzner et al., 1997 ; Townsend et al., 1997). Depuis, 1’¢tude
des réponses des traits des especes d’invertébrés a différents types de pressions a conduit a de
nombreuses applications en bio-évaluation des cours d’eau, donnant naissance au principe de
« Biological Traits as Indicators » (BTIs ; Statzner & Béche, 2010). En effet, chaque source
de pollution affectant un milieu peut é&tre considérée comme un nouveau filtre
environnemental modifiant la composition attendue des traits en condition naturelle (e.g.
Dolédec & Statzner, 2008). Les approches basées sur les traits des invertébrés sont donc
notamment utilisées pour tenter de répondre aux exigences des nouvelles réglementations
environnementales en matiere de diagnostic écosystémique (e.g. Furse et al., 2006). En
particulier, elles présentent 1’avantage (i) d’étre applicables sur de grandes échelles spatiales,
permettant de s’affranchir des variabilités de compositions taxonomiques spécifiques (e.g.

(Statzner et al., 2001a; Statzner et al., 2004), (ii) d’observer une gamme diversifiée de



réponses a différents types d’impacts (e.g. Dolédec et al., 2006 ; Statzner & Béche, 2010) et
(ii1) d’établir des réponses graduées le long de gradients de perturbations (e.g. Dolédec et al.,
1999 ; Usseglio-Polatera & Beisel, 2002). Ces attributs, entre autres, ont amené Bonada et al.
(2006) a définir les approches par les traits comme étant le meilleur outil de bio-indication
(basé sur les communautés d’invertébrés) existant actuellement selon une liste de 12 criteres.
Le développement de ce type d’outil a également conduit, lors des derniéres années, a la
constitution d’importantes bases de données répertoriant, par exemple, les traits biologiques et
¢cologiques de centaines de taxons d’invertébrés en Europe (Usseglio-Polatera et al., 2000b ;
Gayraud et al., 2003 ; Tachet et al., 2006 ; Bonada et al., 2007a ; Statzner et al., 2007 ; Graf
et al., 2008 ; Graf et al., 2009 ; Buffagni et al., 2009), en Amérique du Nord (e.g. Vieira ef al.,
2006) ou en Nouvelle-Z¢lande (e.g. Dolédec et al., 2006).

Jusqu’a présent, ces approches ont surtout contribué¢ a la définition de conditions de
références (Charvet et al., 2000 ; Archaimbault et al., 2005 ; Statzner et al., 2005) ou a la
discrimination de différents types de pressions, tels que les contaminations organiques (Lecerf
et al., 2006), l'usage des sols (Dolédec & Statzner, 2008), les pollutions toxiques
(Archaimbault et al., 2010) ou le climat (Bonada et al., 2007a). Elles ont également permis
I’identification de groupes fonctionnels d’invertébrés (Usseglio-Polatera ef al., 2000a, 2001 ;
Bady et al., 2005 ; Piscart et al., 2005), avec certaines études dédiées a la problématique des
especes invasives (Devin ef al., 2005a,b; Statzner et al., 2008). Néanmoins, malgré le
développement croissant des approches basées sur les traits, les études concernant 1’évolution
temporelle de la structure fonctionnelle des communautés benthiques restent rares (mais voir
Béche et al., 2006, Béche & Resh, 2007). Ainsi, la seule étude qui, a notre connaissance,
s’intéresse en partie a 1’évolution long-terme des traits des invertébrés en grande riviere est

celle de Resh et al. (1994) réalisée sur le Rhone.



L’objectif de ce chapitre est de fournir des ¢éléments de compréhension
supplémentaires permettant d’alimenter cette problématique. Nous avons donc choisi de
développer une approche fonctionnelle des communautés de macroinvertébrés benthiques de
la Loire moyenne afin de compléter I’analyse des tendances long-terme de la structure et de la
composition taxonomiques observées dans le précédent chapitre. Pour cela, nous avons testé
quatre hypothéses principales :

(1) en se replagant dans le cadre du River Habitat Templet, le cortége de taxons représentatifs
et responsables de 1’évolution structurelle de la communauté globale d’invertébrés devrait étre
compos¢ des taxons possédant a la fois les caractéristiques écologiques les mieux adaptées a
la distribution spatiale de 1’habitat local (selon différents niveaux d’échelle de perception) et
les caractéristiques physiologiques les plus sensibles aux variations abiotiques majeures
constatées, a savoir les changements hydroclimatiques et le niveau trophique (Statzner et al.,
2004), la dynamique temporelle des autres taxons pouvant alors étre considérée comme du
«bruit » li¢ a des phénoménes marginaux en termes de valeur quantitative (fréquence
d’occurrence) et/ou qualitative (profil biologique et écologique) ;

(2) les caractéristiques fonctionnelles de ce cortége de taxons étant contraintes par les
différents filtres environnementaux, la composition des traits des invertébrés devrait étre plus
stable (ou moins variable) dans le temps que la structure taxonomique (Bonada et al., 2007a) ;
(3) ces variations (faibles) de la structure fonctionnelle s’expliquant alors par la constriction
(ou la dilatation) variable — ici dans le temps — des « mailles » des filtres environnementaux,
I’évolution temporelle de la composition des traits devrait étre liée significativement aux
tendances long-terme des facteurs abiotiques (Statzner & Béche, 2010) ;

et (4) a partir de prédictions a priori sur I’évolution de certains traits associ€s, notamment,
aux capacités de résistance et de résilience des invertébrés (Townsend & Hildrew, 1994), on
devrait pouvoir vérifier la dérive progressive des assemblages vers un peuplement plus
tolérant et résistant vis-a-vis des conditions hydroclimatiques mais également 1’effet

confondant partiel de I’amélioration de la qualité de I’eau sur cette tendance générale.



I. Données et méthodologie

A. Sites d’étude et données

Les sites d’étude dont proviennent les données sont ceux décrits dans les chapitres 2 et
3 (Dampierre et Jargeau; voir Figure 14). Les données environnementales utilisées
correspondent aux paramétres de température, débit, concentrations en nitrates, phosphates et
chlorophylle-a, transformés selon la méthode présentée dans le chapitre 3 (partie III.A) et
définis, respectivement, comme les variables T126, Q126, N126, P126 et C126 (i.e. les
moyennes désaisonnalisées des cinq parameétres calculées sur une période de 126 jours avant
chaque date d’échantillonnage des invertébrés).

Les données faunistiques se structurent en deux tableaux. Le premier correspond au
tableau des abondances de 102 taxons, harmonisés au niveau d’identification de la famille (les
taxons Hydrozoa, Bryozoa, Porifera, Hydrachnidia, Nematoda et Oligochaeta ayant été
supprimés) et échantillonnés sur 100 dates entre 1979 et 2008. Le second est issu de la
description de huit traits biologiques et quatre traits écologiques, déclinés respectivement en
35 et 14 modalités, répertoriées dans le Tableau 14 et adaptées ici aux 102 familles
d’invertébrés du premier tableau d’abondances (voir encadré ; Usseglio-Polatera et al.,
2000a ; Tachet et al., 2006). Quatre traits €écologiques supplémentaires (22 modalités) liés aux
caractéristiques de distribution spatiale des invertébrés sont utilisés uniquement dans la
premiere partie des analyses afin de tester I’hypothése 1 (cf. Tableau 14). Le codage de
I’information liée a I’ensemble de ces traits biologiques et écologiques utilise une logique de
codage flou (Chevenet et al., 1994). L’affinité (ou score) d’un taxon pour une modalité est
exprimée par une note a 4 ou 6 niveaux (de 0 a 3 ou de 0 a 5, respectivement) qui traduit le
degré d’appartenance de ce taxon a la modalité. La distribution des scores est ensuite
assimilée a une distribution de fréquence par standardisation des scores par trait (e.g. Bady et
al., 2005). Par conséquent, ’affinit¢ d’un taxon pour une modalité se retrouve exprimée en
fréquence relative et la somme des affinités de ce taxon pour I’ensemble des modalités d’un

trait est égale a 1.



B. Analyses statistique

1. Meéthode de sélection du cortege de taxons représentatif de la communauté

Le processus de sélection se décline en trois étapes. La premiére, quantitative, utilise
le tableau d’abondance et consiste a éliminer les taxons dont la fréquence d’occurrence au
cours des 100 dates d’échantillonnage est inférieure ou égale a 2%.

Les deux suivantes sont d’ordre qualitatif et utilisent le tableau de traits (écologiques),
débarrassé des familles ne satisfaisant pas au critére précédent. Partant du principe de
I’application de plusieurs niveaux successifs de filtres environnementaux hiérarchiques sur
I’habitat local (Poff, 1997), nous avons tout d’abord utilis¢ les quatre traits écologiques de
distribution spatiale (classés par ordre d’échelle de perception) « Zones biogéographiques »,
« Altitude », « Distribution longitudinale » et « Distribution transversale par rapport au
chenal » afin de calculer 1’équivalent d’une probabilité pour chaque taxon d’étre présent sur le
site d’échantillonnage, en fonction des caractéristiques de ce dernier. Pour cela, nous avons

défini la probabilité de présence brute d’un taxon i comme suit :

Pi = [gi(BTO) + gi(MCV)] * [¢i(PLA) + gi(MON)]
* [gi(HYP) + gi(EPT) + gi(MET)] * [¢i(CHE) + gi(RIV)]

avec Pila probabilité de présence brute du taxon i,

qi(X) le degré d’appartenance (en fréquence relative) du taxon i pour la modalité X,

BTO et MCV les modalités « 13a : basses terres (océanique) » et « 8 : Massif Central
et Vosges » du trait « Zones biogéographiques »,

PLA et MON les modalités « plaine + collinéen (< 1000m) » et « montagnard (1000-
2000m) » du trait « Altitude »,

HYP, EPI et MET les modalités « hyporhithron », « épipotamon » et « métapotamon »
du trait « Distribution longitudinale »,
et CHE et RIV les modalités « chenal de riviére » et « rives, chenaux secondaires » du

trait « Distribution transversale par rapport au chenal ».



Tableau 14 : Description des huit traits biologiques utilisés dans cette étude (d’aprés Tachet et al.,
20006).

Types de traits  Traits Modalités
<5
5-10
Taille maximale (mm) 10-20
20-40
> 40

<1lan

Cycle vital (durée) -1
an

<1
Nombre de générations/an 1
>1

ovoviviparité + soins aux jeunes

ceufs isolés, libres
Reproduction (sexuée) ceufs isolés, fixés

pontes, fixées

pontes, autres (libres, endophytiques ou terrestres)

aquatique passive
) . aquatique active
. . Dispersion . .
Biologiques aérienne passive

aérienne active

tégument
Respiration branchies

aérienne (plastron, spiracle)

débris < 1 mm

débris végétaux > 1 mm

microphytes vivants
Type de nourriture macrophytes vivants

animaux morts > 1 mm

microinvertébrés vivants

macroinvertébrés et vertébrés vivants

mangeur de sédiments fins
broyeur
. . racleur, brouteur
Mode d'alimentation
filtreur
perceur (algivore ou prédateur suceur) + parasite

prédateur (découpeur ou avaleur)




Tableau 14 (suite) : Description des huit traits écologiques utilisés dans cette étude (d’apres Tachet ef
al., 2006). Les traits (et leurs modalités) en italiques correspondent aux traits écologiques de
distribution spatiale utilisés uniquement dans la premiére partie des analyses (cf. hypothése 1).

Types de traits

Traits

Modalités

Ecologiques

Courant (préférendum)

nul

lent (<25 cm/s)
moyen (25-50 cm/s)
rapide (> 50 cm/s)

Degré de trophie

oligotrophe
mesotrophe
eutrophe

Température

sténotherme : psychrophile (< 15°C)
sténotherme : thermophile (> 15°C)

eurytherme

Valeur saprobiale

xénosaprobe
oligosaprobe
B-mésosaprobe

a-mésosaprobe + polysaprobe

Zones biogéographiques
(Limnofauna europaea)

2 : Pyrénées

4 : Alpes et Jura

8 : Massif Central et Vosges
13a : basses terres (océanique)

13b : basses terres (méditerranéen)

Altitude

plaine + collinéen (< 1000 m)
montagnard (1000-2000 m)
alpin (> 2000 m)

Distribution longitudinale

crénon
épirhithron
métarhithron
hyporhithron
épipotamon
métapotamon
estuaire

hors hydrosysteme fluvial

Distribution transversale
par rapport au chenal

chenal de riviere

rives, chenaux secondaires

étangs, mares, méandres abandonnés
marais, tourbiéres

eaux temporaires

lacs
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Les traits biologiques et écologiques des macroinvertébrés benthiques

Les traits biologiques et écologiques, ou «traits d’histoire de vie », répertorient
I’ensemble des caractéristiques biologiques des organismes et leurs relations avec le
milieu de vie. Les traits biologiques des invertébrés décrivent le cycle de vie des especes,
leurs modes de nutrition, de reproduction et de dispersion, ainsi que leurs capacités
globales de résistance et de résilience face aux perturbations. Les traits écologiques
reflétent davantage les caractéristiques spatiales des habitats utilisés par les organismes,
depuis une échelle globale jusqu’a celle des microhabitats, y compris leurs affinités pour
différents parametres physico-chimiques. Décrite initialement par Usseglio et al. (2000b),
une base particulierement compléete de 11 traits biologiques, définis en 63 modalités, et 11
traits écologiques, définis en 55 modalités, est proposée par Tachet et al. (2006) pour 473
taxons européens, essentiellement au genre.

Traits biologiques

v’ Le trait « Taille maximale » donne une indication sur la taille d’un taxon atteinte lors
de son dernier stade aquatique. Elle est décrite selon les 7 modalités ordonnées (en mm)
«<2,5»,«2,5-5», «5-10 », « 10-20 », « 20-40 », « 40-80 », « > 80 ».

v’ Le trait « Cycle vital (durée) » distingue les taxons avec une durée de cycle de vie
«<lan»ou«>1an»

v’ Le trait « Nombre de générations/an » indique le nombre de cycles de reproduction
réalisés par un taxon au cours d’une année. Il fait la distinction entre les organismes
opérant moins d’un cycle complet par an (modalité « <1 »), dits aussi semivoltins, et
ceux réalisant un cycle (modalité « 1 »), dits univoltins, ou plus (modalité « > 1 »), dits
polyvoltins.

v Le trait « Stade aquatique » précise les stades ontogéniques, ou stades de
développement, qui se réalisent pleinement dans le milieu aquatique, donnant une
indication sur la proportion du cycle vital inféodée a 1’élément aqueux. Ces stades
d’évolution sont décrits par les 4 modalités « ceuf », « larve », « nymphe » et « imago ».
v Le trait « Reproduction » intégre les deux types de reproduction, sexuée et asexuée. Le
premier est défini en 7 modalités qui traduisent le mode d’oviposition : « ovoviviparité +
soins aux jeunes », « ceufs isolés, libres », « ceufs isolés, fixés », « pontes (cimentées ou
fixées », « pontes, libres », « pontes endophytiques » et « pontes terrestres ». Le second
est regroupé en une modalité unique « reproduction asexuée ».

v Le trait « Dispersion » décrit le mode de dispersion des taxons d’apreés le milieu utilisé
(eau ou air) et le caractere actif ou non du déplacement. Cette description integre donc 4
modalités : «aquatique passive », «aquatique active », «aérienne passive » et
« aérienne active ».

v’ Le trait « Forme de résistance » indique I’existence de stratégies de survie en cas de
conditions défavorables : « ceufs, gemmules, statoblastes, coques », « cocons », « logette
contre dessication » et « diapause ou quiescence » ; Ou hon : « aucune ».

v Le trait « Respiration » décrit les 5 appareils respiratoires potentiellement utilisés par
les invertébrés, qui sont le «tégument», les «branchies», le «plastron», les
« stigmates (respiration aérienne) » ou les « vésicules hydrostatiques ».

v Le trait « Mode de locomotion et relation au substrat » définit les modes de
déplacement ou de fixation des organismes selon les 8 modalités nominales « vol »,
«nageur en surface», «nageur en pleine eau (plancton, necton)», «rampant »,
« fouisseur (épibenthique) », « endobenthique (interstitiel) », « fixation temporaire » et
« fixation permanente ».
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v Le trait « Type de nourriture » donne des indications sur les éléments ou les
organismes ingérés a partir de 9 modalités (qui peuvent étre vues selon un gradient
énergétique croissant) : « sédiments fins + microrganismes », « débris <1 mm »,
« débris végétaux > 1 mm », « microphytes vivants », « macrophytes vivants »,
« animaux morts > 1 mm », « microinvertébrés vivants », « macroinvertébrés vivants » et
« vertébreés ».

v Le trait « Mode d’alimentation » compléte le précédent en décrivant le moyen
d’obtention de la nourriture : « absorption a travers les téguments », « mangeur de
sédiments fins », « broyeur », «racleur, brouteur », « filtreur », « perceur (algivore ou
prédateur suceur) », « prédateur (découpeur ou avaleur) » ou « parasite ».

Traits écologiques

v'Le trait «Zones biogéographiques (Limnofauna europaea)» est le critére de
distribution spatiale le plus large, distinguant les 5 régions « 2 : Pyrénées », « 4 : Alpes et
Jura», «8:Massif Central et Vosges», « 13a:basses terres (océanique)» et
« 13b : basses terres (méditerranéen) ».

v Le trait « Altitude » définit lui un critére de distribution altitudinale a travers les
modalités «plaine + collinéen (<1000 m)», « montagnard (1000-2000 m)» et
«alpin (> 2000 m) ».

v'Le trait « Distribution longitudinale » précise I’habitat préférentiel des taxons sur un
gradient amont-aval, décrit par les 8 modalités «crénon », « épirhithron »,
« métarhithron », « hyporhithron », « épipotamon », « métapotamon », « estuaire » et
« hors hydrosysteme fluvial ».

v'Le trait « Distribution transversale par rapport au chenal » compléte le précédent selon
un gradient latéral d’atterrissement défini en 7 modalités : « chenal de riviere », « rives,
chenaux secondaires », « étangs, mares, méandres abondonnés », « marais, tourbicres »,
« eaux temporaires », « lacs » et « habitat souterrain ».

v Le trait « Microhabitats (préférendum) » intégre une description plus fine de
distribution spatiale a I’échelle des microhabitats grace aux 9 modalités « dalles, blocs,
pierres, galets », « graviers », « sable », « limon », « macrophytes, algues filamenteuses »,
« microphytes », « branches, racines », « litiere » et « vase ».

v Le trait « Courant (préférendum) » indique les affinités des taxons pour 4 classes de
courant en fonction des vitesses : « nul », « lent (< 25 cm/s) », « moyen (25-50 cm/s) » et
« rapide (> 50 cm/s) ».

v’ Le trait « Degré de trophie » positionne les taxons sur un gradient trophique a travers
les modalités « oligotrophe », « mésotrophe » et « eutrophe ».

v’ Le trait « Salinité » informe sur le degré de tolérance des organismes a la salinité par
I’intermédiaire des modalités « eau douce » et « eau saumatre ».

v Le trait « Température » renseigne sur ’amplitude et la limite des préférences
thermiques des invertébrés en faisant la distinction entre « sténotherme : psychrophile
(< 15°C) », « sténotherme : thermophile (> 15°C) » et « eurytherme ».

v Le trait « Valeur saprobiale » permet de préciser la résistance des taxons aux pollutions
organiques selon un gradient croissant de tolérance, défini par les modalités
«xénosaprobe »,  «oligosaprobe »,  « -mésosaprobe »,  « a-mésosaprobe » et
« polysaprobe ».

v Le trait « pH » donne des indications sur la sensibilité des organismes aux pH acides a
partir des 6 modalités ordonnées « <4 », «4-4,5», «4,5-5», «5-5,5», «5,5-6 » et
«>6x».
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Ce choix a été guidé par les caractéristiques de la Loire moyenne dans sa partie amont,
positionnée au sein de la zone biogéographique 13a (BTO), a une faible altitude (PLA) et
représentant plutot la section potamique du fleuve (EPI et MET). Nous avons également
choisi d’¢largir ces caractéristiques pour intégrer une influence potentielle des contreforts du
Massif Central en amont (MCV, MON et HYP), d’ou descendent la partie supérieure de la
Loire et I’Allier. Enfin, le type de milieu échantillonné et les protocoles utilisés ont conduit a
confiner les caractéristiques de distribution transversale au chenal principal de la Loire (CHE)
et aux parties rivulaires (RIV).

Afin d’exprimer au mieux une notion de probabilité, les valeurs brutes obtenues pour
les différents taxons ont été rééchelonnées sur I’intervalle [0,1] par la transformation :

Pri = (Pi — Pmin) / (Pmax — Pmin)
ou Pri est la probabilité de présence du taxon i prenant une valeur entre 0 et 1, Pi est la
probabilité brute du taxon i, et Pmin et Pmax sont les valeurs de probabilité, respectivement
minimale et maximale, observées parmi les différents taxons. Pour terminer cette deuxiéme
phase, les familles d’invertébrés avec une probabilité de présence (Pri) inférieure a 0,05 ont
¢été supprimées.

En ce qui concerne la derniere étape, elle est destinée a écarter les taxons les moins
sensibles aux variations de température et de niveau trophique grace a 1’utilisation des traits
correspondants, « Température » et « Degré de trophie ». Pour cela, nous avons défini comme
crittres de discrimination 1’écart entre les scores d’appartenance d’un taxon pour les
modalités « sténotherme : psychrophile (<15°C) » et « sténotherme : thermophile (>15°C) »
(trait « Température ») et celui pour les modalités « oligotrophe » et « eutrophe » (trait
« Degré de trophie »). Les familles d’invertébrés présentant un écart inférieur a 25% pour
chacun des deux traits ont été considérées comme non discriminantes et ont été supprimées.

Dans le but de tester la validité de cette méthode de sélection, une Analyse Factorielle
des Correspondances (AFC) a été réalisée sur le tableau des abondances, transformées en
In(x + 1), de la communauté d’invertébrés globale (i.e. le tableau initial [102 taxons x 100
dates]). La représentativité des n taxons sélectionnés et la marginalité¢ des (102-n) familles
¢éliminées ont ensuite été évaluées a partir de leurs contributions a 1’évolution temporelle de la
communauté. Pour cela, la somme des contributions absolues au premier plan factoriel de
I’AFC a été comparée entre les taxons représentatifs et les taxons marginaux par un test non-
paramétrique de Kruskal-Wallis. La significativité de la comparaison des deux groupes de
taxons a ensuite été ajustée par application d’une correction de Bonferroni. Sous réserve de la

validation de la représentativit¢ du cortége sélectionné, la suite des analyses portera



uniquement sur les n familles correspondantes, qui seront assimilées au terme de

communauté.

2. Variabilité de la composition des traits vs. de la structure taxonomique

L’évolution de la structure taxonomique de la communauté d’invertébrés est
retranscrite par une AFC réalisée sur le tableau d’abondances In-transformées [# taxons x 100
dates]. Pour étudier en paralléle la composition des traits de la communauté au cours du
temps, nous avons multiplié les affinités des taxons pour chaque modalité¢ de trait (i.e. le
tableau [ taxons x 12 traits]) par leurs abondances In-transformées aux différentes dates (i.e.
le tableau [n taxons x 100 dates]). En effet, Gayraud ef al (2003) ont montré que cette
pondération permettait une meilleure discrimination des impacts potentiels (par comparaison
aux abondances brutes ou aux données de présence-absence). Le tableau [12 traits x 100
dates] ainsi obtenu contient les profils temporels d’évolution des catégories de trait qui ont été
analysés distinctement pour les traits biologiques (8) et pour les traits écologiques (4) par
Analyse des Correspondances Floue (ACF ; Chevenet ef al., 1994).

Afin de comparer la variabilité temporelle de la composition des traits a celle de la
structure taxonomique, nous avons calculé les inerties totales associées respectivement aux
ACF et a I’AFC inter-classes, dont les classes étaient définies comme les années de
prélevements (Bonada et al., 2007a). La significativité de ces valeurs de variabilités inter-
annuelles a ensuite été estimée par des tests de permutation réalisés sur les lignes des tableaux
de composition taxonomique et de traits (Romesburg, 1985). Cette comparaison a également
¢été illustrée graphiquement par les relations entre les deux premiers axes des ACF (pour la

composition des traits) et ceux de I’AFC (pour la structure taxonomique).
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3. Effet des variables abiotiques sur [’évolution temporelle de la structure

fonctionnelle

L’effet des variables environnementales T126, Q126, N126, P126 et C126 sur
I’évolution de la composition des traits a ¢été évalué par Analyse Factorielle des
Correspondances sur Variables Instrumentales (AFCVI ; Chessel et al., 1987). Cette méthode
d’ordination sous contraintes vise a expliquer la structure d’un tableau faunistique issu d’une
AFC par un tableau de variables du milieu mesurées pour les mémes relevés (i.e. ici pour les
mémes dates). Une AFCVI a ainsi été réalisée sur chacun des 12 traits biologiques et
¢cologiques pour déterminer 1’effet cumulé du groupe de variables abiotiques sur ces traits
(calculé uniquement sur le premier axe de I’AFCVI, en vérifiant qu’il expliquait la majeure
partie de I’inertie totale associée a I’analyse). Afin de calculer la contribution relative des
différentes variables a I’évolution des traits individuels en s’affranchissant des problémes de
colinéarité, le modéle de régression linéaire utilisé classiquement en AFCVI a été adapté par

partitionnement hiérarchique de variance (cf. chapitre 3).

4. Prédictions a priori des réponses individuelles de traits aux variables

abiotiques

En se basant a la fois sur la littérature et sur 1’observation des tendances
environnementales (cf. chapitre 2) et de leurs conséquences sur la structure taxonomique de la
communauté d’invertébrés (cf. chapitre 3), nous avons €mis des hypotheses a priori sur
I’évolution long-terme attendue de différentes modalités de traits biologiques et écologiques.
Ces hypotheses et leurs explications, répertoriées dans le Tableau 15, reposent principalement
sur les réponses adaptatives potentielles des macroinvertébrés benthiques aux variations
abiotiques, a travers 1’utilisation variable des traits biologiques liés aux capacités de résistance
ou de résilience vis-a-vis des perturbations. Elles ont également ét¢ complétées par des
prédictions de modification des caractéristiques (i.e. des traits) écologiques en lien avec
I’évolution du milieu. La validité des différentes hypotheses a finalement été évaluée par des
tests de tendance de Mann-Kendall [toujours selon 1’adaptation proposée par Hamed & Rao

(1998)] effectués sur les modalités de traits individuelles correspondantes aux prédictions.



II.  Action des filtres environnementaux sur la composition fonctionnelle de la

communauté d’invertébrés

A. Influence des profils de traits sur I’évolution structurelle de la communauté

La liste taxonomique compléte constituant la communauté d’invertébrés a Dampierre
entre 1979 et 2008 comprend 102 familles. La méthode de sélection appliquée a ces familles
d’aprés leurs profils de traits écologiques permet d’identifier un cortége de 30 taxons
considérés comme étant les mieux adaptés aux caractéristiques de distribution spatiale du site
d’étude et les plus sensibles aux variations de température et de trophie (voir Annexe 7 pour
la liste). A I’inverse, les 72 taxons restants sont considérés a priori comme marginaux et non

représentatifs de 1’évolution générale de la communauté.
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Figure 36 : Box-plot des contributions des taxons représentatifs (R) et marginaux (M) au profil
d’évolution temporel de la communauté sur le premier plan factoriel de I’AFC. Les graphiques
représentent les valeurs médianes (barre horizontale), le premier et le troisieme quartiles (rectangles)
et la significativité de la comparaison des deux groupes (P ; obtenue par un test de Kruskal-Wallis
avec correction de Bonferroni).

Ces considérations semblent globalement se vérifier par la comparaison des
contributions des différents taxons au profil d’évolution temporelle de la communauté (Figure
36). En effet, on constate que les familles d’invertébrés sélectionnées pour leur caracteére
représentatif ont des contributions a la projection des scores des dates sur le premier plan
factoriel de I’AFC significativement plus élevées que les taxons identifiés comme marginaux

(P = 0,001 ; apres correction de Bonferroni). En outre, ce constat est renforcé par la



disproportionnalité des deux sous-échantillons de la communauté (30 vs. 72 taxons), en
particulier quand on sait que les taxons rares (i.e. placés ici dans le tableau « marginal » en
raison de leurs faibles fréquences d’occurrence) sont généralement trés structurants dans
I’ordination des analyses de type AFC. Par conséquent, le cortége sélectionné via la procédure
basée sur les traits écologiques des taxons retranscrit assez fidélement 1’évolution temporelle
de la structure de la communauté globale (Figure 37). A I'inverse, les taxons marginaux en
termes d’occurrence ou de profils de traits contribuent de manieére négligeable a cette
tendance long-terme et peuvent étre effectivement considérés comme des phénomenes

secondaires gravitant autour de la trajectoire temporelle principale.
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Figure 37 : Représentation sur un méme plan factoriel des trajectoires temporelles des scores moyens
annuels issus d'une AFC réalisée sur I’ensemble de la communauté (carrés noirs, fléche noire) et
d’une AFC réalisée uniquement sur le cortége de taxons représentatifs (cercles, fléche grise). Les
symboles (carrés ou cercles) représentent les années entre 1979 et 2008, I’évolution chronologique
globale des deux ordinations étant figurée par les fléches.



B. Variabilité fonctionnelle de la communauté

Bien que significatives (P < 0,001), les variabilités inter-annuelles des profils de traits
biologiques et écologiques restent tres faibles (respectivement 0,06 et 0,02). De plus, elles
sont au moins dix fois inférieures a la variabilit¢ temporelle observée pour la structure
taxonomique (0,55 ; P < 0,001). Ces résultats sont également confirmés graphiquement quels
que soient le type de traits et I’axe factoriel considérés (Figure 38). Dans le cas des traits
écologiques, la comparaison des variabilités fonctionnelle et structurelle aurait pu étre biaisée
par un nombre de taxons supérieur au nombre de modalités de traits (la variabilité d’un
tableau de données étant liée au nombre de variables qu’il contient). Néanmoins, la
distribution de 100 valeurs de variabilit¢ taxonomique simulées a partir d’échantillons
aléatoires de 14 familles d’invertébrés (i.e. autant que de modalités de traits écologiques)
montre qu’elle reste treés largement supérieure a la variabilité des profils de traits [i.e. > 0,30 ;

voir Bonada et al., (2007a) pour un exemple d’application de la méthodologie].
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Figure 38 : Scores des dates sur le premier (a) et sur le deuxiéme (b) axes de I’ACF des traits
biologiques (variabilité = 0,06 ; P < 0,001) vs. ceux de I’AFC de la structure taxonomique (variabilité
=0,55; P<0,001) ; scores des dates sur le premier (c) et sur le deuxieme (d) axes de I’ACF des traits
écologiques (variabilité = 0,02 ; P <0,001) vs. ceux de I’AFC.



C. Stabilité long-terme des profils de traits sélectionnés par contrainte

environnementale

Globalement, la s€lection d’un cortége de taxons basée sur leurs profils de traits
¢cologiques permet de valider notre premiére hypothese. En effet, on vérifie que les taxons
qui contribuent le plus a I’évolution long-terme de la structure de la communauté
d’invertébrés sont ceux susceptibles d’étre les plus contraints par les différents filtres
environnementaux exercés sur le milieu étudié¢ (Poff, 1997 ; Statzner et al., 2001b ; Statzner et
al., 2004). Ainsi, les familles de macroinvertébrés (i) avec une fréquence d’occurrence
significative, (ii) les plus caractéristiques de la distribution spatiale, selon différents niveaux
d’échelle, de I’habitat local échantillonné et (iii) les plus sensibles aux changements
hydroclimatiques et de niveau trophique (i.e. les variations abiotiques majeures constatées sur
la Loire moyenne), présentent également les réponses les plus représentatives de la réponse
globale de la communauté. Ces résultats sont tout a fait cohérents avec plusieurs travaux ayant
déja mis en évidence une validation in situ du concept de River Habitat Templet, notamment
lors des premiers tests en conditions naturelles (Statzner et al., 1994 ; Richards et al., 1997 ;
Townsend et al., 1997), ou plus récemment (Van Kleef ef al., 2006). A I’inverse, 1’étude de
Resh et al. (1994), la seule a notre connaissance qui ait cherché a tester ce concept théorique
dans une perspective de synthése de données écologiques a long-terme, apporte des ¢léments
contradictoires. Cependant, les auteurs admettaient certains biais potentiels afférant a
I’hétérogénéité des informations biologiques et environnementales utilisées, issues de plus de
trente sources différentes et collectées sur des périodes de temps variables (Resh ef al., 1994).
Par conséquent, bien que le but de nos travaux ne soit pas de valider un nouveau test du River
Habitat Templet appliqué aux tendances écologiques long-terme, les résultats obtenus plaident
en faveur de I’utilisation de jeux de données homogenes et collectés sur de longues périodes
de temps (trois décennies dans notre cas, soit 10 a 15 années de plus que dans 1’é¢tude de Resh
et al). La précédente tentative remontant maintenant a presque 20 ans, certaines séries de
données long-terme ont été complétées ou ont commencé a étre renseignées depuis. Leur
utilisation offre donc des possibilités intéressantes pour de nouvelles évaluations de
I’implication d’une dimension temporelle de la variabilit¢ des habitats lotiques, principe
fondateur du Patch Dynamics Concept appliqué aux cours d’eau (Townsend, 1989). D’autant
plus qu’il est admis depuis un certain temps que la validation de tels concepts écologiques
théoriques ne peut passer que par des tests répétés en conditions réelles (Statzner & Resh,

1993).



De plus, le type d’approche présenté ici peut trouver des applications concrétes en
termes de méthodologie de bio-indication. En effet, la sélection des meilleurs taxons
représentatifs d’une réponse ciblée (e.g. ici 1’évolution temporelle long-terme) d’une
communauté plus large a des facteurs précis (e.g. ici les parametres hydroclimatiques et de
qualité¢ d’eau) ouvre des perspectives quant a la détection de bio-indicateurs « dédiés ». Par
définition, ces parangons ¢€cologiques sont en nombre restreint, ce que confirme la
contribution d’un cortége composé de seulement 30 taxons a 1I’évolution de la communauté
initialement constitué¢e de plus de 100 familles d’invertébrés. Dans leur étude, Ducrot et al.
(2005) ont par exemple adopté une approche similaire pour définir, au sein d’une
communauté théorique de 479 taxons de macroinvertébrés benthiques, les 5 especes les plus a
méme d’étre employées dans une batterie de test pour la bio-évaluation de la toxicité des
sédiments dans les grandes rivieres et lacs européens [Chironomus riparius (Diptera),
Branchiura sowerbyi (Oligochaeta), Lumbriculus variegatus (Oligochaeta), Valvata piscinalis
(Gastropoda), Sericostoma personatum (Trichoptera)].

Par ailleurs, la comparaison de la variabilité de la structure taxonomique a celle de la
composition fonctionnelle (biologique et écologique) va dans le méme sens que ces premiers
résultats, et nous permet de valider également la seconde hypothése. En effet, on constate que
les profils de traits, fortement contraints par les différents filtres environnementaux d’apres
nos précédentes constatations, sont sujets a des variations temporelles beaucoup plus faibles
(de 10 a 40 fois, environ) que celles observées au sein de la composition taxonomique. Ces
résultats viennent conforter des observations similaires, avec des ordres de grandeurs
identiques, réalisées selon une dimension spatiale par Bonada et al. (2007a) lors de la
comparaison des profils fonctionnels d’invertébrés entre des cours d’eau tempérés et
méditerranéens. La composition en traits des communautés serait ainsi beaucoup moins
variable que leur composition taxonomique a travers de larges zones biogéographiques parce
que les traits agregent des informations biologiques partagées par différents taxons (Charvet
et al., 2000 ; Hausner et al., 2003). Par exemple, plusieurs ¢tudes ont mis en évidence une
stabilité des profils de traits des invertébrés des cours d’eau européens, liée a des conditions
locales d’habitat assez proches (Statzner et al., 2001a ; Statzner et al., 2004 ; Statzner et al.,
2005). En outre, cette stabilit¢ est encore plus marquée en grande riviére que pour les
ruisseaux de téte de bassin (Snook & Milner, 2002 ; Statzner et al., 2005 ; Illg & Castella,
2006). En ce qui concerne la Loire moyenne, nos résultats permettent donc d’étendre ce
constat de relative stabilit¢ a la dimension temporelle de la variabilité des profils de traits.

Dans ce contexte, il semble que les stratégies fonctionnelles adoptées par la communauté



d’invertébrés a Dampierre soient majoritairement imposées par les conditions
environnementales qui s’appliquent sur 1’habitat local, conduisant a un nombre limité¢ de
réponses adaptatives potentielles. A I’inverse, divers taxons pouvant partager ces stratégies
d’adaptation, 1’évolution structurelle de la communauté est moins contrainte par les
conditions du milieu. Ce point rejoint les conclusions de Poff (1997) selon lesquelles les
variables abiotiques filtrent en premier lieu les traits des especes qui, a leur tour, sélectionnent
certains taxons en fonction des stratégies adoptées. Par conséquent, 1’ensemble de ces
résultats vient modérer certaines prédictions qui suggerent que des modifications structurelles
induites par des facteurs de forgage, en particulier les changements climatiques, pourraient
avoir de profondes conséquences fonctionnelles sur les communautés (Bakkenes et al., 2002 ;
Peterson ef al., 2002).

Toutefois, nous avons montré que la modification long-terme de la structure
taxonomique des assemblages d’invertébrés de la Loire est avérée. Or, d’apres les éléments
discutés précédemment, ces changements sont vraisemblablement régis par 1’évolution des
attributs fonctionnels nécessaires au maintien des organismes dans le milieu, elle-méme
contrainte par les actions variables des filtres environnementaux des traits. Etant donné que
les caractéristiques de distribution spatiale de I’habitat étudié n’ont pas (ou peu) été modifiées
au cours de la période 1979-2008, I’explication la plus probable a la (faible) variabilité long-
terme des profils de traits de la communauté de macroinvertébrés réside donc principalement
dans les changements des parametres abiotiques. Cette hypothese est d’autant plus recevable
que les interactions biotiques susceptibles d’intervenir avec les changements observés de la
structure taxonomique (e.g. compétition, prédation), et d’apporter une source de variabilité
écologique supplémentaire, ont été identifiées comme des filtres largement minoritaires pour

la composition des traits des espeéces (Statzner et al., 2004).



III.  Filtres abiotiques et sources de variabilité de la composition des traits

A. Effet des variables abiotiques sur I’évolution des profils de traits

En premier lieu, on vérifie que la dimension F1 des AFCVI représente la grande
majorité de I’inertie des profils traits avec, en moyenne, plus de 85% porté par ces premiers
axes (Tableau 16). Par ailleurs, les analyses effectuées sur les huit traits biologiques mettent
en ¢vidence un effet significatif des variables instrumentales (i.e. les parametres
environnementaux) avec 46% (£ 18) de la variabilité fonctionnelle expliquée en moyenne par
les modeles (Tableau 16). L’effet le plus marqué des variables est observé pour le trait
« Taille maximale », suivi du trait « Reproduction », avec environ 80 et 65% de variabilité
expliquée, respectivement. Concernant les traits « Cycle vital », « Dispersion »,
« Respiration », « Type de nourriture » et « Mode d’alimentation », les modeles oscillent
approximativement entre 35 et 55% de variance expliquée. Seul le trait « Nombre de
générations/an » présente un effet des variables instrumentales inférieur a 20%. En termes de
contributions relatives, les phosphates (P126) et la température (T126) constituent les deux
principaux facteurs de variabilité (15% + 7 et 14% =+ 6, respectivement). Le parametre P126,
qui intervient significativement sur I’ensemble des traits biologiques, explique ainsi jusqu’a
25% dans les deux meilleurs modeles (i.e. pour les traits « Taille maximale » et
« Reproduction »). C’est également la seule variable a influencer I’ordination du trait
« Nombre de générations/an » (14%). Pour les cinq autres traits, la température présente
généralement la plus forte contribution individuelle — ex-eequo avec P126 pour le trait
« Dispersion » et, approximativement, pour le trait « Type de nourriture » — avec 12 a 19% de
variance apporté par le facteur T126. Le débit (Q126) et la concentration en chlorophylle
(C126) ont, quant a eux, un effet plus faible sur les traits biologiques, avec des contributions
moyennes respectives de 7 et 6%. Dans les deux cas, 1’effet le plus important est observé pour
le trait « Taille maximale » (10 et 17%, respectivement). Enfin, les nitrates (N126) ont trés
peu d’influence sur les traits avec une contribution moyenne de 3%, significative dans
seulement trois mode¢les.

En ce qui concerne les quatre traits écologiques, les variables instrumentales
présentent également un effet significatif sur les profils fonctionnels (Tableau 16). En
moyenne, la part de variabilité expliquée par les modeles est de 35% (£ 14), soit un peu plus
faible que pour les traits biologiques. En particulier, I’ordination du trait « Degré de trophie »

est celle qui montre la plus faible influence parmi les douze modéles (15%). L’effet cumulé



des parameétres environnementaux sur les 3 autres traits écologiques fluctue tout de méme
autour de 40-50%. En termes de contribution relative, on constate une nouvelle fois que la
variable P126 est le principal facteur de variabilité des traits (a I’exception du trait « Degré de
trophie »), avec un effet significatif moyen de 17% (+ 2). A I'inverse, bien qu’impliquée dans
I’ensemble des modg¢les, I’influence de la variable T126 est moins prépondérante que pour les
traits biologiques (valeur moyenne de 8% + 3). L’effet de la concentration en chlorophylle est
¢galement significatif pour les quatre traits écologiques, avec une contribution relative
moyenne €équivalente a celle observée pour la température (8% + 4). Le débit ne contribue
significativement, a hauteur de 5%, qu’a deux modeles (traits « Courant » et « Valeur
saprobiale »), et les nitrates qu’a un seul (trait « Température »). Pour finir, on note que les
facteurs T126 et Q126 présentent une influence relativement faible respectivement sur les
traits « Température » et « Courant », et que ni les nitrates, ni les phosphates n’ont d’effet

significatif sur le trait « Degré de trophie ».

Tableau 16 : Résultats des AFCVI réalisées sur les 8 traits biologiques et les 4 traits écologiques. F1
= inertie expliquée par le 1% axe de I’analyse ; T126, Q126, N126, P126 et C126 = contributions
relatives des variables instrumentales (respectivement la température, le débit et les concentrations en
nitrates, phosphates et chlorophylle) a 1’ordination du trait sur cet axe, calculées par partitionnement
hiérarchique de v ariance ; R?> = variabilité du trait expliquée par le modéle complet et P =
significativité du modele.

Traits F1 T126 Q126 NI126 P126 C126 R? P
Taille maximale (mm) 84 0,13 0,10 0,13 0,25 0,17 0,78 <0,001
Cycle vital (durée) 100 0,16 0,09 - 0,08 0,11 0,45 <0,001
Nombre de générations/an 94 - - - 0,14 - 0,19 0,002
Reproduction (sexuée) 87 0,15 0,08 0,06 026 0,07 0,63 <0,001
Dispersion 98 0,18 0,07 005 0,18 0,05 0,53 <0,001
Respiration 87 0,15 0,09 - 0,06 0,05 0,35 <0,001
Type de nourriture 76 0,12 0,05 - 0,14 - 0,34 <0,001
Mode d'alimentation 80 0,19 0,08 - 0,10 - 0,43 <0,001
Courant (préférendum) 98 011 005 - 019 007 043 <0,001
Degré de trophie 66 0,04 - - - 0,07 0,15 0,013
Température 83 0,08 - 0,07 0,16 0,13 0,46 <0,001

Valeur saprobiale 74 0,08 0,05 - 0,15 0,04 0,36 <0,001




B. Prédictibilité des réponses individuelles des traits aux variations abiotiques

Au regard des hypothéses formulées a priori sur les traits biologiques (Tableau 15), 14
modalités évoluent en accord avec les prédictions et seulement 2 en contradiction (Figure 39).
Les 4 modalités restantes ne permettent pas de conclure quant a une tendance significative au
cours des trois décennies. Ainsi, les prédictions réalisées sur les traits « Taille maximale »,
« Cycle vital », « Nombre de générations/an » et « Dispersion » sont toutes vérifiées. De
méme, celles sur les traits « Reproduction » et « Type de nourriture » ne sont jamais réfutées :
soit elles sont confirmées (modalités « ovoviviparité » et modalités « macrophytes vivants » et
« microinvertébrés vivants », respectivement), soit il n’existe aucune évolution particuliére
des catégories de trait testées. Sur les sept modalités testées pour le trait « Mode
d’alimentation », trois évoluent conformément aux prédictions (« mangeur de sédiments
fins », «racleur, brouteur » et « perceur ») et deux ne présentent pas de modifications
significatives (« broyeur » et « filtreur »). Seules les modalités « branchies » (trait
« Respiration ») et « prédateur » (trait « Mode d’alimentation ») présentent des tendances
inverses a celles attendues. Globalement, les profils de traits biologiques évoluent sur le long-
terme de sorte que les invertébrés de taille intermédiaire diminuent au profit de ceux de petite
taille ou, a I’inverse, de treés grande taille. De plus, les taxons univoltins a polyvoltins, avec un
cycle de vie pluriannuel, une reproduction ovovivipare et une dispersion aquatique sont
favorisés au cours du temps. Contrairement a I’hypothése initiale, la part relative de la
respiration branchiale est progressivement remplacée par la respiration tégumentaire (non
représentée ici) et, dans une moindre mesure, par la respiration aérienne. En termes de mode
d’alimentation, les invertébrés se nourrissant de particules fines diminuent au profit des
racleurs et des perceurs, ce que confirme, pour certains d’entre eux, I’augmentation des
macrophytes comme source de nourriture. Enfin, les prédateurs, en particulier ceux se
nourrissant de microinvertébrés vivants, sont proportionnellement moins nombreux en fin de

chronique.
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Figure 39 : Evolution temporelle des modalités des huit traits biologiques (en fréquences relatives ;
cercles) pour lesquelles des prédictions a priori sur les tendances long-terme ont été formulées (voir
Annexe 8 pour I’évolution des autres modalités de traits biologiques). Les segments figurés sur les
axes des abscisses représentent des périodes décennales. Les aires en gris correspondent aux tendances
long-terme illustrées par les intervalles de confiance a 95% de modeles polyndmiaux de degré 2. Pour
chaque modalité, (+) indique une évolution similaire a celle attendue, (-) une évolution contraire et (0)
I’absence d’évolution significative (P > 0,05), d’apres les résultats des tests de tendance.



Chapitre 4 : Réponses fonctionnelles des invertébrés aux changements abiotiques
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Figure 39 (suite) : Evolution temporelle des modalités des quatre traits écologiques.
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En ce qui concerne les prédictions sur 1’évolution des traits écologiques, 6 tendances
sont vérifiées, 2 infirmées et 4 ne sont pas significatives (Figure 39). Les modalités des traits
« Courant » et « Température » évoluent toutes conformément aux hypothéses formulées. Les
taxons thermophiles et/ou avec des affinités fortes pour des vitesses de courant faibles ou
nulles remplacent progressivement les taxons psychrophiles et (plus) rhéophiles. Si
I’évolution des modalités du trait « Degré de trophie » ne permet pas de conclure sur la
validité des prédictions correspondantes, les tendances observées pour les modalités du trait
« Valeur saprobiale » sont soit contraires a celles attendues, soit non significatives. En
conséquence, les invertébrés les plus tolérants aux valeurs élevées de saprobie (e.g. a-
mésosaprobes et polysaprobes) sont favorisés au détriment des taxons plus sensibles (e.g.
oligosaprobes).

Enfin, on constate globalement que les variations temporelles significatives des
différentes modalités sont relativement limitées (Figure 39). En effet, seules quatre catégories
de traits biologiques [« 10-20 » (trait « Taille maximale »), « < 1 an » (trait « Cycle vital »),
« ovoviviparité » (trait « Reproduction ») et « branchies » (trait « Respiration »)] et une
catégorie de trait écologique [« nul » (trait « Courant »)] présentent des changements dans la
fréquence d’utilisation par les invertébrés supérieurs a 15% entre les premieres et les dernieres
années de la période d’étude (1979-2008). Néanmoins, méme ces modalités les plus sensibles

aux variations temporelles restent limitées a des modifications inférieures a 30%.



C. Réponses fonctionnelles des invertébrés aux changements globaux vs. locaux

Conformément a notre troisiéme hypothése, la variabilité temporelle des profils de
traits des invertébrés, méme limitée, répond de maniére significative aux variations long-
terme des facteurs de forcage hydroclimatiques et de qualité d’eau. Ce résultat confirme que
les (faibles) variations des traits des espéces sont dues essentiellement aux filtres abiotiques
actuels, les autres types de filtres étant, eux, responsables de la stabilité¢ globale des profils
écologiques a large échelle spatiale ou temporelle (Statzner & Béche, 2010). De plus, dans le
cadre de I’hypothese 4, les évolutions attendues pour les différentes modalités de traits sont
majoritairement respectées, avec environ deux tiers des prédictions a priori qui se vérifient et
seulement 4 qui sont contraires aux tendances observées.

En moyenne, pres de la moitié de 1’évolution des traits biologiques est expliquée par la
modification des conditions environnementales. Cette relation s’approche méme de 80% pour
le trait « Taille maximale » et atteint plus de 60% pour le trait « Reproduction ». Si toutes les
classes de taille pour lesquelles des prédictions a priori étaient possibles réagissent en
adéquation avec les changements attendus, il semble que la réponse du trait « Reproduction »
soit essentiellement portée par I’évolution de la modalité « ovoviviparité ». Les résultats
obtenus pour ces deux caractéristiques biologiques sont cohérents avec les facultés de
résistance et de résilience qu’elles incarnent, en particulier concernant 1’évolution positive des
organismes de petite taille et de la reproduction ovovivipare. En effet, la diminution de la
taille maximale moyenne des individus permet, entre autres choses, une réallocation des
ressources énergétiques vers les fonctions de reproduction, favorisant le succeés de cette
derniére au détriment de la croissance, et augmentant ainsi les chances de survie des
descendants et de maintien de 1’espéce a la suite de perturbations (Townsend & Hildrew,
1994). De méme, les organismes ovovivipares et les soins qu’ils prodiguent aux jeunes
permettent de réduire le risque de fortes mortalités des ceufs et de faciliter 1’établissement des
populations en milieu perturbé (Townsend & Hildrew, 1994). A ce titre, la modalité
reproductive « ovoviviparité » a par exemple été intégrée au nouvel indice multi-métrique
LM, dont la conception est destinée a I’évaluation de la qualité écologique des cours d’eau a
partir des macroinvertébrés (Mondy et al., 2012). L’augmentation de la fréquence
d’utilisation de 1'une et/ou l’autre de ces deux adaptations biologiques (petite taille et
ovoviviparité), qui appartiennent a une stratégie démographique dite r, a également été
observée en réponse a différents types de perturbations, notamment dans le cas de variations

hydroclimatiques (e.g. Béche et al., 2006 ; Béche& Resh, 2007 ; Bonada et al., 2007b ;



Mellado Diaz et al., 2008). La contribution significative des parameétres de température et de
débit a I’explication des changements des traits « Taille maximale » et « Reproduction », qui
approche 25% dans les deux cas, peut alors constituer un appui a ces observations.

Neéanmoins, il convient de rester prudent et de ne pas proposer de conclusion exclusive
quant a D’origine de ces tendances fonctionnelles. En effet, en ce qui concerne 1’évolution
long-terme de la taille des invertébrés, la contribution relative du débit porte,
vraisemblablement, aussi sur I’explication de I’augmentation des organismes de grande taille
(> 40 mm), conformément a 1’hypothése avancée faisant intervenir la réduction des forces de
courant (e.g. Archaimbault, 2003). Or, il se trouve qu’au sein de la communauté étudiée, ces
organismes de grande taille sont essentiellement représentés par des mollusques (surtout les
Corbiculidae) et des sangsues (surtout les Piscicolidae), qui sont aussi (avec les Crustacés) les
principaux taxons a pratiquer une reproduction ovovivipare (Statzner et al., 2004). Par
conséquent, il se pourrait qu’une grande partie de I’augmentation relative de la modalité
« ovoviviparité » soit dépendante du développement progressif de ces taxons dans la Loire
moyenne (cf. chapitre 3). Par exemple, les investigations de Bonada et al. (2007a) sur la
variabilité fonctionnelle liée aux effets du climat mettaient bien en évidence une réduction de
la taille maximale des communautés d’invertébrés dans les cours d’eau méditerranéens par
rapport aux cours d’eau tempérés, mais ne montraient pas de différence significative entre les
deux types d’hydrosystémes pour I’ovoviviparité.

De la méme fagon, la combinaison des variables hydroclimatiques apparait comme un
facteur majeur (c. 25%) a l'origine des variations temporelles des traits « Cycle vital »,
« Dispersion » et « Respiration ». Dans le premier cas, en accord avec notre hypothése
initiale, ces variations induisent une tendance a 1’allongement de la durée de vie moyenne de
la communauté d’invertébrés. Or, la théorie voudrait que dans un contexte de réchauffement,
les organismes avec des durées de vie courtes (stratégie r) soient favorisés (Townsend &
Hildrew, 1994). Toutefois, plusieurs études n’ont pas réussi a valider ce principe en
conditions réelles (Bonada et al., 2007a,b ; Mellado Diaz ef al., 2008), et nous avions choisi, a
juste titre, de fonder nos prédictions sur des observations contraires impliquant une baisse de
débit (Archaimbault, 2003). Ces résultats soulignent donc I’importance de la variable
hydraulique sur la durée du cycle de vie des invertébrés, d’autant qu’il s’agit des modalités de
trait avec les réponses les plus marquées sur les trois décennies (c. 30% ; avec la modalité
« 10-20 » du trait « Taille maximale »). Néanmoins, un effet indirect di a des proportions plus
fortes de mollusques et de sangsues, organismes avec des durées de vie plus longues, est une

nouvelle fois a prendre en considération. De maniere analogue, ils pourraient é&tre



responsables d’une part non négligeable de 1’augmentation du mode de dispersion aquatique,
telle qu’attendue en réponse a la réduction des forces de courant (Archaimbault, 2003). Enfin,
les grandes tailles facilitant la respiration tégumentaire (e.g. Usseglio-Polatera et al., 2000a ;
Statzner et al., 2004), la présence croissante de certains gastéropodes (e.g. Ancylidae,
Planorbidae) et sangsues (e.g. Erpobdellidae, Glossiphoniidae, Piscicolidae) pourrait
¢galement constituer une explication partielle a la nette diminution de la modalité
« branchies ». En outre, bien que cette évolution soit contraire a celle attendue a priori pour
faire face a une capture plus difficile de ’oxygéne dans des eaux plus chaudes (par
abaissement du seuil de saturation), des conditions de fortes températures peuvent, a I’inverse,
étre néfastes pour les formes de respiration branchiale (Buchwalter et al., 2003).

Dans le cas présent, ces phénomeénes d’interactions entre différents traits ne remettent
pas en cause l’effet général, cumulé et significatif des facteurs hydroclimatiques sur les
stratégies d’histoire de vie des invertébrés, globalement en accord avec les évolutions
biologiques attendues dans le cas d’une hausse des températures conjointe a une réduction du
débit. Cependant, ils restent a considérer avec précaution et constituent une limite connue a
I’utilisation des approches « multi-traits ». En effet, ces inter-corrélations entre traits
individuels, qualifiées de « syndromes » de traits, sont issues de contraintes phylogénétiques
et peuvent interférer dans la détection des réponses au niveau communautaire (Poff et al.,
2006). Malgré tout, d’apres Statzner & Béche (2010), ces syndromes de traits phylogénétiques
sont généralement suffisamment évidents pour ne pas leurrer un hydro-écologue aguerri.
Verberk et al. (2008) proposent également une approche alternative permettant de réduire ces
risques de biais, basée sur 1’affectation des especes a des stratégies fonctionnelles définies a
partir de quelques traits clés décrivant les caractéristiques de reproduction, de développement,
de dispersion et de synchronisation. Nonobstant ces précisions, la contribution relative du
débit aux variations des différents traits évoqués précédemment apparait anormalement faible
au vu de son implication probable (directe ou non) dans I’évolution de la composition
fonctionnelle, notamment par [I’intermédiaire des organismes de grande taille. Cette
constatation corrobore 1’idée que les variations de débit constituent un stresseur indirect et un
facteur physique peu pertinent pour les macroinvertébrés benthiques (e.g. Statzner & Béche,
2010). Comme dans le chapitre précédent, la faiblesse de cet indicateur plaide pour
I’utilisation de variables hydrauliques potentiellement mieux adaptées, traduisant un effet plus
direct des forces de cisaillement exercées sur le substrat [e.g. nombre de Froude (Lamouroux
et al., 2004), nombre de Reynolds (Snook & Milner, 2002), vitesse de courant (Horrigan &
Baird, 2008), intensité de mouvement du lit (Townsend et al., 1997)].



De maniére plus surprenante, bien que 1’évolution observée aille dans le sens de celle
prédite, la réduction significative des organismes semivoltins (i.e. moins d’une génération par
an) s’opere avec une amplitude de variations trés faible (< 5%) et aucun effet des variables
hydroclimatiques n’est détecté. Or, les especes avec une génération par an (univoltines) ou
plus (polyvoltines) répondent généralement positivement aux perturbations (stratégie r) telles
que le réchauffement ou la baisse du débit (Townsend & Hildrew, 1994 ; Archaimbault,
2003 ; Statzner et al., 2005). C’est notamment pour cette raison que la métrique
« polyvoltinisme » a également été intégrée (avec ’ovoviviparité) au nouvel indice [,M;
(Mondy et al., 2012). Ici, seule une contribution significative de la réduction des phosphates
est mise en évidence. Conformément a I’hypothése de départ, cette relation suggere bien un
effet confondant de 1’amélioration de la qualité d’eau, mais inverse a celui supposé dans la
mesure ou la variable P126 explique une évolution attendue en réponse aux tendances
hydroclimatiques. De plus, cette observation semble étre confortée par la contribution relative
des phosphates aux variations des traits « Taille maximale » et « Reproduction », expliquant a
elle seule 25% de la variabilité temporelle de chacun des deux traits. Cette contribution atteint
méme 34 a 42% lorsqu’on lui adjoint I’effet de la réduction de la chlorophylle-a. Par
conséquent, il se pourrait que I’abaissement global du niveau trophique de la Loire privilégie
un peu plus les organismes dont la stratégie favorise le succes reproducteur au détriment de la
croissance et du développement, accentuant ainsi les effets hydroclimatiques.

A TDinverse, pour d’autres traits et modalités, il existe bien un effet confondant
« masquant » de I’amélioration de la qualité d’eau. Ainsi, trois des cinq modalités décrivant
I’alimentation (modalit¢ « microinvertébrés vivants » du trait « Type de nourriture » et
modalités « mangeur de sédiments fins» et «racleur, brouteur » du trait « Mode
d’alimentation ») qui étaient susceptibles de nous donner des indications sur la balance entre
effets hydroclimatiques et effets trophiques (voir la signification de la notation * dans le
Tableau 15) vont dans le sens de ’abaissement du degré de trophie. On peut également
préciser que les évolutions des deux autres modalités « broyeur » et « filtreur » suivent bien le
sens des tendances attendues mais ne sont pas significatives. De plus, ce résultat s’explique
assez facilement dans le premier cas par la faible proportion naturelle des invertébrés broyeurs
dans les zones aval des cours d’eau (Vannote et al., 1980). De méme, les organismes filtreurs
observent une forte réduction (c. 25%) jusqu’au début des années 2000 telle qu’attendue, mais
I’apparition de Corbicula sp. a cette période inverse la tendance au cours des huit dernieres
années. Ce puissant filtreur ne semble alors pas trouver de conditions limitantes malgré la

raréfaction des populations phytoplanctoniques, ce qui confirme son fort potentiel invasif. De



manicre plus anecdotique, d’apres la corrélation positive montrée par Townsend et al. (2008)
entre la respiration branchiale et le niveau d’eutrophisation, la diminution inattendue de la
modalité « branchies » pourrait également trouver une part d’explication dans un effet
confondant de 1’amélioration de la qualit¢é d’eau sur le réchauffement. Par ailleurs,
I’augmentation long-terme de la proportion des invertébrés racleurs ou brouteurs au détriment
des mangeurs de sédiments fins (et des filtreurs mais tendance non significative), ainsi que
I’utilisation croissante des macrophytes vivants comme source de nourriture, tendent a
confirmer un transfert progressif de la production primaire depuis des organismes
phytoplanctoniques vers des biofilms épibenthiques et des macrophytes, profitant d’une
meilleure pénétration de la lumiere dans la colonne d’eau et de phosphore probablement non

limitant dans le substrat.

Pour finir, on constate que la contribution des parameétres abiotiques a la variabilité
temporelle des traits écologiques est plus limitée que pour les traits biologiques et que les
tendances long-terme des modalités enregistrent des amplitudes de variation plus réduites
(< 10% en moyenne). En outre, les contributions relatives des variables T126, Q126 et P126
respectivement aux traits « Température », « Courant » et « Degré de trophie » sont trés
faibles (entre 0 et 8%). Si ce résultat peut expliquer 1’absence de tendance significative pour
le trait « Degré de trophie », il suppose également que la vérification de 1’ensemble des
prédictions réalisées a priori pour les traits « Courant » et « Température » est davantage liée
a des syndromes de traits qu’a une réelle conséquence des évolutions hydroclimatiques. Tous
ces ¢léments confortent plutot 1’idée que les traits biologiques sont de meilleurs indicateurs
des perturbations que les traits écologiques (e.g. Dolédec et al., 1999). Outre les relations
phylogénétiques probables, la faiblesse des traits écologiques en tant qu’indicateurs
fonctionnels pourrait étre due a une discrimination trop grossiére des modalités qui les
composent. Par exemple, méme un réchauffement moyen de I’eau de plusieurs degrés — ce qui
constitue en soi une variation substantielle pour un grand nombre d’organismes aquatiques —
peut passer inapercu avec l’observation du trait « Température » seul, qui distingue
uniquement les invertébrés psychrophiles et thermophiles, de mani¢re quasi binaire, par
rapport a la valeur de 15°C (tous les taxons «a cheval » entre les deux catégories étant
considérés comme eurythermes). Pour rester sur cet exemple, il pourrait donc étre intéressant
de renseigner plus finement les tolérances thermiques des invertébrés benthiques afin de
définir des modalités ordonnées en différentes classes — par analogie avec ce qui est proposé

pour le trait « pH » par exemple (voir encadré) — et permettant une meilleure discrimination



des impacts dus a la température. Néanmoins, si on considere la base de traits constituée par
Tachet al. (2006) pour prés de cinq cents taxons, cela représente un temps d’investigation
et/ou d’expérimentation considérable. A ce titre, il est donc opportun de noter que Graf et al.
(2008, 2009) et Buffagni et al. (2009) ont initi¢ un travail bibliographique qui a déja permis,
entre autres, la description d’un trait « Température » défini en 5 modalités [« trés froide (<
6°C) », « froide (< 10°C) », « modérée (< 18°C) », « chaude (> 18°C) » et « eurytherme »]
pour 344 espéces d’Ephemeroptera, 571 espéces de Plecoptera et 1426 espéces et sous-

especes de Trichoptera d’Europe.



IV.  Conclusion et perspectives

D’une part, cette étude nous a permis de confronter, globalement avec succes,
I’évolution long-terme des profils de traits de la communauté d’invertébrés de la Loire
moyenne au concept théorique de River Habitat Templet. Nous avons ainsi pu vérifier
I’emprise des contraintes environnementales qui s’exercent sur les assemblages en termes de
distribution spatiale de I’habitat et de variations abiotiques du milieu, et qui imposent un
nombre limité de stratégies fonctionnelles « viables ». L’action simultanée des différents
filtres se manifeste alors par une faible variabilité long-terme des réponses adaptatives
biologiques et écologiques, ce résultat venant renforcer la notion de stabilité des profils de
traits a large échelle, ici selon une dimension temporelle.

D’autre part, bien qu’elle soit faible, cette variabilité est reliée de maniere significative
aux tendances environnementales. De méme, 1’étude détaillée des évolutions individuelles des
modalités de traits permet de constater qu’une majorité des prédictions réalisées a priori sont
vérifiées. Néanmoins, on note également que certaines explications a posteriori des tendances
observées sont rendues difficiles par le contexte de stress multiples. En outre, les
interprétations se trouvent parfois compliquées par des syndromes de traits d’origine
phylogénétique. Dans les deux cas, seule 1’approche basée sur 1’utilisation de traits multiples
peut permettre de préciser les déterminants biotiques ou abiotiques des changements
constatés.

Par ailleurs, parmi les réponses fonctionnelles observées, certaines valident un impact
des changements hydroclimatiques sur la composition des traits, méme si la distinction entre
les contributions réelles du réchauffement et de la réduction du débit demeure quelquefois
incertaine. De maniére générale, les effets de ces facteurs de forcage globaux sur les
caractéristiques fonctionnelles de la communauté restent limités par la faible variabilité
temporelle des traits qu’autorise 1’action des filtres. Toutefois, comme nous I’avons montré
dans le chapitre précédent, ils semblent suffisants pour modifier significativement la
composition structurelle de la communauté, une méme stratégie d’histoire de vie pouvant
notamment étre partagée par différents taxons. Comme le soulignaient Bonada et al. (2007a),
les conséquences écologiques les plus visibles du changement climatique, au moins dans un
premier temps, risquent donc de se mesurer en termes d’atteintes a la conservation
taxonomique. A D’inverse, les perturbations fonctionnelles devraient étre quantitativement

plus faibles mais statistiquement hautement significatives.



Dans ce contexte, la présence de facteurs d’atténuation peut se révéler primordiale.
Ainsi, malgré un possible effet indirect des processus trophiques sur les profils de traits (e.g.
Statzner & Béche, 2010), I’amélioration locale de la qualité d’eau apparait comme le principal
facteur de variabilité temporelle des caractéristiques biologiques des invertébrés de la Loire
moyenne. Par conséquent, I’approche basée sur les traits multiples semble confirmer
I’existence d’un effet confondant de 1’abaissement du niveau trophique du fleuve. Si, comme
pour la structure taxonomique (cf. chapitre 3), cet effet peut atténuer ou masquer certains
impacts des changements hydroclimatiques sur les caractéristiques fonctionnelles de la
communauté, il peut aussi, dans plusieurs cas, les accentuer voire les supplanter.
Vraisemblablement, cet effet inattendu serait indirectement 1lié a la modification des
ressources trophiques. En particulier, il semble a priori qu’il existe bel et bien un transfert de
la production primaire autochtone depuis les organismes phytoplanctoniques vers des biofilms
et des macrophytes, tendance qui serait a confirmer par des observations in sifu. Dans tous les
cas, le role confondant de 1’amélioration de la qualité d’eau rejoint I’idée que les réponses
fonctionnelles des invertébrés peuvent étre davantage régies par les conditions locales que par
les facteurs large échelle (Statzner ef al., 2001a ; Johnson et al., 2004 ; Statzner et al., 2004 ;
Bonada et al., 2007a).

Pour finir, on précisera que le principal objectif de ce chapitre était d’utiliser les traits
biologiques et écologiques en tant qu’aide a 1’évaluation des réponses fonctionnelles des
invertébrés, la pertinence de I’outil n’étant pas a remettre en cause (e.g. Bonada et al., 2006).
Différentes perspectives sur 1’application de ces indicateurs a notre cas d’étude ont été
proposées en ce sens a travers les précédentes discussions. Si notre but n’était donc pas
d’apprécier la validité¢ des fondements écologiques et/ou statistiques de 1’approche, il semble
que certaines améliorations méthodologiques soient envisageables. Par exemple, alors que le
niveau d’identification au genre ou a la famille ne parait pas avoir d’effet majeur sur le profil
fonctionnel des communautés (Dolédec et al., 2000 ; Gayraud et al., 2003), Péru (2010)
montre que les fréquences d’utilisation des traits sont fortement dépendantes de la richesse
taxonomique. Pour limiter cet effet, il suggére notamment de traduire les effectifs des especes
en degrés d’appartenance (définition proche des classes d’abondance) afin de mieux
considérer le sens écologique des valeurs d’abondance propre a chaque taxon. De manicre
similaire, en déterminant I’amplitude maximale théorique de la plage de valeurs prises par
chaque modalité de trait en fonction de la richesse taxonomique, on pourrait envisager un

«rescaling » (i.e. un ré-échelonnage) des fréquences d’utilisation réelles de chacune de ces



modalités pour I’ensemble des dates ou des sites étudiés, par exemple sur un intervalle [0,1].
Enfin, une autre possibilité serait de considérer les profils de traits comme des tableaux
multiples (ou « K-tableaux ») avec, par exemple, un tableau par date ou par site de la forme
[taxons x traits]. Quelle que soit 1’alternative proposée, 1’objectif est de ne pas risquer de
restreindre artificiellement (i.e. méthodologiquement) la variabilité¢ des traits biologiques et

¢cologiques afin de mieux discriminer les impacts potentiels associés.






Variabilité spatiale des réponses des
communautés de macroinvertébrés
benthiques aux changements a long-terme

des conditions abiotiques en grande riviere



Les chapitres précédents nous ont permis d’illustrer deux points essentiels concernant
les changements hydroclimatiques et leurs conséquences sur les écosystémes aquatiques
continentaux. D’une part, on constate 1’établissement d’un patron global d’évolution long-
terme de la température de 1’eau et des variations de débit, s’appliquant aux hydrosystémes
lotiques sur de vastes zones géographiques, a 1’échelle de 1’Europe (Langan et al., 2001 ;
EEA, 2007 ; Webb & Nobilis, 2007) ou plus largement, a 1’échelle mondiale (IPCC, 2007 ;
Chessman, 2009 ; Kaushal et al., 2010). D’autre part, 1’étude des macroinvertébrés benthiques
montre que ces manifestations du changement climatique conduisent le plus souvent a des
modifications des communautés, que ce soit en termes de structure taxonomique ou de
composition fonctionnelle. Ainsi, on observe fréquemment une dérive temporelle progressive
des assemblages vers des organismes globalement généralistes, euryéces et tolérants, et plus
particulierement eurythermes ou thermophiles et limnophiles (Fruget et al., 2001 ; Daufresne
et al., 2004 ; Durance & Ormerod, 2007 ; Haidekker & Hering, 2008). De plus, ces
caractéristiques écologiques tendent a favoriser les taxons dits méditerranéens, laissant
présager d’une colonisation graduelle de ces populations vers le Nord au détriment des taxons
natifs des milieux tempérés (Bonada et al., 2007a), avec potentiellement des conséquences
importantes pour la bioconservation, notamment dans le cas d’espéces endémiques de zones
géographiquement restreintes (Walther et al., 2002 ; Parmesan, 2006). La Loire moyenne
n’¢échappe pas a I’ensemble de ces constations et s’inscrit tout a fait dans le profil global
d’évolution des communautés en réponse au réchauffement de I’eau et a la réduction des
débits (cf. chapitre 2).

En paralléle, nous avons également souligné 1’existence possible de facteurs pouvant
confondre les effets des changements climatiques sur les composantes biotiques et abiotiques
des écosystémes lotiques [voir aussi Daufresne et al. (2007) et Durance & Ormerod (2009)].
Dans le cas de la Loire moyenne, ce role confondant est tenu par la limitation des apports
anthropiques en phosphore liée a une meilleure gestion de 1’assainissement (cf. chapitre 2).
L’amélioration de la qualit¢ de I’eau qui en découle, via la baisse des concentrations en
phosphates et la réduction consécutive des organismes phytoplanctoniques, conduit & modérer
certaines conséquences néfastes des changements hydroclimatiques sur 1’évolution de la
structure taxonomique des assemblages d’invertébrés (cf. chapitre 3). Dans le cas de
I’évolution de la composition fonctionnelle de la communauté, certains effets attendus du
réchauffement de I’eau sont méme compleétement masqués (cf. chapitre 4). Ces alternatives
partielles ont jusque-la (dans ce manuscrit) été¢ considérées comme des évolutions locales au

regard de leur échelle d’application, i.e. correspondant généralement a une gestion intégrée



sur I’unité « bassin-versant », et par opposition aux modifications du climat qui sont, elles,
observées a travers le globe. Toutefois, la reproduction de schémas de gestion cohérents sur le
territoire national, mais aussi de maniére plus large, en particulier sous I’impulsion de
Directives européennes (e.g. Directive Eaux Résiduaires Urbaines, Directive Cadre sur
[’Eau), tend a généraliser I’observation de ces tendances confondantes liées a I’amélioration

de la qualité d’eau (e.g. Bowes et al., 2011).

L’objectif de ce chapitre est donc de confronter les patrons écologiques long-terme,
biotiques et abiotiques, de différents sites en grands cours d’eau afin d’évaluer leur degré de
similitude dans un contexte global. On se propose de mener cette étude selon deux échelles
spatiales par I’intermédiaire d’une comparaison « longitudinale » de quatre sites en Loire
moyenne (répartis sur environ 270 km) et d’une comparaison « inter-bassins » de la Loire
moyenne, de la Seine et de la Meuse. Le but ici n’est pas de réaliser une analyse approfondie
de chacun des sites — ce qui pourrait nécessiter un volume d’investigations proportionnel a
celui développé jusque-la pour un site unique — mais plutdt de proposer une comparaison
générale des grandes tendances long-terme observées et de tenter d’identifier les sources
potentielles de variabilité. Cette thématique des approches « multi-sites » nous donne
¢galement 1’opportunité d’utiliser des outils spécifiques d’exploration (statistique) faisant
intervenir les méthodes dites « K-tableaux ». Développées depuis déja quelques années (e.g.
(Thioulouse & Chessel, 1987 ; Dolédec, 1988 ; Kroonenberg, 1989), elles permettent
notamment de faire face a 1’enrichissement constant des bases de données écologiques et
devraient nous permettre, dans le cas présent, de vérifier plusieurs grandes hypotheses (e.g.

Daufresne et al., 2007).



D’apres les éléments évoqués plus haut, on s’attend en premier lieu a observer une
évolution commune forte des contextes environnementaux spécifiques aux différents sites,
qu’ils soient positionnés sur le méme cours d’eau (étude « longitudinale » de la Loire) ou sur
des entités hydrographiques distinctes (étude « inter-bassins »). En particulier, quelle que soit
I’échelle spatiale considérée, le patron global identifié devrait se manifester (i) par un
réchauffement de la température de I’eau, (ii) par une réduction des débits moyens, et (iii) par
une amélioration de la qualité de 1’eau vis-a-vis des concentrations en phosphates (i.e.
réduction) et des populations phytoplanctoniques (i.e. limitation).

En ce qui concerne les réponses écologiques des communautés de macroinvertébrés
benthiques a ces tendances environnementales long-terme, une distinction est & considérer
entre les deux échelles d’intégration. En effet, dans le cas de la Loire moyenne, les
spécificités taxonomiques des quatre sites devraient étre suffisamment limitées pour détecter
un profil commun d’évolution des compositions structurelles (i.e. en taxons) et fonctionnelles
(i.e. en traits), s’opérant sur la base des dérives biologiques constatées a Dampierre. En
revanche, lors de la comparaison « inter-bassins », les mémes spécificités taxonomiques
risquent d’étre plus marquées et de conduire a une atténuation du signal temporel partagé par
les communautés en termes de modifications de structure. Dans ce cas précis, les traits
biologiques des invertébrés présentent alors 1’avantage de s’affranchir des disparités de
compositions en taxons, autorisant la comparaison de communautés diversifiées selon un
référentiel commun, y compris sur d’importantes échelles spatio-temporelles (Statzner ef al.,
2001a ; Statzner et al., 2004 ; Bonada ef al., 2006). On s’attend ainsi a ce que I’utilisation des
traits permette la mise en évidence de réponses fonctionnelles similaires entre les différents
hydrosystémes étudiés, sous réserve que 1’existence d’un patron environnemental global soit

vérifiée.



I. Données et méthodologie

A. Comparaison « longitudinale »

1. Sites d’étude et données

La zone ciblée par la comparaison longitudinale de la Loire moyenne s’étend sur un
linéaire d’environ 270 km (Figure 40). Les quatre sites étudiés correspondent, de I’amont vers
I’aval, aux centrales nucléaires de Belleville-sur-Loire (« Belleville » ; 47,5°N ; 2,9°E),
Dampierre-en-Burly (« Dampierre » ;  47,7°N; 2,5°E), Saint-Laurent-des-Eaux (« St
Laurent » ; 47,7°N; 1,6°E) et Chinon-Avoine (« Chinon »; 47,2°N; 0,2°E). Le site de
Belleville est situé a environ 70 km en aval de la confluence entre la Loire et 1’Allier (i.e. la
limite amont de la Loire moyenne) ; celui de Dampierre 40 km en aval de Belleville ; celui de
St Laurent 100 km en aval de Dampierre ; et celui de Chinon 130 km en aval de St Laurent,
soit 70 km en amont de la confluence entre la Loire et la Maine (i.e. la limite aval de la Loire
moyenne).

Le suivi réglementaire réalisé au droit de chaque centrale permet 1’acquisition de
mesures continues journalieres (calculées a partir de mesures tri-horaires) entre 1989 et 2008
(i.e. la plus longue période commune aux quatre sites) des parametres physico-chimiques
suivants : température de 1’eau (Te), débit (Q ; disponible seulement a partir de 1992 a
Chinon), conductivit¢ (Cdté), concentration en oxygene dissous (O;) et pH. Ces
enregistrements sont complétés par des relevés quasi-mensuels issus du suivi environnemental
de I’Agence de ’Eau Loire-Bretagne (AELB) réalisé sur la méme période (1989-2008) pour
les matieres en suspension (MES ; disponible seulement a partir de 1992 a Belleville), la
demande biologique en oxygene a 5 jours (DBOs), et les concentrations en nitrates (NO3'), en
phosphates (PO,>) et en chlorophylle-a (Chloro ; disponible seulement & partir de 1994 a
Chinon). La station de Saint-Satur a ainsi été intégrée au site de Belleville (47,3°N ; 2,9°E ;
localisée 20 km en amont du site), celle de Jargeau au site de Dampierre (47,9°N ; 2,1°E ; 40
km en aval), celle de Meung-sur-Loire au site de St Laurent (47,8°N ; 1,7°E; 15 km en
amont) et celle de Langeais au site de Chinon (47,3°N ; 0,4°E ; 20 km en amont).

En ce qui concerne les invertébrés, 1’échantillonnage est réalis€ pour chaque site au
niveau de deux stations (i.e. une a I’amont et une a I’aval de la centrale, toujours dans le cadre
des suivis réglementaires), quatre fois par an entre les mois de mai et octobre (seulement a

partir de 2001 a Chinon, deux fois par an auparavant), sur la période 1989-2008. Les



prélévements ont été effectués selon le protocole IQBG entre 1989 et 1994 et selon le

protocole normalis¢ IBGN entre 1995 et 2008 (voir 1’encadré « Note sur les protocoles

d’échantillonnage » dans le chapitre 3). Les taxons Hydrozoa, Bryozoa, Porifera,

Hydrachnidia, Nematoda et Oligochaeta ont ét¢ supprimés des analyses pour éviter les biais

d’identification et/ou de quantification. Le niveau d’identification des individus a été

harmonisé a la famille conduisant a une liste finale de 115 taxons.

Les données biologiques sont complétées par la description des huit traits biologiques

et huit traits écologiques (35 et 14 modalités, respectivement) utilisés dans le chapitre

précédent (i.e. ceux décrits dans le Tableau 14 ; voir aussi Tachet et al., 2006) et adaptés ici a

la liste taxonomique de 115 familles identifiées sur les quatre sites de la Loire.
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Figure 40 : Localisation des sites de mesure des parameétres abiotiques et d’échantillonnage des
invertébrés sur la Loire moyenne (en bas a gauche), sur la Seine (a droite) et sur la Meuse (en haut).



2. FElaboration des K-tableaux

Malgré une fréquence moyenne de quatre prélévements d’invertébrés par an sur les
quatre sites, la définition des périodes utilisées dans le chapitre 3 (i.e. pour le site de
Dampierre seul) ne permet pas ici de conserver un nombre de réplicats suffisamment élevé.
Afin d’obtenir des plans d’échantillonnage homogenes entre les différentes années et entre les
différents sites, nous avons donc défini 2 « saisons » comme suit : saison 1 =[5 juin -5 ao(t] ;
saison 2 = [6 aolt -5 octobre]. Apres exclusion des prélévements effectués en-dehors de ces
deux périodes, les tableaux faunistiques sont constitués de 39 campagnes effectuées a
Belleville entre 1989 et 2008, 40 a Dampierre, 40 a St Laurent et 39 a Chinon, chacune
réalisée sur les 2 stations. Une analyse d’inertie interclasses (cf. chapitre 3) menée sur ces
quatre tableaux permet alors pour chacun d’entre eux de vérifier (i) la contribution
prépondérante des variations inter-annuelles a 1’inertie totale des jeux de données (34% =+ 6,
en moyenne), et (ii) la faible contribution des variations inter-stationnelles a cette méme
inertie (2% = 1, en moyenne). Au regard de ces résultats, nous avons donc considéré une
nouvelle fois la variabilité spatiale comme négligeable et les prélévements réalisés lors d’une
méme campagne ont été agrégés au sein de chaque tableau faunistique.

Nous avons ensuite utilisé I’approche développée dans le chapitre précédent visant a
travailler uniquement sur un cortege de taxons considéré comme représentatif d’une
communauté plus large. Les écosystémes inféodés aux quatre sites positionnés sur la Loire
moyenne ayant a priori des caractéristiques et des fonctionnements assez proches, nous avons
appliqué les mémes criteres de sélection que ceux employés dans I’étude spécifique de
Dampierre (en particulier les criteres qualitatifs concernant la définition d’une probabilité de
présence ; se référer au chapitre 4 pour les détails des calculs). Au sein de chaque tableau,
seules les familles d’invertébrés présentant une fréquence d’occurrence supérieure a 2%, une
probabilité de présence Pri supérieure ou €gale a 5% et une discrimination pour les traits
« Température » et « Degré de trophie » supérieure ou égale a 25% ont ainsi ét€ conservées.
Tous sites confondus, cette approche permet de réduire la liste initiale a 38 taxons considérés
comme les plus représentatifs. Pour finir, les deux campagnes manquantes (une a Belleville et
une a Chinon) ont été remplacées par la moyenne des campagnes des tableaux respectifs et les

abondances ont ét¢ transformées en In(x + 1).



L’ensemble de ces analyses préliminaires conduit alors a la constitution du premier K-
tableaux « taxonomique » défini comme le cube de données [40 campagnes x 38 taxons x 4
sites]. Pour chaque site, le tableau d’abondances In-transformées [40 campagnes x 38 taxons]
est ensuite crois¢ avec le tableau des huit traits biologiques (35 modalités) décrits pour les 38
familles d’invertébrés, afin d’obtenir le second K-tableaux « traits », défini comme le cube
[40 campagnes x 35 modalités x 4 sites]. Enfin, le troisi¢me K-tableaux « environnemental »
correspond aux valeurs moyennes des dix parametres physico-chimiques calculées, pour
chaque saison et pour chaque site, sur une période intégrant le temps de réponse optimal des
invertébrés (i.e. 126 jours ; cf. chapitre 3), soit sur la période [30 janvier — 4 aoiit] pour la
saison 1 et sur la période [2 avril — 4 octobre] pour la saison 2. Ce K-tableaux est donc défini
comme le cube [40 campagnes x 10 variables x 4 sites], pour lequel les valeurs manquantes

sont remplacées par la moyenne du parametre considéré dans le tableau correspondant.

3. Analyses statistiques

Le principe général des méthodes dites « K-tableaux » consiste a identifier une
structure commune aux différents sous-tableaux, appelée aussi compromis. Dans le cas
présent, cette structure compromis sera recherchée entre les quatre sites de la Loire moyenne.
Les tableaux étant ici doublement appariés (i.e. par les lignes et par les colonnes) au sein de
chaque cube de données, nous avons opté pour 1’Analyse Triadique Partielle (ATP;
Thioulouse & Chessel, 1987), méthode reconnue pour sa performance dans ce type de
configuration. Une ATP a donc été réalisée sur chaque K-tableaux, les variables du cube
« environnemental » étant préalablement normalisées par site, les familles du cube
« taxonomique » centrés également par site, et les modalités du cube « traits » préparées par
Analyse des Correspondances Floue (ACF). Une ATP supplémentaire a par ailleurs été
appliquée au K-tableaux « environnemental » réduit aux cinq variables d’intérét majeur Te, Q,
NOs, PO, et Chloro (considérées comme telles d’aprés les résultats des précédents

chapitres).



Pour chaque analyse, un score factoriel est attribué a chacun des sous-tableaux,
permettant de définir 1’écart entre les différents sites, ou « interstructure ». Le degré de
similarité entre chaque structure individuelle (site) et la structure de référence (compromis) a
¢galement été évalué grace au calcul de coefficients RV (pouvant étre vus comme des
coefficients de corrélation dans 1’espace) entre les projections sur le premier factoriel de
I’analyse des quatre sites et celle du compromis (Bady et al., 2004).

Pour finir, le lien global entre tendances environnementales (des cinq variables
majeures) et évolutions des compositions taxonomiques et fonctionnelles a été estimé d’apres
les valeurs des coefficients RV issus des analyses de coinertie réalisées entre les couples de

structures compromis (Thioulouse ef al., 2004).



B. Comparaison « inter-bassins »

1. Sites d’étude et données

Les trois zones d’étude ciblées par la comparaison « inter-bassins » sont localisées sur
la Loire moyenne, la Seine et la Meuse (Figure 40), et correspondent respectivement au
voisinage des centrales nucléaires de Dampierre-en-Burly (« Dampierre » ; 47,7°N ; 2,5°E),
Nogent-sur-Seine (« Nogent » ; 48,5°N ; 3,5°E) et Chooz (50,1°N ; 4,8°E). Pour la Loire, la
description des données utilisées est la méme que celle présentée dans la partie I.A.1 pour les
sites de Dampierre et Jargeau. Seule la chronique étudiée a été réduite a la période 1995-2008
(i.e. la plus longue période commune aux trois sites).

Pour la Seine, le suivi réglementaire au droit de la centrale de Nogent a permis un
enregistrement journalier en continu des parametres Te, Cdté, O, et pH, ainsi qu’une mesure
mensuelle des concentrations en NO3’, PO,> et Chloro. Des valeurs continues journalieres de
débit (Q) étaient également disponibles a la station de Pont-sur-Seine (10 km en amont de
Nogent ; 48,5°N; 3,6°E), suivie par 1’Agence de [’Eau Seine-Normandie (AESN). Ces
enregistrements ont été¢ complétés par des mesures mensuelles de MES et DBOs effectuées
sur le site de Méry-sur-Seine (45 km en amont de Nogent ; 48,5°N ; 3,9°E), suivi par la
Direction Régionale de [’Environnement, de I’Aménagement et du Logement (DREAL) Ile-de-
France. L’ensemble de ces données environnementales a ¢été harmonisé a une fréquence
mensuelle sur la période 1995-2008. En ce qui concerne I’échantillonnage de la faune
benthique, il a été assuré sur trois stations autour de la centrale de Nogent (i.e. a ’amont, a
I’aval proche et a I’aval lointain) dans le cadre du suivi hydrobiologique réglementaire. Les
prélevements ont été réalisés entre 1995 et 2008 a une fréquence biannuelle, avec un premier
échantillonnage entre mai et juillet et un second entre septembre et novembre. Le protocole
IQBG a été employé de 1995 a 2002 et le protocole IBGN de 2003 a 2008. Comme
précédemment, les taxons Hydrozoa, Bryozoa, Porifera, Hydrachnidia, Nematoda et
Oligochaeta ont été supprimés et le niveau d’identification a été harmonisé a la famille,
ramenant la liste taxonomique finale de Nogent a 82 familles d’invertébrés. Ces taxons ont
ensuite été décrits pour les huit traits biologiques et les huit traits écologiques (i.e. ceux

utilisés pour la comparaison longitudinale) d’apres Tachet et al. (2006).



Au niveau de la Meuse, le suivi réglementaire de la centrale de Chooz a permis
I’acquisition de valeurs continues journalieres de température de 1’eau (Te) et de mesures
mensuelles des parametres Cdté, O,, pH, MES, DBOs, NO5, PO4> et Chloro. Les données ont
été complétées par des enregistrements de débit (Q) assurés au voisinage de la centrale par
I’Agence de [’Eau Rhin-Meuse (AERM). L’ensemble des mesures a été ramené a une
fréquence mensuelle sur la période 1995-2008. Contrairement a la Loire et a la Seine, les
invertébrés benthiques de la Meuse a Chooz n’ont pas pu étre échantillonnés a pied, rendant
impossible 1’utilisation des protocoles IQBG ou IBGN. Ils ont donc été remplacés par le
protocole IQBP (Indice de Qualité Biologique Potentielle ; Verneaux et al., 1976) ayant
recours a la colonisation de substrats artificiels par les invertébrés. Dans le cadre du suivi
hydrobiologique de la centrale, ces prélévements ont été effectués de maniére trimestrielle
entre 1995 et 2008, au niveau de trois stations (i.e. amont, aval proche et aval lointain). Apres
suppression des taxons Hydrozoa, Bryozoa, Porifera, Hydrachnidia, Nematoda et Oligochaeta
et harmonisation du niveau d’identification a la famille, 70 familles d’invertébrés
composaient la liste taxonomique finale de Chooz. Comme précédemment, ces taxons ont été

décrits pour les huit traits biologiques et les huit traits écologiques (Tachet ef al., 2006).

2. Elaboration des K-tableaux

De la méme maniere que lors de la comparaison longitudinale des quatre sites de la
Loire, les campagnes d’échantillonnage réalisées a Nogent et & Chooz ont été redéfinies sur
les deux saisons telles que saison 1 = [5 juin -5 aofit] et saison 2 = [6 aolt -5 octobre].
L’exclusion des prélévements effectués en dehors de ces périodes nous a conduits a conserver
23 campagnes pour la Seine et 27 campagnes pour la Meuse, chacune réalisée sur les 3
stations du site considéré entre 1995 et 2008. Une analyse d’inertie interclasses appliquée a
ces tableaux permet a nouveau de vérifier que les tendances long-terme constituent bien le
facteur principal de variabilité des jeux de données (contribution a I’inertie totale de 38% a
Nogent et 33% a Chooz), par opposition aux variations inter-stationnelles qui demeurent
négligeables (4 et 7%, respectivement). Comme précédemment, les prélévements réalisés lors
d’une méme campagne ont donc été agrégés au sein de chaque tableau faunistique.

Les listes taxonomiques de Nogent et Chooz ont ensuite été ajustées par une approche
de sélection des familles d’invertébrés. Ces deux sites ayant des situations biogéographiques
assez proches de celle de Dampierre (i.e. région « 13a, basses terres océaniques » de la

Limnofauna Europaea de Illies ; voir Tachet et al., 2006) et étant, a priori, soumis au méme



patron environnemental global, les critéres quantitatif (fréquence d’occurrence > 2%) et
qualitatifs (Pri > 5% ; discrimination thermique et trophique > 25%) ont été conservés et
appliqués a chaque tableau faunistique. Un total de 31 taxons a Nogent et 30 taxons a Chooz a
¢été ainsi sélectionné. Enfin, les campagnes manquantes ont été remplacées par la moyenne des
campagnes des tableaux respectifs et les abondances ont été transformées en In(x + 1).
Contrairement a I’étude précédente, les spécificités de composition en taxons des trois
sites conduisent a définir le premier K-tableaux « taxonomique » non plus comme un cube de
données, mais comme 1’association des sous-tableaux, de dimensions différentes, suivants :
[28 campagnes x 32 taxons] pour la Loire, [28 campagnes x 31 taxons] pour la Seine et [28
campagnes x 30 taxons] pour la Meuse. A I’inverse, les traits biologiques étant décrits par le
méme nombre de catégories (35 modalités) quel que soit le site considéré (et le nombre de
taxons répertoriés), le croisement avec les tableaux d’abondance respectifs permet d’obtenir le
second K-tableaux « traits » défini comme le cube [28 campagnes x 35 modalités x 3 sites].
Pour finir, le troisiéme K-tableaux « environnemental » correspond au cube [28 campagnes x
10 variables x 3 sites] pour lequel les variables sont calculées comme les moyennes sur la
période [30 janvier — 4 aolit] pour les campagnes effectuées au cours de la saison 1 ou sur la
période [2 avril — 4 octobre] pour celles effectuées lors de la saison 2. Dans le cas de valeurs
manquantes, elles sont remplacées par la moyenne du paramétre considéré pour le site
correspondant. Le K-tableaux « environnemental » réduit aux cinq variables d’intérét majeur

(Te, Q, NOs", PO4™>, Chloro) est également mis en forme pour une étude spécifique.

3. Analyses statistiques

La seule différence avec 1’étude comparative des quatre sites Loire tient au fait que le
K-tableaux « taxonomique » est ici apparié uniquement par les lignes (le nombre de colonnes
étant variable entre les sous-tableaux). L’utilisation de 1’Analyse Triadique Partielle étant
exclue dans cette configuration, elle a ét¢ remplacée par une analyse équivalente spécifique
aux K-tableaux simplement appariés, 1’Analyse Factorielle Multiple (AFM ; Escofier &
Pagés, 1994), dont le principe de construction d’une structure compromis reste inchangé. Les
autres K-tableaux sont analysés par ATP, apres préparation éventuelle des données (voir la
partie 1.A.3), et les liens entre les évolutions environnementales globales et les réponses
structurelles et fonctionnelles des invertébrés sont appréhendés par une analyse de coinertie

appliquée aux compromis respectifs.



II.  Variabilité « longitudinale » des réponses des communautés d’invertébrés de la

Loire moyenne

A. Contextes environnementaux

L’ Analyse Triadique Partielle menée sur le K-tableaux « environnemental » complet
(10 variables) établit une interstructure fortement homogene entre les quatre sites de la Loire
moyenne (Figure 41a). Dampierre et St Laurent présentent la plus forte structure commune
(ou « costructure »), Belleville étant un peu plus €éloigné et Chinon présentant la particularité
la plus marquée. On constate également que les proximités entre les sous-tableaux respectent
I’ordination longitudinale des sites. De plus, I’interstructure observée entre les sites est

totalement conservée lors de la réduction du nombre de variables (Figure 41b).
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Figure 41 : Interstructures issues des ATP réalisées (a) sur le K-tableaux « environnemental » complet
et (b) sur le K-tableaux « environnemental » réduit aux 5 variables majeures. Les fléches représentent
les écarts entre les quatre sites de la Loire (BEL = Belleville ; DAM = Dampierre ; SLT = St Laurent ;
CHI = Chinon).



D’apres ces premiers résultats graphiques, on peut estimer que le compromis identifié
par ’ATP constituera bien une représentation fidele de la forte structure commune aux quatre
tableaux environnementaux. Ce constat est effectivement confirmé statistiquement par les
relations individuelles entre chacun des sites et le compromis, retranscrites par les coefficients
RV : 0,90 pour Belleville ; 0,97 pour Dampierre ; 0,91 pour St Laurent ; et 0,87 pour Chinon
dans le cas des tableaux complets (respectivement 0,89 ; 0,98 ; 0,89 ; 0,87 dans le cas des
tableaux réduits). Outre des valeurs trés élevées pour les quatre sites, ces coefficients

corroborent également les proximités mises en évidence par 1’interstructure.

Par conséquent, il est tout a fait logique de retrouver des relations entre les différents
paramétres assez similaires a celles observées pour Dampierre lors de son étude spécifique
(Figure 42a; cf. chapitre 2). De méme, 1’évolution long-terme significative du contexte
environnemental est évidente (Figure 42b ; voir Annexe 9 pour les évolutions des différents
parametres sur les quatre sites). En outre, elle traduit bien la tendance a la réduction des
concentrations en phosphates et en chlorophylle, ainsi que de I’ensemble des parametres liés a
cette baisse des populations phytoplanctoniques (pH, DBOs, MES, O,). On vérifie également
I’augmentation progressive des nitrates au cours du temps. Ces tendances, qui étaient déja
constatées a Dampierre, sont ici généralisées a I’ensemble de la Loire moyenne. En revanche,
I’évolution hydroclimatique est moins nette, avec un gradient quasiment orthogonal a la
tendance temporelle long-terme (Figure 42a,b). Pour le débit, il semble que 1’évolution sur ces
deux décennies soit essentiellement conditionnée par les deux derniéres années
particuliérement pluvieuses (cf. chapitre 2). En ce qui concerne la température, les variations
inter-annuelles apparaissent prépondérantes sur la tendance long-terme, avec notamment une
distinction assez marquée de 1997 et 2003, liée vraisemblablement aux épisodes de
réchauffement majeur répertoriés ces années-la. Dans les deux cas, ces observations peuvent
s’expliquer par I’absence dans la chronique étudiée de la décennie 1979-1988, pour laquelle
nous avions souligné le caractere exacerbé du réchauffement de ’eau et de la réduction de
débit (chapitre 2). Pour finir, on constate que 1’ensemble de ces résultats reste valable dans le
cas de I’étude ciblée des cinq variables majeures, malgré une légere rotation des projections

sur le premier plan factoriel (Figure 42c¢,d).
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Figure 42 : Ordination des variables (a et c) et des campagnes annuelles moyennes (b et d) des
compromis sur le premier plan factoriel des ATP réalisées pour les quatre sites de la Loire,
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B. Réponses structurelles des invertébrés

A T’instar de I’évolution environnementale commune aux quatre sites, I’interstructure
identifiée par ’ATP réalisée sur le K-tableaux « taxonomique » apparait trés marquée (Figure
43). Dans le cas présent, seul le site de Belleville se distingue des trois autres, qui se révelent
eux particulierement proches. Bien qu’étant un peu plus faibles que pour la comparaison
environnementale, les relations individuelles entre les sous-tableaux et le tableau compromis
restent suffisamment élevées pour légitimer le principe de construction de cette structure
moyenne. En effet, les coefficients RV mesurant la similarité entre la communauté théorique
du compromis et celles observées sur les sites sont de 0,65 pour Belleville ; 0,89 pour

Dampierre ; 0,87 pour St Laurent ; et 0,74 pour Chinon.
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Figure 43 : Interstructure issue de ’ATP réalisée sur le K-tableaux « taxonomique ». Les fléches
représentent les écarts entre les quatre sites de la Loire (BEL = Belleville ; DAM = Dampierre ; SLT =
St Laurent ; CHI = Chinon).

L’évolution temporelle globale des communautés d’invertébrés de la Loire moyenne,
répertoriée dans le tableau compromis, est majoritairement projetée sur le premier axe
factoriel de I’analyse (c. 40% de ’inertie totale), qui témoigne d’une tendance long-terme tres
significative sur la période 1989-2008 étudié¢e (Figure 44). On remarque également que le
changement graduel des assemblages au cours des 20 ans discrimine deux grandes phases qui
présentent des « degrés » de modification équivalents (i.e. des pentes équivalentes), séparées
par un shift important survenu entre les années 2001 et 2002. En termes de composition

taxonomique, la distribution des abondances des 38 familles sur 1’axe montre que les



premicres années sont principalement caractérisées par la présence de taxons tels que les
Ephemerellidae et les Heptageniidae (Ephemeroptera). D’aprés les investigations menées a
Dampierre, « 1’affinité » relative de ces familles pour cette période de la chronique est a relier
a leur déclin progressif au cours du temps (chapitre 3). De maniére analogue, on constate que
des taxons qui apparaissaient apres 1995 et présentaient des abondances croissantes
contribuent fortement aux scores des derniéres années sur 1’axe factoriel. Parmi eux, on
retrouve a la fois des invertébrés considérés comme polluo-sensibles — les Brachycentridae et
les Philopotamidae (Trichoptera) — et des espéces invasives telles que Corbicula sp. (Bivalvia,

Corbiculidae) et, avec un rdle majeur dans D’ordination (li€¢ a une présence marquée a

Belleville et, dans une moindre mesure, a Dampierre), Chelicorophium curvispinum

(Amphipoda, Corophiidae).

Pour finir, d’aprés 1’analyse de coinertie réalisée entre le compromis

« environnemental » et le compromis « taxonomique », le lien entre I’évolution long-terme du
contexte hydroclimatique et de qualité d’eau et les réponses structurelles des communautés

d’invertébrés est relativement clair, avec une « corrélation » de 58%.
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Figure 44 : Ordination des campagnes annuelles moyennes du compromis (courbe noire) sur le
premier axe factoriel de ’ATP réalisée sur le K-tableaux « taxonomique » pour les quatre sites de la
Loire (au milieu ; les barres d’erreur correspondent a 1’écart type des quatre trajectoires individuelles).
Les boxplots représentent la variabilité inter-sites des distributions d’abondance des 10 taxons les plus
caractéristiques des années extrémes (a gauche : les années les plus anciennes ; a droite : les années les

plus récentes).



C. Réponses fonctionnelles des invertébrés

La derniére ATP, réalisée sur le K-tableaux « traits », concerne la comparaison des
évolutions fonctionnelles des quatre sites de la Loire moyenne. Une nouvelle fois,
I’interstructure se révele fortement homogeéne, avec des proximités semblables a celles
observées pour la comparaison environnementale (Figure 45). Ces observations graphiques
sont également confirmées par de fortes relations individuelles entre les sous-tableaux et le
compromis, avec des coefficients RV de 0,80 pour Belleville ; 0,86 pour Dampierre ; 0,81

pour St Laurent ; et 0,74 pour Chinon.
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Figure 45 : Interstructure issue de I’ATP réalisée sur le K-tableaux « traits ». Les fleches représentent
les écarts entre les quatre sites de la Loire (BEL = Belleville ; DAM = Dampierre ; SLT = St Laurent ;

CHI = Chinon).

En termes de composition fonctionnelle des communautés, 1’évolution globale des
traits biologiques suit une forte tendance long-terme entre 1989 et 2008, majoritairement
projetée sur le premier axe factoriel de ’ATP (c. 40% de D’inertie totale ; Figure 46). Par
contre, les variations inter-annuelles oscillant autour de cette trajectoire principale
apparaissent moins prononcées que dans le cas de la structure taxonomique. En particulier,
s’il semble que la distinction des périodes 1989-2001 et 2002-2008 soit globalement
conservée, la séparation entre les deux phases est davantage remarquable par I’accentuation
du «taux » de modification (i.e. ’augmentation de la pente) a partir de 2002 que par la

variation absolue (i.e. le shift) entre les années charnicres.
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Figure 46 : Ordination des campagnes annuelles moyennes du compromis (courbe noire) sur le
premier axe factoriel de I’ATP réalisée sur le K-tableaux « traits » pour les quatre sites de la Loire (en
haut ; les barres d’erreur correspondent a 1’écart type des quatre trajectoires individuelles). La
distribution moyenne (sur une échelle proportionnelle) des scores des modalités est représentée pour

chaque trait biologique (en bas). Le pourcentage entre parenthése renseigne sur la contribution totale
du trait a I’ordination du tableau compromis.



Par ailleurs, I’étude détaillée des profils biologiques met en évidence d’importantes
disparités de contribution des traits a I’ordination du compromis (Figure 46). Ainsi, les traits
« Cycle vital », « Dispersion » et « Respiration » peuvent étre considérés comme totalement
négligeables dans D’instauration de [’évolution long-terme globale constatée (0-1% de
contribution). De méme, le trait « Nombre de générations/an » y joue un role largement
minoritaire (6%). Les traits liés a 1’alimentation des organismes (« Type de nourriture » et
« Mode de nutrition ») ont, eux, un effet plus conséquent sur les réponses fonctionnelles, avec
une contribution cumulée de 20%. La distribution des modalités de ces deux traits retranscrit
principalement une augmentation de la présence relative des consommateurs [ (i.e. des
organismes se nourrissant de végétaux, vivants ou décomposés, par filtration, raclage,
broyage, etc.) au cours du temps, par opposition aux consommateurs II (i.e. des organismes
perceurs ou prédateurs se nourrissant d’animaux vivants ou morts). Enfin, seuls les traits
« Taille maximale » et « Reproduction » contribuent de maniére véritablement significative
aux tendances fonctionnelles, a hauteur de 37 et 35%, respectivement. En outre, cette forte
implication semble essentiellement conditionnée par la nette prépondérance des organismes
de grande taille (> 40 mm) et/ou effectuant une reproduction ovovivipare lors des derniéres
années. Dans une moindre mesure, les organismes de trés petite taille (< 5 mm) présentent
¢galement des proportions plus fortes en fin de chronique.

Pour finir, I’analyse de coinertie entre le compromis « environnemental » et le
compromis « traits » souligne le lien évident entre 1’évolution long-terme du contexte
hydroclimatique et de qualit¢ d’eau et les réponses fonctionnelles des communautés
d’invertébrés, avec une « corrélation » de 57%, quasiment identique a celle déterminée lors de

la comparaison taxonomique.



III.  Variabilité « inter-bassins » des réponses des communautés d’invertébrés de la

Loire moyenne, de la Seine et de la Meuse

A. Contextes environnementaux

Bien que localisés cette fois-ci sur trois entités hydrographiques distinctes, les sites
comparés restent relativement homogénes en termes d’évolution long-terme des contextes
environnementaux sur la quinzaine d’années communes étudiées (1995-2008). Cette
homogénéité est reflétée par la forte interstructure issue de I’ATP, quel que soit le panel de
paramétres physico-chimiques considéré (Figure 47). Si, dans un contexte environnemental
général, la Seine se distingue quelque peu du couple Loire moyenne-Meuse (Figure 47a),
I’étude ciblée des variables hydroclimatiques et des concentrations en nitrates, phosphates et
chlorophylle conduit a une répartition plus équilibrée des sites, la Loire occupant alors une
position intermédiaire (Figure 47b). Ces éléments se traduisent statistiquement dans les deux
configurations par des valeurs ¢élevées de coefficients RV, plus homogeénes dans le cas du
tableau réduit. En effet, les relations individuelles entre le compromis du tableau a 10
variables et les sous-tableaux sont de 0,87 pour la Loire ; 0,68 pour la Seine ; et 0,83 pour la
Meuse. Elles sont respectivement de 0,90 ; 0,80 ; et 0,79 pour la comparaison du compromis a

5 variables avec les différents sites.
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Figure 47 : Interstructures issues des ATP réalisées (a) sur le K-tableaux « environnemental » complet
et (b) sur le K-tableaux « environnemental » réduit aux 5 variables majeures. Les fléches représentent
les écarts entre les sites des trois bassins respectifs.



En ce qui concerne la tendance globale du contexte environnemental et les évolutions
temporelles des différents paramétres (voir Annexe 10 pour les évolutions sur les trois sites),
la similitude des comportements de la Seine et de la Meuse avec celui de la Loire aboutit a
des résultats trés proches de ceux discutés dans la partie II.A. En I’occurrence, quel que soit le
tableau considéré (complet ou réduit), le principal gradient temporel suit de maniére cohérente
la diminution des paramétres PO,> et Chloro et des variables associées (Figure 48). De plus,
I’influence des paramétres hydroclimatiques reste davantage exercée par I’intermédiaire des
variations inter-annuelles qu’a travers I’évolution long-terme. Par exemple, on retrouve la
distinction de 2003 due a son positionnement a une extrémité de ce gradient, conséquence

directe de 1’épisode de canicule observé cette année-1a.
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Figure 48 : Ordination des variables (a et ¢) et des campagnes annuelles moyennes (b et d) des
compromis sur le premier plan factoriel des ATP réalisées pour les sites des trois bassins,
respectivement, sur le K-tableaux «environnemental » complet et sur le K-tableaux
« environnemental » réduit.



B. Réponses structurelles des invertébrés

Malgré les spécificités de composition structurelle des différents sites, I’AFM réalisée
sur le K-tableaux « taxonomique » permet également de constater une forte interstructure
entre les trois cours d’eau respectifs (Figure 49). De maniere analogue a la comparaison des
tendances environnementales, la Loire moyenne occupe une position intermédiaire entre la
Seine et la Meuse. Ces relations sont respectées en ce qui concerne les similarités
individuelles avec le compromis, comme en attestent les coefficients RV de 0,85 pour la

Loire ; 0,80 pour la Seine ; et 0,80 pour la Meuse.
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Figure 49 : Interstructure issue de I’AFM réalisée sur le K-tableaux « taxonomique ». Les fléches
représentent les écarts entre les sites des trois bassins respectifs.

Au sujet de 1’évolution structurelle globale des communautés d’invertébrés, on note
une tendance significative entre 1995 et 2008, essentiellement projetée sur le premier axe de
I’analyse (c. 27% de ’inertie totale ; Figure 50). En dépit d’une période d’étude plus courte
que celle ciblée par la comparaison longitudinale de la Loire, on observe une modification
majeure des compositions taxonomiques entre 2002 et 2003, se traduisant par une
augmentation substantielle des scores sur 1’axe factoriel. Dans le cas présent, ce shift
intervient donc une année plus tard que dans 1’étude spécifique de la Loire. Néanmoins, la
réduction de la période étudiée ainsi que les variations de composition taxonomique afférentes
aux spécificités des trois sites semblent modifier le signal écologique résultant de la tendance
détectée. En particulier, les années extrémes (i.e. les plus anciennes et les plus récentes) sont

caractérisées pour moiti¢é par des Bivalves (Unionidae, Corbiculidae) et des Gastéropodes



(Neritidae, Ancylidae, Acroloxidae), considérés plutot comme généralistes et tolérants (Figure

50). On retrouve également, lors des derniéres années, les taxons invasifs des genres

Corbicula et Chelicorophium [a I’exception de Nogent pour ce dernier, mais il a déja été

recensé sur le site par le passé (e.g. Souben et al., 2012)]. A P’inverse, les familles telles que

les Brachycentridae ou les Philopotamidae, caractérisant les années les plus récentes sur la

Loire, ne sont pas identifiées ici, et seuls les Sericostomatidae (Trichoptera) peuvent étre
assimilés a des organismes relativement sensibles aux conditions du milieu (absent a Nogent).

Malgré tout, ’analyse de coinertie appliquée aux compromis des K-tableaux
« environnemental » (réduit aux variables majeures) et « taxonomique » met une nouvelle fois

en évidence un lien fort, a hauteur de 51%, entre les modifications physico-chimiques long-

terme et les réponses structurelles des communautés d’invertébrés.
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Figure 50 : Ordination des campagnes annuelles moyennes du compromis (courbe noire) sur le
premier axe factoriel de I’AFM réalisée sur le K-tableaux « taxonomique » pour les sites des trois
bassins (au milieu ; les barres d’erreur correspondent a 1’écart type des trois trajectoires individuelles).
Les boxplots représentent la variabilité inter-sites des distributions d’abondance des 10 taxons les plus
caractéristiques des années extrémes (a gauche : les années les plus anciennes ; a droite : les années les

plus récentes).



C. Réponses fonctionnelles des invertébrés

Globalement, I’interstructure soulignée par I’ATP réalisée sur le K-tableaux « traits »
corrobore la proximité des trois entités hydrographiques en termes d’évolution biologique
long-terme, la Loire occupant toujours une position intermédiaire (Figure 51). De méme, le
compromis qui découle de cette forte structure commune présente des relations individuelles
marquées et homogenes avec les différents sous-tableaux : les coefficients RV sont de 0,74

pour la Loire ; 0,71 pour la Seine ; et 0,77 pour la Meuse.
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Figure 51 : Interstructure issue de I’ATP réalisée sur le K-tableaux « traits ». Les fleches représentent
les écarts entre les sites des trois bassins respectifs.

Par ailleurs, la projection temporelle du compromis sur le premier axe de I’ATP (c.
50% de Dinertie totale) refléte également une évolution significative des compositions
fonctionnelles des communautés sur la période 1995-2008 (Figure 52). De plus, comme lors
de la comparaison longitudinale de la Loire, le shift observé entre 2002 et 2003 au sein de la
structure taxonomique ne semble pas étre directement retranscrit en termes de variations inter-
annuelles des profils de traits biologiques. En effet, dans le cas présent aussi, les changements
s’operent davantage sous la forme d’une accélération du « taux » de modification apres 2001-
2002.

De méme, 1’étude détaillée des distributions des modalités de traits apparait cohérente
avec les constations issues des analyses menées sur la Loire (Figure 52). Ainsi, les traits
« Cycle vital », « Nombre de générations/an », « Dispersion » et « Respiration » présentent

des contributions négligeables ou largement minoritaires (0-5%). Par opposition, les traits



« Taille maximale » et « Reproduction » restent des contributeurs importants, avec un effet
cumulé de prés de 40%. A nouveau, I’implication forte de ces deux traits dans 1’établissement
de la tendance fonctionnelle globale traduit des proportions plus ¢€levées d’organismes de
grande taille (> 40 mm) ou, a I’inverse, de trés petite taille (< 5 mm) et/ou pratiquant une
reproduction ovovivipare lors des derniéres années. Une variante réside dans 1’augmentation
au cours du temps des organismes déposant des ceufs isolés libres lors de la ponte. Par contre,
dans I’analyse présentée ici, on constate que les traits « Type de nourriture » et « Mode
d’alimentation » deviennent les déterminants majeurs de 1’évolution détectée, avec une
contribution totale de presque 60%. Bien que 1’ordination précise des modalités soit quelque
peu modifiée, le gradient mis en évidence dans 1’étude de la Loire est conservé, avec un
remplacement progressif des consommateurs II (utilisant des sources de nourriture d’origine
animale ; i.e. essentiellement des Odonata et des Heteroptera) par les consommateurs I
(utilisant des sources de nourriture d’origine végétale ; i.e. principalement des Gasteropoda et
des Bivalvia).

Pour finir, avec une « corrélation » de 50%, 1’analyse de coinertie entre les compromis
« environnemental » et «traits » permet de souligner I’existence d’un lien fort entre
I’évolution des parameétres physico-chimiques et la tendance fonctionnelle, équivalent a celui

calculé concernant les modifications structurelles.
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Figure 52 : Ordination des campagnes annuelles moyennes du compromis (courbe noire) sur le
premier axe factoriel de I’ATP réalisée sur le K-tableaux « traits » pour les sites des trois bassins (en
haut ; les barres d’erreur correspondent a 1’écart type des trois trajectoires individuelles). La
distribution moyenne (sur une échelle proportionnelle) des scores des modalités est représentée pour

chaque trait biologique (en bas). Le pourcentage entre parenthése renseigne sur la contribution totale
du trait a I’ordination du tableau compromis.



IV. Variabilité spatiale des réponses des communautés d’invertébrés selon deux

échelles comparatives

Quel que soit le niveau d’échelle spatiale considéré (i.e. longitudinal ou inter-bassins),
nous avons pu mettre en évidence le caractére généralisé des manifestations des changements
climatiques et des effets de 1’amélioration des traitements d’épuration sur les cours d’eau
¢tudiés. L’étroite similarité des évolutions multifactorielles, atteignant en moyenne plus de
90% le long de la Loire moyenne et autour de 80% lors de sa comparaison avec la Seine et la
Meuse, permet ainsi de valider notre premiere hypothese. En particulier, le long d’un méme
cours d’eau ou bien a travers différentes entités hydrographiques, les conséquences visibles
des modifications du climat définissent un patron global homogeéne, faisant écho a de
nombreuses observations en Europe (e.g. Webb & Nobilis, 2007). Toutefois, dans le cas
présent, les variations hydroclimatiques semblent principalement affecter 1’évolution du
patron environnemental lors d’épisodes extrémes. Or, au cours de 1’étude approfondie des
tendances physico-chimiques de la Loire a Dampierre (chapitre 2), 1’évolution long-terme des
variables thermiques et hydrologiques apparaissaient plus marquée. La Loire moyenne ayant
un comportement régulier sur son linéaire et similaire a ceux de la Seine et de la Meuse, la
principale explication a ce constat réside dans la durée variable des chroniques ciblées (i.e. 32
ans pour le site de Dampierre seul, 20 ans pour les quatre sites de la Loire, 14 ans pour les
trois bassins). Bien que les résultats obtenus dans ce chapitre restent cohérents avec les
observations et les prédictions de saisonnalité hydroclimatique croissante en réponse au
changement du climat (Andersen et al., 2006 ; Webb & Nobilis, 2007 ; Whitehead et al.,
2009), ils nous rappellent qu’il est primordial de considérer avec attention 1’étendue
temporelle des séries de données utilisées. Cette précaution est notamment essentielle si ’on
cherche a détecter des perturbations de type ramp disturbance opérant sur de tres longues
périodes de temps (Lake, 2000). Par ailleurs, I’application d’une politique de gestion des eaux
résiduaires a 1’échelle du territoire national entraine également la réduction notable des
apports en phosphates sur les différents sites étudiés, conduisant, d’aprés nos précédentes
investigations, a la diminution des populations phytoplanctoniques et a I’amélioration globale
de la qualité chimique de I’eau. De plus, certains exemples extranationaux témoignent de la
généralisation progressive de ce schéma a une échelle plus large, notamment sous I’impulsion

des Directives européennes (e.g. Bowes et al., 2011).



En ce qui concerne les réponses €cologiques des communautés d’invertébré a ce
patron environnemental généralisé, le signal global semble quelque peu affecté par la
stochasticité et la complexité des phénomeénes biologiques, ainsi que par les spécificités
taxonomiques des différents sites. Cependant, il reste largement significatif et cohérent sur les
deux échelles spatiales d’investigation (i.e. longitudinale et inter-bassins), tendant a confirmer
la seconde partie de nos hypothéses. Ainsi, sur la Loire, le degré de similarité des évolutions
de composition en taxons des quatre sites atteint prés de 80% en moyenne. Seul le site de
Belleville présente une proximité plus faible avec le compromis « taxonomique » (65%),
révélant une évolution un peu singuliére par rapport aux trois sites plus en aval. En réalité, il
se trouve qu’une grande partie de cet écart a la tendance commune est consécutive a la forte
dynamique imposée par la famille des Corophiidae, représentée ici par 1’espece
Chelicorophium curvispinum. En effet, cet amphipode invasif originaire du bassin ponto-
caspien est recens¢ pour la premiere fois a Belleville en 2004, puis colonise le site jusqu’a
atteindre des densités de 1’ordre de 1500 individus par m? en 2008. Par conséquent, ces
observations sont loin de remettre en cause le profil global d’évolution structurelle des
communautés, puisque 1’analogie est possible avec la dynamique de Corbicula sp., espece
invasive également en forte augmentation, sur les quatre sites, depuis le début des années
2000. De plus, la dizaine d’individus recensés a Dampierre en 2008 pourrait étre synonyme
d’une colonisation de la Loire moyenne par Chelicorophium depuis 1’amont,
vraisemblablement par I’intermédiaire des connexions hydrographiques dues a la présence de
plusieurs canaux dans le secteur (e.g. Lécureuil & Chovet, 2003 ; voir Figure 8). Apres la
colonisation progressive de la Loire par la corbicule, 1’apparition notable de Chelicorophium
pourrait donc signer le début d’une nouvelle vague d’invasions biologiques du systeme dans
les prochaines années, incluant potentiellement d’autres espéces envahissantes comme, par
exemple, I’anodonte chinoise Sinanodonta woodiana (Bivalvia, Unionidae), qui vient tout
récemment d’étre découverte dans le canal d’Orléans (Thomas & Chovet, 2012).

En outre, I’ensemble de ces constatations semble se vérifier par I’analyse de la
variabilité spatiale des réponses fonctionnelles des communautés de la Loire. D’une part, la
proximité individuelle des sites avec le compromis « traits » est, en moyenne, du méme ordre
de grandeur que celle observée pour les compositions taxonomiques (80%), ce qui confirme
nettement le caractére général des évolutions long-terme des profils de traits. D’autre part,
I’homogénéité observée entre les quatre sites corrobore 1’idée que les changements des
communautés a Belleville sont pleinement intégrés a la tendance écologique globale malgré

certaines spécificités taxonomiques. Enfin, ce patron de réponses fonctionnelles est clairement



dirigé vers la colonisation du milieu par des taxons invasifs. En effet, prés des trois quarts de
la tendance générale des profils biologiques sont « drivés » par les deux seuls traits « Taille
maximale » et « Reproduction », dont les gradients d’évolution temporelle mettent en
¢vidence la part relative croissante des organismes de grande taille et/ou ovovivipares au
cours des deux décennies étudiées. Or, ces caractéristiques biologiques constituent des
adaptations fonctionnelles partagées par plusieurs especes invasives répertoriées sur la Loire
lors des derni¢res années, telles que Corbicula sp. (Bivalvia, Corbiculidae), Chelicorophium
curvispinum (Amphipoda, Corophiidae) ou encore, de manic¢re plus marginale, Dreissena
polymorpha (Bivalvia, Dreissenidae). 4 contrario, le fait que certains taxons sténocces et
spécialistes, comme les Brachycentridae et les Philopotamidae, demeurent caractéristiques des
derniéres années permet de conserver certaines indications de 1’effet confondant de
I’amélioration de la qualit¢é d’eau. De méme, I’augmentation des proportions d’organismes
racleurs ou brouteurs au cours du temps, au détriment des mangeurs de sédiments fins, tout
comme I’utilisation croissante des macrophytes comme source de nourriture, pourraient suivre
une logique similaire d’apres ce que nous avons vu dans le chapitre précédent. Toutefois, cet
effet confondant peut étre moins évident a détecter que lors de I’étude approfondie des
tendances écologiques a Dampierre sur la période 1978-2008. Par exemple, dans le cas
présent, les filtreurs représentent le mode d’alimentation le plus structurant pour 1’évolution
temporelle du trait correspondant lors des derniéres années, en majeure partie a cause des
capacités de filtration considérables des invasifs comme les Corbiculidae (e.g. Hwang et al.,
2004). Par conséquent, seules les investigations menées dans les chapitres précédents nous
permettent d’enrichir les interprétations €cologiques envisageables, voire de déceler certaines
tendances sous-jacentes pouvant passer inapergues autrement. En ce sens, il s’agit
d’observations rejoignant tout a fait le concept de « Présent Invisible » développé par
Magnuson (1990). De la méme maniére, aucune information claire n’apparait au sujet des
taxons sensibles (Plecoptera et Ephemeroptera) disparus au début des années 80. L’unique
effet résiduel li¢ a cette tendance est porté par les taxons dont nous avions souligné le déclin

en réponse, principalement, au réchauffement de 1’eau (e.g. Heptageniidae).



Concernant 1’étude comparative multi-bassins, 1’ordre de grandeur moyen des
similarités entre les tableaux des trois sites et le compromis « taxonomique » se maintient, de
manic¢re homogene, aux alentours de 80%. En définitive, contrairement a ce que nous nous
attendions a observer, la variabilit¢ des compositions en taxons existant entre la Loire, la
Seine et la Meuse n’altére donc que faiblement le signal temporel commun aux trois
assemblages, ce des lors que 1’on prend soin d’utiliser une méthode d’analyse adaptée (e.g.
AFM). A Tl’inverse, ’emploi d’une liste taxonomique commune aux trois sites, nécessaire a
I’application d’une ATP, aurait certainement conduit a d’importantes disparités, lesquelles se
seraient trés probablement traduites par une structure compromis peu significative et une forte
hétérogénéité inter-bassins. En revanche, quelle que soit I’approche choisie, seule la
cohérence des évolutions fonctionnelles permet de s’assurer que les tendances taxonomiques
ont la méme signification écologique. Dans le cas présent, cette condition est bien vérifiée,
avec en moyenne pres de 75% de similitude entre les sous-tableaux de traits et le compromis.
En termes de réponses structurelles des communautés, le profil global d’évolution est pourtant
assez difficile a déterminer, les années les plus anciennes comme les plus récentes étant
essentiellement caractérisées par des invertébrés avec des profils écologiques assez similaires,
tels que des Gastéropodes et des Bivalves. Une nouvelle fois, il existe une forte probabilité
pour que la réduction de la période étudiée a une petite quinzaine d’années — soit une
réduction de plus de 50% par comparaison avec 1’analyse spécifique de Dampierre (30 ans) —
soit responsable de I’atténuation de certaines tendances. Par exemple, aucun des taxons
polluo-sensibles apparus a Dampierre au cours des quinze derniéres années — également
détectés lors de la comparaison longitudinale de la Loire — ne caractérise, ici, la période
correspondante. Néanmoins, sur cette chronique restreinte, il semble que 1’épisode de canicule
de 2003 ait fortement accentué le signal porté par les taxons euryéces et généralistes, y
compris ceux considérés comme invasifs. Ce constat est renforcé par I’analyse détaillée des
réponses fonctionnelles qui s’averent majoritairement dépendantes des abondances
croissantes de Gastéropodes (e.g. modalités « > 40 », « racleurs, brouteurs », « microphytes »)
et d’invasifs, Bivalves ou autres (e.g. modalités « > 40 », « ovoviviparité », « filtreur »). 4
priori, aucun signe objectif d’un quelconque effet confondant de I’amélioration de la qualité
d’eau n’est donc identifiable ici. Toutefois, d’aprés une étude complémentaire menée en
paralléle de ce travail de thése, il existe bel et bien une amélioration de la qualité biologique
de la Meuse visible a partir des assemblages de macroinvertébrés benthiques (Furgoni, 2012),
et également constaté pour les communautés de poissons (Alonso et al., accepté). Il se

pourrait donc que la recherche d’une structure commune aux trois sites sur une période



exacerbant les effets hydroclimatiques ait conduit, dans le cas de la Meuse et de la Loire, a
masquer certaines tendances opposées, liées a 1’amélioration globale de la qualité de 1’eau.
Par contre, pour la Seine, malgré un patron environnemental similaire, on observe plutot une
diminution de la qualité biologique du milieu (a partir des invertébrés), bien qu’on ne soit pas
encore capable d’identifier clairement les origines de cette perturbation (Furgoni, 2012).

Pour finir, avec des « corrélations » oscillant entre 50 et 60%, on constate un lien
¢vident entre les changements physico-chimiques survenus entre 1989 et 2008 sur la Loire ou
entre 1995 et 2008 sur les trois bassins et les évolutions biologiques constatés sur les sites
correspondants aux mémes périodes. En conséquence, il apparait que 1’ensemble des
modifications structurelles et fonctionnelles long-terme des communautés d’invertébrés mises
en évidence constituent, pour 1’essentiel, des réponses adaptatives au patron environnemental
global imposé aux différents hydrosystemes. Dans ce contexte, il est donc cohérent d’observer
des tendances biologiques qui coincident davantage avec des événements hydroclimatiques
extrémes, exacerbés par le focus réalisé sur des périodes de temps plus courtes que dans les
chapitres précédents. Par exemple, des observations similaires ont été faites sur des
communautés de Mollusques (Mouthon & Daufresne, 2006), pour lesquelles la canicule de

2003 s’avere étre 1’élément le plus structurant sur la période 1996-2004.



V. Conclusion et perspectives

Ce chapitre, dont I’orientation se veut plutdét exploratoire, permet néanmoins de
vérifier la cohérence des réponses écologiques des invertébrés benthiques a un patron
environnemental global. En particulier, nos résultats tendent & confirmer que les modalités
d’évolution de ce patron résultent a la fois de changements climatiques a 1’échelle du globe et
de la généralisation de certaines politiques de gestion environnementale.En outre, bien que les
contributions relatives des différents facteurs de forcage ne soient pas évaluées dans cette
¢tude, il semble que sur les périodes ciblées, les communautés de la Loire, de la Seine et de la
Meuse répondent majoritairement a des épisodes hydroclimatiques extrémes, notamment lors
de la canicule de 2003. En effet, les profils d’évolution des compositions en taxons et en traits
traduisent clairement le développement d’organismes généralistes et tolérants, donnant des
indications évidentes d’invasions biologiques, en cours ou a venir, sur les différents
hydrosystémes. De plus, ce patron biologique est également cohérent avec des observations
réalisées sur d’autres grands cours d’eau frangais, en particulier le Rhone (Daufresne ef al.,
2007).

Par ailleurs, les résultats de ce chapitre mettent en évidence I’existence de certaines
contraintes pour 1’analyse des données €cologiques constituées de tableaux multiples. Ainsi,
dans le cas particulier des analyses temporelles, la durée des périodes sujettes aux
investigations définit la structure finale des tableaux de données utilisés, ce qui se révele étre
un critére primordial dans la détermination des phénoménes biotiques ou abiotiques détectés.
D’une maniere plus générale, les méthodes « K-tableaux » nécessitent I’emploi de séries de
données les plus homogenes possibles, le nombre élevé de dimensions de variabilité
augmentant proportionnellement le risque de biais (e.g. protocole d’échantillonnage, niveau
d’identification, fréquence de prélévements, etc.). En revanche, ce type d’approche généraliste
s’avere €tre une alternative particulierement intéressante (i) pour la détection de processus
macro-écologiques sur des échelles spatio-temporelles globales, et (ii) pour I’enrichissement
et/ou I’extrapolation de certaines interprétations écologiques. Par exemple, sur la Loire
moyenne, il semble que ce soit une condition sine qua none pour appréhender certaines
perturbations graduelles (ramp disturbance), comme le réchauffement progressif, ou certains
facteurs confondants, comme I’amélioration de la qualité d’eau, dés lors que la longueur de la
chronique étudiée ne peut pas dépasser deux décennies — ce qui n’est déja pas trés courant en

¢cologie.






DISCUSSION




A 1’échelle du bassin versant, le statut de « dernier fleuve sauvage d’Europe » prété a
la Loire est quelque peu usurpé eu égard aux différents aménagements et activités liés a une
anthropisation croissante et inéluctable. Depuis quelques dizaines d’années, on constate
¢galement qu’il souffre d’atteintes plus globales telles que le changement climatique (e.g.
Moatar & Gailhard, 2006). En particulier, nous avons montré que la Loire moyenne suit un
patron hydroclimatique long-terme qui se vérifie de la méme fagon sur d’autres grands cours
d’eau, que ce soit en Europe (e.g. Webb & Nobilis, 2007) ou plus largement, a 1’échelle
mondiale (e.g. Kaushal et al., 2010). En outre, si les tendances thermiques et hydrauliques
manifestées par ce patron global dépendent de la période de temps considérée, elles
apparaissent de maniére cohérente sur prés de 300 km le long de la Loire moyenne. Ainsi,
nous avons mis en évidence un réchauffement croissant du fleuve sur plus de trois décennies
depuis la fin des années 70 (1977-2008). Cette augmentation progressive de la température
moyenne annuelle, de Dordre de 1,2°C, s’accompagne également d’une réduction
significative du débit moyen d’environ 25%, les deux évolutions concomitantes étant
particulierement exacerbées lors de la période chaude (i.e. de mai a aott; +2°C et -40%,
respectivement). Plus prononcés lors des quinze premicres années, ces changements graduels
[ou ramp disturbances (Lake, 2000)] d’origine hydroclimatique sont quelque peu atténués au
cours des quinze années suivantes, a la faveur de modifications plus ponctuelles mais
généralement de grande ampleur [ou pulse disturbances (Bender et al., 1984)], au premier
plan desquelles se trouve la canicule de 2003 (les crues majeures restant plus rares sur la
Loire car en partie régulées par les barrages de la partie amont du bassin).

Alors que ces tendances étaient susceptibles de provoquer une hausse du niveau
trophique de la Loire (Andersen et al., 2006 ; Whitehead et al., 2006 ; Jennings et al., 2009 ;
Johnson et al., 2009), on constate que les effets attendus sont finalement confondus par une
gestion plus efficace des traitements d’épuration. Cette amélioration se traduit en effet par une
réduction des apports en phosphore, conduisant a son tour, par des réactions en chaine, a la
limitation des concentrations en phosphates, au déclin des populations phytoplanctoniques et
a la diminution de variables chimiques associées (e.g. DBOs, pH). De plus, cette tendance, qui
pouvait étre opposée au changement climatique comme une évolution locale a Dampierre, se
révele étre généralisable a ’ensemble de la Loire moyenne (voir aussi Larroudé et al., 2013),
d’autres observations indiquant méme les prémices d’un effet global au niveau de la France
[e.g. Seine (Furgoni, 2012), Meuse (Alonso et al., accepté), Rhone (Daufresne et al., 2007)] et
au-dela [e.g. Grande-Bretagne (Bowes et al., 2011)]. Ces constatations découlent notamment

de I’application de politiques de gestion se voulant cohérentes a grande échelle, comme la



Directive Eaux Résiduaires Urbaines de 1991 (91/271/EEC) ou, plus récemment (2000), la
Directive Cadre sur I’Eau (2000/60/EC), et dont on commence a noter les effets significatifs
depuis quelques années. Seules les concentrations en nitrates ne semblent pas amorcer de
décroissance — ce qui est pourtant attendu et demandé par les instances européennes a

I’horizon 2015 — dans cette région a forte empreinte agricole (Bouraoui & Grizzetti, 2011).

Partant de cet « état des lieux » environnemental consolidé¢, I’objectif principal de mon
travail de theése consistait a évaluer les réponses biologiques des communautés de
macroinvertébrés benthiques aux changements long-terme des paramétres hydroclimatiques et
de qualit¢ d’eau. Des répercussions des deux tendances environnementales majeures
concomitantes ont ainsi été mises en évidence sur la composition structurelle des assemblages
de la Loire moyenne au cours de trois décennies (1979-2008). En premier lieu, nous avons
constaté la disparition rapide (5-6 ans) de taxons polluo-sensibles, rhéophiles et a tendance
psychrophile, tels que les Plecoptera (Chloroperlidae, Perlodidae) et certains Ephemeroptera
(Oligoneuriidae). Alors qu’ils trouvaient jusque-la des conditions adaptées a 1’établissement
de populations pérennes, dérivant probablement depuis des zones plus en amont ou des
affluents, ces invertébrés spécialistes ont été les premiers (sur cette période) affectés par le
réchauffement des eaux et la réduction du débit marqués des dix ou quinze premicres années.
D’autres taxons, principalement des Ephemeroptera (e.g. Heptageniidae, Polymitarcyidae),
apparaissent également défavorisés par ces modifications hydroclimatiques, avec des
abondances reflétant une baisse réguliere des effectifs au cours des trente ans. A 1’inverse, un
certain nombre de familles suffisamment tolérantes et euryéces ne semblent pas touchées par
ces perturbations. C’est le cas, par exemple, des Baetidae et des Caenidae (Ephemeroptera),
des Hydropsychidae (Trichoptera), des Chironomidae (Diptera) et des Gammaridae
(Amphipoda), qui exhibent des abondances relativement stables voire en légére augmentation
et participent ainsi a la constitution d’un noyau communautaire plutdt ubiquiste. Par ailleurs,
on note que les organismes généralistes, polluo-tolérants, limnophiles et eurythermes, tels que
des Diptera (Dolichopodidae, Stratiomyidae), des Turbellaria (Planariidae) ou des Achaeta
(Hirudidae), font leur apparition dans le systéme au cours des années 1990-1995 et sont
ensuite progressivement favorisé€s par les températures plus chaudes et les vitesses de courant
plus faibles. Enfin, il existe des signes évidents de colonisation de la Loire par des especes
invasives lors de la derniére décade, en réponse aux évolutions hydroclimatiques long-terme.
Parmi les différents taxons recensés, les plus représentatifs — en tout cas au niveau

d’information permis par une identification le plus souvent a la famille — restent probablement



Corbicula sp. (Bivalvia, Corbiculidae), Atyaephyra desmarestii (Decapoda, Atyidae) et
Chelicorophium curvispinum (Amphipoda, Corophiidae), les trois étant plutot thermophiles et
inféodés a des milieux lentiques, voire stagnants. Outre les conditions « d’accueil »
thermiques et hydrologiques devenues favorables pour ces invertébrés exotiques, de telles
invasions biologiques rappellent également 1’importance des connexions hydrographiques
entre les différents bassins comme vecteur de colonisation. En effet, c’est en grande partie via
ces liaisons ouvertes entre les principaux cours d’eau francais que Corbicula sp., A.
desmarestii et C. curvispinum ont colonisé 1’intégralité des grands bassins hydrographiques
du territoire national en seulement quelques décennies (e.g. Devin et al., 2005b). Si I’on
considére I’ensemble des éléments présentés jusqu’ici, les modifications de composition
taxonomique des communautés d’invertébrés enregistrées sur la Loire moyenne constituent
une évolution cohérente avec des observations semblables réalisées sur d’autres cours d’eau
dans des contextes climatiques analogues, que ce soit en France (e.g. Daufresne et al., 2004),
en Suede (e.g. Burgmer et al., 2007), au Royaume-Uni (e.g. Durance & Ormerod, 2007), en
Allemagne (e.g. Haidekker & Hering, 2008), ou méme en Australie (e.g. Chessman, 2009).
De plus, elles corroborent des observations et des prévisions relatives aux communautés de
poissons des rivieres francaises (Daufresne & Boét, 2007 ; Buisson et al., 2008), mais aussi a
d’autres organismes aquatiques au sein d’écosystemes variés, tels que les copépodes de
I’océan Atlantique Nord (Beaugrand et al., 2009) ou le phytoplancton de lacs tempérés
(Elliott et al., 2006). Par conséquent, ces différents résultats suggerent 1’existence d’un patron
large échelle de réponses biologiques long-terme des écosystémes aquatiques aux
changements (hydro)climatiques globaux.

Toutefois, dans le cas des macroinvertébrés de la Loire moyenne, nous avons
¢galement souligné I’apparition et 1‘augmentation croissante lors des dernieéres années (i.e. a
partir de 1990-1995) de nouveaux taxons spécialistes, sensibles au substrat et a la qualité
générale de 1’eau, tels que des familles de Trichoptera (e.g. Brachycentridae,
Glossosomatidae, Philopotamidae, Sericostomatidae) ou d’Ephemeroptera (e.g. Ephemeridae
et Leptophlebiidae). Cette tendance répondant de manicre significative a la réduction générale
du niveau trophique du fleuve, elle nous a permis de confirmer I’effet confondant de
I’amélioration de la qualité d’eau par rapport aux perturbations hydroclimatiques. En outre,
bien que d’autres exemples similaires aient déja été rapportés (Daufresne et al., 2007 ;
Durance & Ormerod, 2009), il s’agit d’un résultat assez original dans la mesure ou les
contextes multi-stress dans lesquels interviennent les facteurs confondants complexifient la

recherche de relations causales nettes, ce qui limite encore ce genre d’étude (Ormerod et al.,



2010). Pour finir, nous avons constaté qu’en dépit de profils écologiques similaires aux taxons
disparus au milieu des années 80, ceux apparus 15 a 20 ans plus tard étaient taxonomiquement
distincts, nous permettant d’affirmer I’absence de récupération structurelle des peuplements
d’invertébrés de la Loire (a minima jusqu’en 2008). En revanche, la question d’une possible

résilience fonctionnelle des communautés restait posée.

Afin de répondre a cette interrogation et d’analyser de maniére plus précise les
tendances long-terme de la composition fonctionnelle des assemblages de macroinvertébrés
benthiques, nous nous sommes intéressés a I’évolution des profils de traits biologiques et
¢cologiques des especes. Cette approche nous a notamment permis de vérifier que les
modifications structurelles observées sur la Loire sont principalement régies par les
caractéristiques de distribution spatiale et les variations abiotiques de 1’habitat (largo sensu)
¢tudié. Ces forgages environnementaux s’appliquent sur les communautés selon un principe
de filtre des traits biologiques et écologiques, autorisant ainsi un nombre limité de stratégies
fonctionnelles adaptées aux conditions du milieu. En tout premier lieu, cette étude peut étre
considérée comme une validation in situ du concept de River Habitat Templet (Townsend &
Hildrew, 1994) selon une dimension long-terme de variabilité temporelle des conditions
d’habitat. Par ailleurs, 1’application restrictive des filtres des traits conduit a une relative
stabilit¢ des profils biologiques et écologiques au cours des trois décennies ¢€tudiées, par
comparaison a la structure taxonomique des communautés, ce qui se vérifie également sur de
larges zones géographiques (e.g. Bonada ef al., 2007a). Si cette caractéristique est considérée
comme un atout majeur de I’utilisation des traits en bio-indication, permettant notamment de
définir des conditions de référence a 1’échelle de I’Europe (Statzner et al., 2001a ; Statzner et
al., 2004 ; Statzner et al., 2005), elle peut devenir plus problématique dans la recherche de
réponses tendancielles. Différentes perspectives de développement analytique ont donc été
proposées pour remeédier a cet inconvénient qui semble, au moins en partie, 1i¢ a des limites
méthodologiques (e.g. Péru, 2010). Toutefois, nous avons vu que les variations des profils de
traits, méme faibles, peuvent étre considérées comme résultant de « I’espacement variable des
mailles des filtres », en 1’occurrence défini par les tendances long-terme des facteurs
abiotiques (les conditions de distribution spatiale restant inchangées). Partant de ce constat,
nous nous sommes donc penchés dans le détail sur les tendances d’évolution long-terme des
profils de traits. Ainsi, en utilisant un autre avantage de 1’outil (e.g. Bonada et al., 2006), a
savoir la possibilité de réaliser des prédictions a priori, nous avons mis en évidence un certain

nombre de réponses fonctionnelles adaptatives aux changements hydroclimatiques (e.g. plus



d’organismes de petite taille en réponse au réchauffement ; plus d’organismes de grande taille
en réponse a la réduction de débit; plus d’organismes ovovivipares en réponse aux
modifications simultanées des deux facteurs). De plus, dans la mesure ou ces changements
abiotiques favorisent des taxons avec un haut potentiel adaptatif, caractéristique majeure des
especes invasives, les modifications biologiques sous-jacentes imposent une signature
fonctionnelle forte a I’échelle communautaire et il est donc difficile de parler ici de résilience,
méme partielle. En revanche, d’autres évolutions confirment a nouveau ’effet confondant de
I’amélioration de la qualité¢ d’eau, en particulier les traits liés a I’alimentation des invertébrés
qui traduisent un transfert des ressources trophiques depuis les organismes
phytoplanctoniques vers des biofilms épibenthiques et des macrophytes. Il resterait cependant
a vérifier in situ que ces tendances reflétent un changement effectif des producteurs I, ce qui
pourrait étre mis en ceuvre, par exemple, dans le cadre d’un groupe de travail qui s’intéresse
depuis 2002 a la problématique des plantes exotiques envahissantes sur le bassin Loire-
Bretagne (e.g. Hudin et al., 2010). Pour finir, malgré la validation d’une majorité¢ des
hypothéeses fonctionnelles formulées a priori, on constate qu’il est parfois difficile d’apporter
des explications a posteriori de certaines tendances observées, en grande partie a cause, une
nouvelle fois, du contexte multi-stress dans lequel s’inscrivent généralement les grands cours

d’eau.

A la lumiere des principaux enseignements tirés des différents chapitres et synthétisés
ci-dessus, on peut sans doute avancer que I’intérét de ce travail de thése tient moins dans le
développement de nouvelles méthodes que dans 1’originalité¢ de la combinaison des approches
et des outils employés. Cette volont¢ d’utiliser une large gamme de descripteurs
¢cosystémiques a travers un panel varié de procédés analytiques nous aura ainsi permis de
réaliser une étude approfondie des déterminants environnementaux des tendances long-terme
biotiques et abiotiques observées sur la Loire moyenne, dans un contexte de changement
climatique. De plus, D’application de cette stratégie diversifiée aux macroinvertébreés
benthiques a 1’échelle communautaire s’est révélée particulierement avantageuse pour tenter
de distinguer a la fois les différents facteurs de forgage et les réponses tendancielles au sein de
patrons d’évolution souvent complexes. Outre le temps d’investigation li¢ a un doctorat, nous
avons ¢galement montré combien la qualit¢ des jeux de données (homogénéité, durée,
fréquence, précision, etc.) s’avere étre une condition sine qua none a I’étude de ces contextes
de stress multiples, en particulier sur les grands cours d’eau, et d’autant plus sur une

perspective long-terme. Or, ces problématiques multifactorielles constituent un enjeu majeur,



voué trés probablement a se généraliser, notamment dans le cadre de la DCE ou I’atteinte et le
maintien du bon état écologique des cours d’eau passent nécessairement par 1’appréhension
des principaux facteurs de perturbation des écosystémes afin, par la suite, d’identifier les
leviers d’action potentiels pour y remédier. En ce sens, nous ne pouvons donc qu’encourager
la communauté scientifique et les gestionnaires (a initier et) a pérenniser ce genre de suivis
environnementaux, de maniére aussi exhaustive que possible. D’autant plus que le retour
d’expérience issu de sites « pilotes » permet d’apporter un éclairage bénéfique a 1’étude
d’autres sites ou hydrosystémes potentiellement moins bien renseignés, ce que nous avons
tenté d’illustrer dans le dernier chapitre.

Néanmoins, malgré la richesse des données que nous avions a notre disposition, nous
avons constaté certaines limites a 1’interprétation imposées par la complexité des contextes
multi-stress. Par conséquent, a la suite de ces travaux de thése, plusieurs pistes d’investigation
seraient a développer en priorité. Parmi elles, il semblerait particulierement intéressant de
proposer une caractérisation détaillée des microhabitats potentiels des communautés
d’invertébrés, notamment en termes de vitesse de courant et de substrat, ces deux
composantes étant présentées comme des déterminants majeurs de la micro-distribution des
peuplements de la Loire (Bacchi & Berton, 2001). Une perspective attrayante consisterait
donc a appliquer une méthodologie de type « Estimhab » (Lamouroux & Capra, 2002 ;
Lamouroux & Souchon, 2002 ; Souchon ef al., 2003) sur les stations échantillonnées a
Dampierre, ce qui permettrait de reconstituer 1’évolution temporelle des facteurs vitesse et
substrat sur la période que nous avons étudiée ici. En parallele, 1’utilisation du trait écologique
« Courant » (Tachet et al., 2006) s’étant révélée assez peu discriminante, la description des
preferenda hydrauliques des invertébrés par des indicateurs plus adaptés pourrait constituer
une alternative complémentaire de 1’approche évoquée précédemment (e.g. Lamouroux et al.,
2004 ; Dolédec et al., 2007 ; Mérigoux et al., 2009 ; Lamouroux et al., 2012). De méme, nous
avons vu qu’une description plus fine (par comparaison au trait « Température ») des
preferenda thermiques des invertébrés pourrait fournir davantage d’informations sur les
réponses des communautés aux variations de température (e.g. Graf et al., 2008 ; Graf et al.,
2009 ; Buffagni et al., 2009). De maniere générale, I’ensemble de ces suggestions devraient
contribuer a affiner la compréhension des processus écologiques engagés dans la réponse
structurelle et fonctionnelle des communautés de macroinvertébrés de la Loire moyenne aux
changements abiotiques long-terme. Une approche modélisatrice pourrait alors étre envisagée
dans le but de prédire les tendances biologiques futures selon différents scenarii d’évolutions

environnementales, avec un focus particulier sur les perturbations hydroclimatiques. Par



ailleurs, il pourrait s’avérer judicieux de mener une étude conjointe intégrant les autres
compartiments biologiques qui ont fait I’objet d’investigations analogues sur la Loire, a savoir
le phytoplancton (Larroudé et al., 2013) et les poissons (Villeneuve & Souchon, 2008). En
termes de perspectives plus appliquées, il sera également intéressant de confronter nos
résultats aux nouveaux indices de bio-évaluation [i.e. 2M2 (Mondy et al., 2012) ; indice
grands cours d’eau, en cours d’élaboration (Usseglio-Polatera et al., 2009)], éventuellement
lors de leurs phases de standardisation, afin de tester leur sensibilité. Pour finir, via la
compilation des résultats issus du présent travail et de ses éventuelles perspectives, ainsi que
de différentes études antérieures, le programme de recherche dans lequel s’inscrit cette these
devrait permettre in fine de répondre a certains enjeux réglementaires concernant les rejets

thermiques des sites industriels en grands cours d’eau (Delattre & Souchon, 2008).
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ANNEXES




Annexe 1: Séries complétes (désaisonnalisées) des paramétres atmosphériques (Ta, Ptt) et
hydroclimatiques (Te, Q) entre 1977 et 2008 (courbes grises). Les tendances long-terme sont illustrées
par un lissage loess utilisant une fenétre de 30% des données (courbes noires).
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Annexe 2 : Séries complétes (désaisonnalisées) des paramétres de qualité d’eau entre 1977 et 2008
(courbes grises). Les tendances long-terme sont illustrées par un lissage loess utilisant une fenétre de

30% des données (courbes noires).
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Annexe 3 : Répartition entre les quatre « saisons » (rouge = saison 1 ; bleu = saison 2 ; vert = saison
3 ; violet = saison 4) des 100 dates d’échantillonnage des invertébrés effectuées a Dampierre entre
1979 et 2008 (points).
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Annexe 4 : Evolutions long-terme globales (courbes noires) et saisonniéres (barres d’erreur standard)
a Dampierre (a) de la densité d’individus, (b) de I’indice de diversité de Shannon, (¢) de la note IQBG

(cercles) ou IBGN (triangles) et (d) de I’équitabilité.
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Annexe 5 : Liste des 102 taxons recensés a Dampierre entre 1979 et 2008.

Classe

Ordre

Famille

Insecta

Plecoptera

Chloroperlidae
Leuctridae
Nemouridae
Perlodidae

Trichoptera

Beraeidae
Brachycentridae
Ecnomidae
Glossosomatidae
Goeridae
Hydropsychidae
Hydroptilidae
Lepidostomatidae
Leptoceridae
Limnephilidae
Philopotamidae
Phryganeidae
Polycentropodidae
Psychomyiidae
Rhyacophilidae
Sericostomatidae
Uenoidae

Ephemeroptera

Baetidae
Caenidae
Ephemerellidae
Ephemeridae
Heptageniidae
Leptophlebiidae
Oligoneuriidae
Polymitarcyidae
Potamanthidae
Siphlonuridae

Heteroptera

Aphelocheiridae
Corixidae
Gerridae
Hydrometridae
Mesoveliidae
Naucoridae
Nepidae
Notonectidae
Pleidae

Veliidae

Coleoptera

Chrysomelidae
Curculionidae
Dryopidae
Dytiscidae
Elmidae
Gyrinidae
Haliplidae
Hydraenidae
Hydrochidae
Hydrophilidae




Annexe 5 (suite)

Embranchement
ou Classe

Sous-Classe ou
Ordre

Famille

Insecta
(suite)

Diptera

Anthomyidae
Athericidae
Ceratopogonidae
Chironomidae
Culicidae
Dolichopodidae
Empididae
Ephydridae
Limoniidae
Psychodidae
Rhagionidae
Simuliidae
Stratiomyidae
Tabanidae
Tipulidae

Odonata

Aeshnidae
Calopterygidae
Coenagrionidae
Cordulegasteridae
Gomphidae
Lestidae
Libellulidae
Platycnemididae

Megaloptera

Sialidae

Crustacea

Amphipoda

Corophiidae
Gammaridae

Isopoda

Asellidae

Decapoda

Astacidae
Atyidae
Cambaridae

Mollusca

Bivalvia

Corbiculidae
Dreissenidae
Sphaeriidae
Unionidae

Gasteropoda

Ancylidae
Bithyniidae
Ferrissiidae
Hydrobiidae
Lymnaeidae
Neritidae
Physidae
Planorbidae
Valvatidae
Viviparidae

Achaeta

Hirudinea

Erpobdellidae
Glossiphoniidae
Hirudidae
Piscicolidae

Turbellaria

Tricladida

Dendrocoelidae
Dugesiidae
Planariidae




Annexe 6 : Evolution long-terme individuelle des abondances (In-transformées) moyennes annuelles
des 78 taxons qui composent 7 les groupes identifiés en classification (CAH). Les barres d’erreur
représentent les variations saisonnicres des abondances des taxons pour chaque année et les tendances
générales sont illustrées par les courbes de régression (polynome du second degré).
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Annexe 7 : Liste des 30 taxons qui constituent le cortége représentatif de la communauté globale a
Dampierre (102 taxons).

Embranchement
ou Classe

Sous-Classe
ou Ordre

Famille

Insecta

Plecoptera

Perlodidae

Trichoptera

Brachycentridae
Ecnomidae
Glossosomatidae
Hydropsychidae
Hydroptilidae
Philopotamidae
Rhyacophilidae
Sericostomatidae

Ephemeroptera

Ephemerellidae
Heptageniidae
Oligoneuriidae
Polymitarcyidae
Potamanthidae

Heteroptera

Aphelocheiridae

Coleoptera

Elmidae
Gyrinidae

Odonata

Cordulegasteridae
Gomphidae
Platycnemididae

Mollusca

Bivalvia

Corbiculidae

Gasteropoda

Ancylidae
Bithyniidae
Hydrobiidae
Neritidae
Physidae
Planorbidae
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Hirudinea
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Glossiphoniidae
Piscicolidae
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Annexe 8 : Evolution temporelle des modalités de traits biologiques (en fréquences relatives ; cercles)
pour lesquelles des prédictions a priori sur les tendances long-terme n’ont pas pu étre formulées. Les
segments figurés sur les axes des abscisses représentent des périodes décennales. Les aires en gris
correspondent aux tendances long-terme illustrées par les intervalles de confiance a 95% de modéles
polynémiaux de degré 2.
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Annexe 9 : Evolutions moyennes annuelles des 10 parametres abiotiques mesurés sur la Loire a
Saint-Laurent (carrés) et Chinon (losanges noirs)

Belleville (triangles noirs), Dampierre (cercles),

entre 1989 et 2008.
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Annexe 10 : Evolutions moyennes annuelles des 10 paramétres abiotiques mesurés sur la Loire a

Dampierre (cercles), sur la Seine a

1995 et 2008.
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HIGHLIGHTS

» This long-term multi-parametric study is one of the first of its kind.

» It illustrates the potential for complex environmental interactions in large rivers.

» It reveals how warming in Loire is consistent with recent atmospheric warming.

» Conversely, local management has larger effects on discharge and water quality.

» This work is expected to form a basis for assessing biological responses to changes.

ARTICLE INFO ABSTRACT

Article history:

Received 12 March 2012

Received in revised form 18 September 2012
Accepted 23 September 2012

Available online xxxx

Water temperature and discharge are fundamental to lotic ecosystem function, and both are strongly affected
by climate. In large river catchments, however, climatic effects might be difficult to discern from background
variability and other cumulative sources of anthropogenic change arising from local land and water manage-
ment. Here, we use trend analysis and generalised linear modelling on the Loire, the longest river in France to
test the hypotheses that i) long-term trends in discharge and river temperature have arisen from climate
change and ii) climatic effects on water quality have not been overridden by local effects.

Keywords:

Trgnd analysis Over 32 years (1977-2008), discharge in the Middle Loire fell by about 100 m?/s while water temperature
Temperature increased by 1.2 °C with greatest effects during the warm period (May-August). Although increasing air tem-
Hydrology perature explained 80% of variations in water temperature, basin-wide precipitation showed no long-term

Eutrophication
Water quality

trend and accounted for only 18% of inter-annual fluctuations in flow. We suggest that trends in abstraction
coupled with a potential increase in evapo-transpiration at the catchment scale could be responsible for the
Loire majority of the long-term discharge trend.
Discharge and water temperature explained only 20% of long-term variations in major water quality variables
(conductivity, dissolved oxygen, pH, suspended matter, biochemical oxygen demand, nitrate, phosphate and
chlorophyll-a), with phosphate and chlorophyll declining contrary to expectations from global change prob-
ably as a consequence of improved wastewater treatment.
These data partially support our first hypothesis in revealing how warming in the Loire has been consistent
with recent atmospheric warming. However, local management has had larger effects on discharge and water
quality in ways that could respectively exacerbate (abstraction) or ameliorate (reduced point-source pollu-
tion) warming effects. As one of the first case-studies of its kind, this multi-parametric study illustrates the
potential for complex interactions between climate change and other environmental factors in large rivers.
© 2012 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

River thermal and hydrologic regimes are strongly influenced by cli-
matic variations and potentially, therefore, global warming (Whitehead
etal., 2009). In Europe, hydroclimatic models of warming predict a gen-
eralised rise in air and water temperatures and increasing variability in
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E-mail addresses: mathieu.floury@edf.fr (M. Floury), cecile.delattre@edf.fr
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(Y. Souchon).

0048-9697/$ - see front matter © 2012 Elsevier B.V. All rights reserved.
http://dx.doi.org/10.1016/j.scitotenv.2012.09.051

river flow, with discharge reduction during summer and increased
drought risk likely in major European basins such as the Rhine, Danube
or Volga (Webb, 1996; Arnell, 1999; EEA, 2007). Available data show al-
ready that warming trends are observable in rivers over a large geo-
graphical area (Langan et al,, 2001; Daufresne et al., 2004; Hari et al,
2006; Moatar and Gailhard, 2006; EEA, 2007; Hammond and Pryce,
2007; Webb and Nobilis, 2007; Gosse et al., 2008; Pekarova et al.,
2008; Zweimuller et al., 2008; Durance and Ormerod, 2009), with
trends particularly pronounced since 1976 (IPCC, 2007). Although
trends in discharge are more difficult to distinguish from background
variability (Ziegler et al., 2005; Massei et al, 2011), retrospective
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studies and predictive models are currently consistent in revealing
increasing discharge seasonality (Andersen et al., 2006; Webb and
Nobilis, 2007; Whitehead et al., 2009). At least in high altitude, conti-
nental regions, this effect is largely explained by reduced snow cover,
reduced spring thaw effects and a shift in winter precipitation from
snow to rain (Arnell, 1999; Middelkoop et al, 2001; Nijssen et al.,
2001; Eckhardt and Ulbrich, 2003).

Both thermal and hydrological changes in rivers have profound
consequences. Temperature not only affects major processes in rivers
such as gas dissolution (e.g. oxygen), the kinetics of solutes and pol-
lutants (e.g. dissolution or precipitation) and evaporation, but it also
plays a fundamental role in the survival, growth, metabolism, phenol-
ogy, behaviour and interaction of organisms (Durance and Ormerod,
2010; Walther, 2010; Wilby et al., 2010; Woodward et al., 2010;
Yvon-Durocher et al., 2010). Water temperature also affects primary
production and litter decomposition thereby affecting river energetics
along the entire river continuum (Vannote et al., 1980; Lecerf et al,,
2007; Barlocher et al., 2008). Discharge variations also have fundamen-
tal effects on fluvial dynamics, solute flux and transport processes,
while regulating the diversity, abundance and habitat conditions for or-
ganisms (Lake, 2000; Xenopoulos et al, 2005; Brown et al., 2007;
Dewson et al., 2007).

Although climate change effects on rivers are now becoming appar-
ent on at least three continents [e.g. Webb and Nobilis, 2007 (Europe);
Chessman, 2009 (Australia); Kaushal et al., 2010 (North America)],
under some circumstances they are exacerbated, confounded or poten-
tially obscured by other sources of environmental change (Parmesan
and Yohe, 2003; Daufresne et al., 2007; Durance and Ormerod, 2009).
In large river basins, for example, river temperature and discharge pat-
tern can also be severely affected by human activities that include river
regulation for energy production, abstraction for irrigation or domestic
and industrial purposes, thermal waste, urbanization, agricultural inten-
sification and deforestation (Caissie, 2006; Webb et al., 2008; Wilby et al.,
2010). These activities also affect river water quality either directly or by
altering solute dilution (Limbrick, 2003; Bouraoui and Grizzetti, 2008).
Some projections suggest that climate and land use will interact, for ex-
ample through altered fluxes of nitrogen and phosphorus coupled with
reduced dilution at low flow (Andersen et al., 2006; Whitehead et al.,
2006; Jennings et al., 2009; Johnson et al., 2009). Under these circum-
stances, being able to distinguish the effects of climate change from
other, local effects is an important priority, for example to diagnose the
sources of change and guide management action. So far, however, inves-
tigations that attempt to make such distinctions are scarce.

In this paper, we use data from the Loire, France's longest river and
one of the largest in Europe, to test the hypotheses that i) long-term
trends in discharge and river temperature have arisen from climate
change and ii) climatic effects on water quality have not been overrid-
den by local effects. Hypothesis i) would be supported if local climatic
data could explain trends in river temperature and discharge, while hy-
pothesis ii) would be supported if physico-chemical trends revealed de-
teriorating water quality consistent with climate-change. In particular,
eutrophication and trends in related-variables — typically an increase
in biological oxygen demand and nitrate, phosphate and chlorophyll-a
concentrations — are expected to be promoted by warmer tempera-
tures and reduced discharge.

The Middle Loire has warmed over recent years, making it an ideal
candidate river to test these hypotheses: Moatar and Gailhard (2006)
showed that water temperature there has increased significantly by
2.4-3 °C in both spring and summer between 1976 and 2003. The
Loire is also considered eutrophic, with warm period (spring-summer)
chlorophyll peaks that can exceed 150 pg/L (Lair et al., 1998; Moatar
and Meybeck, 2005). Other previous studies have reported on the ther-
mal regime (Moatar and Gailhard, 2006; Gosse et al., 2008), hydrology
(Bontron et al., 1999), chemical composition (Grosbois et al,, 2001), nu-
trients (Meybeck et al., 1988) and plankton (Lair, 2001; Picard and Lair,
2005). To the best of our knowledge, however, this is the first study to

consider all such factors together, describing long-term change over a
period of three decades and analysing the relationships between ob-
served trends.

2. Material and methods
2.1. Study area and data

The dataset (Appendix A) comes from Dampierre-en-Burly (47.4°N;
2.3°E) and Jargeau (47.5°N; 2.1°E) sites on the upstream Middle Loire
(Fig. 1). Here, the Loire is 8th order river, with a catchment of
35,500 km?, mean width of 300 m and mean low-water depth of
about 1 m. Dampierre is at an altitude of 123 m, 110 km downstream
of the confluence with the Allier and 550 km from the source. Jargeau
is 40 km downstream of Dampierre, at 109 m. A preliminary climatic,
hydrological and chemical study confirmed that the two sites were typ-
ical of all other measurement stations in the reach.

To test the main hypotheses, continuous measures of water temper-
ature (Tw) and discharge (Q) were analysed by monthly steps over the
period 1977-2008 using regulatory monitoring data from the Dampierre
nuclear power station. Like the three other nuclear plants on the Middle
Loire, Dampierre is equipped with an atmospheric cooling system which
keeps the volume of diverted water and the temperature of discharge
well within the long-term ranges of river temperature and discharge
(<0.05 m>/s removed for a 1300 MWe reactor and returned water heat-
ed by few tenths of a degree, respectively; see Vicaud, 2008), and thus
there is no effect on the trends being studied here.

Specifically to test the first hypothesis, the effects of global climate
change on the river's thermal and hydrological regimes were assessed
using continuous measurement of air temperature (Ta) from Gien
(10 km upstream of Dampierre), and of precipitation (Ptt), measured
in the upstream basin. These data were available from the Météo-France
national meteorology service at monthly steps for 1977-2008 (see Vidal
et al,, 2010).

Chemical data were available from both sites to test the second hy-
pothesis. Regulatory monitoring at Dampierre includes continuous
measurement of conductivity (Cdty), dissolved oxygen concentration
(03) and pH for the period 1980-2008, reported monthly. Monitoring
by the Loire-Bretagne Basin Water Authority at Jargeau provided month-
ly values for suspended matter contents (SM) since 1984, biochemical
oxygen demand (BOD) since 1987, and concentrations of nitrate
(NO3"), phosphate (PO3 ) and chlorophyll-a (Chloro) since 1980.
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Fig. 1. Location of the Middle Loire and measuring stations.
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2.2. Data analysis

All variables were first subject to a Grubbs' test to remove outliers
(Grubbs, 1969), and then normalised to account for difference in
measurement units. The resultant time series can be written as:

Series = Trend + Seasonal + Residuals.

To reduce the risk of spurious correlations and because the focus of
analysis was on the origin of the trends, the Seasonal component was re-
moved from each time series. In order to do this, each monthly average
was converted to a deviation from the average for the same calendar
month over the whole 32-year period. The resultant deseasonalized se-
ries are those used for the additional analyses.

2.2.1. Trend analysis

The complete Tw and Q series were subject to a Mann-Kendall
trend test as adapted by Hamed and Rao (1998). This method detects
trends in temporal series after removing autocorrelations by Spearman
rank correlation (Daufresne et al., 2004). The test was then implemented
on the monthly series to identify months showing significant trends,
thereby targeting the period mainly responsible for the overall evolution
of Tw and Q. This key period was then selected for each of the 12 vari-
ables (Tw, Q, Ta, Ptt, Cdty, O,, pH, SM, BOD, NOs, POz~ and Chloro),
and the series so formed were subject to the same trend test.

2.2.2. Modelling relationships between variables

We used a model selection approach to quantify (i) the relative ef-
fects of atmospheric variables (Ta and Ptt) in the long-term trends
observed for water temperature and discharge and (ii) the relative ef-
fects of water temperature and discharge in the long-term evolution
of the 8 water quality variables. First, we performed a general linear
modelling (GLM; Nelder and Wedderbu, 1972) on Tw and Q using
the form:

Y~Ta + Ptt.

Second, we performed a GLM on the chemical variables (Cdty, O,,
pH, SM, BOD, NOs", POz~ and Chloro) using the form:

Y~Tw + Q.

Because Y had a normal distribution (all series had been
normalised), we used Gaussian models of GLM. The best model
was selected for each Y according to Akaike's Information Criterion
(AIC) and statistical significance was estimated by analysis of devi-
ance between the null and selected models, validated by Fisher's F
test (Fisher, 1950). Finally, the proportion of deviance explained by
each explanatory variable retained in the selected model was
extracted from the same analysis of deviance.

Only linear models were fitted because the effect of “de-
seasonalization” limited options for investigating non-linear effects.
Moreover, preliminary investigation of non-linear effects using methods
that were still possible after removing seasonal trends gave no significant
improvements to model fit.

All analyses were performed using R software (R 2.12.0, R
Development Core Team, 2010).

3. Results
3.1. Water temperature and discharge trend analysis
Water temperature increased significantly (P<0.001) over the

32-year period by about 1.2 °C between the first decade (1977-1986)
and the last (1999-2008) (Table 1; Fig. 2a). Discharge declined

Table 1

Results of trend test applied to complete (All) and monthly (each month)
deseasonalized time series for the water temperature (Tw) and discharge (Q)
variables.

Variable Month Trend T P Signif.
Tw All , 0.20 <0.001 o
May 0.45 <0.001 o
June 0.48 <0.001 e
August 0.25 0.048 *
Q All N —0.16 0.011 *
May —0.26 0.035 *
June —034 0.006 **
July —0.26 0.035 *

Only significant trends are shown; T = Kendall tau; ***P<0.001, **P<0.01, *P<0.05.

(P<0.05) over the same period from 410 m>/s in 1977-1986 to
305 m3/s in 1999-2008, i.e. a decrease of 25% (Table 1; Fig. 2b).

Trend analysis on monthly data showed that water temperatures in
May, June and August all increased significantly (Table 1), and were
mainly responsible for the overall observed trend. Likewise, the months
of May, June and July were responsible for most of the trend observed
for Q (Table 1). All subsequent analyses therefore focused on this
“warm period” of May-August of each year (Appendix B).
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Fig. 2. Complete monthly data between 1977 and 2008 (grey curves) and long-term
evolution indicated by LOESS (bold curves) for a) the water temperature and b) the
discharge. The LOESS smoothing windows used span 30% of the data.
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Table 2
Results of trend test applied to deseasonalized time series in warm period (May-August)
for the 12 variables.

Variable Trend T P Signif.
Atmospheric Ta 7 0.31 <0.001 o
Ptt - - 0.797 [
Hydroclimatic Tw 7 0.35 <0.001 o
Q N —0.25 0.001 *
Chemical Cdty - - 0.385 o
0, N —-0.23 0.002 -
pH N —0.24 0.035 *
SM N —0.27 0.004 *
BOD N —0.36 <0.001 o
NO3 7 0.24 0.014 *
P03~ N —043 <0.001 .
Chloro N —0.30 0.012 *

T = Kendall tau; ***P<0.001, **P<0.01, *P<0.05, oP>0.05.

3.2. Warm period trends

Trends in water temperature and discharge were stronger in the
May-August warm period than in the overall time series (higher
absolute T-coefficient values and significance levels; Table 2). Be-
tween the first ten years and the last ten, these results correspond to
a rise of 2 °C in mean water temperature (from 19.1 °C to 21.1 °C)
and a 40% fall in mean discharge from 322 to 192 m?/s.

Among atmospheric variables, only air temperature changed sig-
nificantly (P<0.001; Table 2), increasing during the warm period by
about 1.6 °C between the first and last decades (from 15.9 °C to
17.5 °C, respectively).

Among chemical variables (Table 2), O,, pH and SM declined
slightly but significantly through time, with dissolved oxygen con-
centration decreasing by about 0.8 mg/L from 1977-1986 to
1999-2008 (from 11.0 to 10.2 mg/L), pH by 0.3 (from 8.7 to 8.4)
and suspended matter by 2.3 mg/L (from 29.1 to 26.8 mg/L). Like-
wise, biochemical oxygen demand fell (P<0.001) by 2.7 mg/L
from 1988-1997 to 1999-2008 (from 5.7 to 3.0 mg/L). Against the
expectation of eutrophication, however, PO3 ~ and Chloro fell sig-
nificantly (P<0.001 and P<0.05, respectively; Fig. 3) respectively
by two-thirds (from 0.15 to 0.05 mg/L) and more than 30 pg/L
(from 88.6 to 56.0 ug/L) between the first decade (1977-1986)
and the last (1999-2008). In contrast, NO3™ increased (P<0.05) by
about 1.5 mg/L (from 3.6 to 5.1 mg/L). Conductivity showed no sig-
nificant trend (P>0.05), with values fluctuating around 256+
27 pS/cm.

3.3. Effect of atmospheric conditions on Tw and Q

In GLM, air temperature accounted for more than 80% of the devi-
ance in water temperature (Table 3; Fig. 4a) and, on the AIC criterion,
the best model did not include Ptt. While precipitation was the stron-
gest explanatory variable for deviance in flow (18%; Table 3), Ta
accounted for only 4%, and the best model based on atmospheric pre-
dictors explained only 22% of the overall deviance compared to 80%
for Tw.

3.4. Effect of Tw and Q on river chemistry

In GLM, discharge (Q) was an explanatory variable in all signifi-
cant models for river chemistry (Table 4) explaining between 9%
(BOD) and 32% (pH) of deviance in chemical variables. Tw had signif-
icant effects in the models for NO3", PO; ~ and Chloro (Table 4), but in
all cases accounted for less than 9% of the deviance (cf 11-23% for Q).
In combination, Tw and Q explained, at best, just over a third of the
deviance in any water quality variable (PO3~; P<0.001). Neither
had any effect on SM (P> 0.05; Table 4). On average, the best models
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Fig. 3. Annual data in warm period between 1980 and 2008 (grey dots) and long-term
evolution indicated by LOESS (bold curves) for a) the phosphate concentration and b) the
chlorophyll-a concentration. The LOESS smoothing windows used span 30% of the data.

significantly explained only 20% (£ 9) of initial deviance in chemical
variables (Table 4).

4. Discussion

These data from the Middle Loire partially support our first hy-
pothesis that warming has occurred over recent decades in the Loire
River, and that a large proportion of this trend can be explained by at-
mospheric warming (Fig. 2a). This result is in agreement with Moatar
and Gailhard (2006) for the same river over the period 1976-2003
while the extent of overall warming (c. 1.2 °C over 3 decades) is con-
sistent with other large European rivers (e.g. 1.4 °C to 1.7 °Crise over
the 20th century on the Danube and tributaries; Webb and Nobilis,
2007). Moreover, these analyses indicate a major contribution to

Table 3

Results of GLM performed on Tw and Q: Null = null deviance, %Ta = percentage of devi-
ance explained by Ta, %Ptt = percentage of deviance explained by Ptt, Residual = residual
deviance, % explained = total percentage of deviance explained by the model, F = Fisher F
and P = P-value.

Variable Deviance Statistics

Null %Ta  %Ptt  Residual % explained F P
Tw 864 80.1 - 1.72 80.1 254256  <0.001
Q 60.70 40 180 4735 22.0 11.749 <0.001
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Fig. 4. Main factors identified as responsible for the hydroclimatic evolution of the
Middle Loire River. a) Relationship between water temperature and air temperature
over the 1977-2008 period (deseasonalized series in warm period). b) Relationship
between mean annual discharge in warm period and annual abstraction for irrigation
(data from the Loire-Bretagne Basin Water Authority) over the 1999-2008 period.
Links between variables are shown by the black lines and associated R? coefficients de-
rived from simple linear regressions.

warming from the hottest period of the annual cycle, with the mean
temperature in the Middle Loire for May-August rising by about
2.0 °C over 32 years.

As with water temperature, discharge exhibited stronger changes
during the warmest months, falling through time and, again, these
trends are consistent with the Danube (Webb and Nobilis, 2007;
Pekarova et al., 2008) or the Rhéne (Souchon et al.,, 2011). In this

Table 4

Results of GLM performed on chemical variables: Null = null deviance, %Tw =
percentage of deviance explained by Tw, %Q = percentage of deviance explained
by Q, Residual = residual deviance, % explained = total percentage of deviance
explained by the model, F = Fisher F and P = P-value.

Variable  Deviance Statistics
Null %Tw  %Q Residual % explained F P

Cdty 6746 - 17.5 55.64 17.5 11.256  <0.001
0, 13124 - 135 11353 135 8.266 0.001
pH 64.70 - 323 43.79 323 25299  <0.001
SM 7201 - 45 68.78 45 2302 0.105
BOD 87.95 - 9.0 80.00 9.0 3.976 0.023
NO3 2428 4.0 132 20.10 17.2 7.679 <0.001
POz~ 4543 9.0 234 30.70 324 17.744  <0.001
Chloro 77.08 35 10.9 65.96 144 6.233  <0.001

case, however, trends in precipitation explained only part of the dis-
charge trend so that our first hypothesis is supported only partially.
For water quality, climatically-mediated characteristics of the Loire
had only minor effects on river chemistry, and some trends were
contrary to the expectations of climate-change implying that local
factors within the catchment must have been more important. Our
second hypothesis is therefore falsified. We expand on these find-
ings below.

Atmospheric trends over the Loire catchment have been consis-
tent with the predictions of global warming (IPCC, 2007). In the
Middle Loire, May-August air temperatures have increased by
about 1.6 °C between 1977-1986 and 1999-2008. Moreover, the
strong relation between Ta and Tw (Fig. 4a) confirmed the well-
known link between air temperature and river water temperature
(Webb et al., 2003, 2008; Caissie, 2006). Solar radiation heats both
air and water through similar processes, but long-term warming
trends in rivers are also likely to reflect heat transfers and thermal
balance at the air/water interface. In the Middle Loire, these pro-
cesses in total appear to account for more than 80% of the rise in
temperature over the study period. Surprisingly, however, results
showed that the river is warmer than the atmosphere (both in ab-
solute and trend values), when the latter is supposed to contribute
to the warming of the former. These unusual data may be simply
due to the measurement frequency, with daily averages calculated
from hourly values. Intra-day variations in air temperature are
greater owing to a weaker specific heat capacity and nocturnal
values, thus tending to downweight mean values more strongly
for the atmosphere. It could be argued that water temperatures
are affected by radiant heating, groundwater exchange and evapo-
rative cooling as well as heat exchange with the atmosphere, so
that a mechanistic approach using heat budgets is required to as-
sess trends in more detail.

In contrast to river temperature, atmospheric warming was only
weakly implicated in the long-term decrease in the river discharge,
with less than 5% of hydrological patterns directly accounted for by
rising temperature. Evaporation could be involved, and might even
be underestimated by predictions using air temperature alone.
Unfortunately, detailed data about evapo-transpiration processes
were not available at the spatial and temporal scales investigated.
Whereas precipitation was the main variable explaining river dis-
charge in the GLM model (around 18%), precipitation showed no sig-
nificant trend over the 32-year period, so that any relationship
between air temperature, discharge and precipitation appeared to
reflect inter-annual fluctuations rather than continuous long-term
trend. This could explain why the trend for discharge was relatively
weak and highly dependent on the period under consideration, in
contrast to the gradual and constant evolution observed for water
temperature. More in-depth assessment of temporal variations in
hydrologic regime, based on specific measures, might disclose any
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significant trends for extreme events (floods or droughts), as suggested
by several studies (Arnell, 1999; Middelkoop et al., 2001; Eckhardt and
Ulbrich, 2003; Whitehead et al., 2009), but such assessments were out-
side our scope.

In the absence of large climate-change effects on flow, the next
likely candidate for the cause of progressively declining discharge is
local, human management of water flow through the Loire basin. An-
nual data on abstraction for irrigation purposes show a strong corre-
lation with mean warm period discharge (c. 60%; Fig. 4b). Although
these annual data were available only for a limited period (since
1999), they give an indication of the potential impact of human activ-
ities on the Loire's discharge pattern. According to the Loire-Bretagne
Basin Water Authority, abstraction for irrigation represents a mean an-
nual withdrawal of about 142 million m® during the last decade
(1999-2008).

As with large European rivers, global climate changes are bound to
be expressed in the Middle Loire alongside other anthropogenic alter-
ations across the basin as a whole — notably land use change and
water abstraction. The resulting effects on the Loire are likely to be
through complex but predictable interactions. First, summer precipi-
tation is forecast to fall strongly in Europe under the influence of glob-
al warming (Arnell, 1999; Eckhardt and Ulbrich, 2003), and water
temperature is expected to continue to rise with the highest averages
and maxima in summer. Second, these are exactly the same periods in
which almost all water abstraction for irrigation takes place (about
98% of total annual volume, according to the Loire-Bretagne Basin
Water Authority), further amplifying the phenomenon. Nonetheless,
the volume abstracted during the warm period never exceeded 10%
(in 2003) of the total water volume flowing in the Loire over the
same period. Thus, while abstraction could contribute, on its own it
is insufficient to be the main cause of discharge reduction in the
Loire River observed here. Given that no trend was detected in pre-
cipitation, increased evaporation and/or transpiration in the Loire
Basin remains the most plausible explanation for the majority of the
long-term decline in discharge. Therefore, global and local factors
affecting hydrological trends now require more detailed investiga-
tion, scenario-setting and modelling to guide future planning for
adaptation.

In addition to affecting discharge, local reach- or catchment-scale
processes have large potential to affect water quality either directly
or through interaction with climate change. In the Middle Loire, phos-
phate and chlorophyll levels have declined over time, with the former
falling almost continuously between 1980 and 2008, from about
0.15 mg/L to values oscillating around 0.05 mg/L during the last
10 years (Fig. 3a). Mean chlorophyll concentrations fluctuated at
60-120 pg/L until the mid-1990s and then fell strongly to <10 pg/L dur-
ing the last years of the series (Fig. 3b). BOD also declined progressively
from 1987. Not only are these trends contrary to expectations from
global warming, they also run contrary to expectations from the
observed locally reduced discharge and increased temperature. In par-
ticular, discharge reduction should have been sustained by greater
groundwater exports discharged to the river, which exhibit high loads
of dissolved solutes (Bouraoui and Grizzetti, 2008). Likewise, reduced
flow and warmed waters were expected to promote physical habitat
conditions and metabolic rates for phytoplankton organisms (Picard
and Lair, 2005). Hydroclimatic variables, therefore, explained only a
small proportion of deviance in river chemistry.

As a result, local water quality management is strongly implicated in
these observed trends. Key points are the increasing number and im-
proved performance of wastewater treatment plants (as a consequence
of the Urban Wastewater Treatment Directive of 1991, 91/271/EEC)
and the ban on phosphorus in washing powders (driven by a French
Convention of 1989 and more recently the National Decree no.
2007-491 of the 29th March, 2007) that have helped to reduce phospho-
rus input into river water. For example, the number of households
connected to the water-treatment network in the Loire basin increased

between 1980 and 2008 from about 900,000 to 4,200,000 population
equivalents, according to the Eaux Résiduaires Urbaines 2009 database,
and this has accounted for more than 80% of the fall in mean annual
phosphate concentration (Fig. 5a), in agreement with the recommenda-
tions made by Mainstone and Parr (2002). Reduced phosphorus concen-
trations would then be expected to limit phytoplankton development
during the warm period. The limitation is apparently sufficient in this
case to reduce chlorophyll-a concentration by 35% over three decades
with clear benefits to reduced organic load, when eutrophication is
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Fig. 5. Main factors identified as responsible for the water quality evolution of the Middle
Loire River. a) Relationship between mean annual phosphate concentration and number
of population equivalents connected to the sewerage network (data from the Eaux
Résiduaires Urbaines 2009 database) over the 1980-2008 period. b) Relationship in warm
period between mean annual chlorophyll-a concentration and mean annual P-PO4 concen-
tration over the 1996-2006 period. Links between variables are shown by the black lines
and associated R? coefficients derived from simple linear regressions.
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recognised as the main effect of pollution in continental waters at the
present time (Mainstone and Parr, 2002; Hilton et al., 2006). Recently,
in the UK, Bowes et al. (2011) described similar water quality responses
following a reduction in phosphorus input from wastewater treatment
plants. Interestingly, changes in chlorophyll-a during the mid-1990s co-
incided with a fall in mean P-PO,4 concentrations during May-August
below 30 pg/L, which several studies (e.g. Westlake, 1981; Dodds et al.,
2002) report as a threshold below which phosphorus levels begin to
limit algal biomass development in freshwaters. This is confirmed by
the <30 pg/L P-PO,4 concentrations during 1996-2006 explaining
around 60% of the reduction in phytoplankton during the warm pe-
riod (Fig. 5b). The years 2007 and 2008 were hydrologically excep-
tional across large areas of Western Europe, with elevated flow
rate then constituting the main limiting factor on algal production
in large rivers like the Loire (P. Gosse, pers. comm.).

A possible further explanation for altered chlorophyll concen-
trations in the Loire may be the pressure of biological grazing. The
bivalve Corbicula sp. has colonised all of the large hydrographic
basins of France in just 20 years (Mouthon, 2000; Brancotte and
Vincent, 2002) and since the early 2000s has been found in the
Middle Loire under increasingly favourable flow and temperature
conditions. Previous works show that the filtration rate in this bi-
valve (around 25 ml/g/h) can significantly reduce algal density
(Cohen et al., 1984; Hwang et al., 2004). Alongside local catchment
changes, the effects of such invasive non-native species are a
further complication in understanding climate-change effects on
rivers.

In contrast to phosphate, nitrate concentrations have increased in
the Loire, but links with the above quality changes are highly likely
through reduced algal production and N incorporation into algal bio-
mass (Schneider and Melzer, 2003; Jarvie et al., 2006; Johnson et al.,
2009). Given that nitrate inputs are described as rising on the Loire
catchment (Bouraoui and Grizzetti, 2011), the balance between
greater input and weaker consumption may account for the signifi-
cant increase in nitrate concentrations, notably as of the 1990s,
only weakly if at all related to the evolution of hydroclimatic vari-
ables. Moreover, the reduction in photosynthetic activity associated
with the reduction in phytoplankton seems to affect dissolved gas
levels: the dissolved oxygen concentration shows a significant
downward trend and pH tends towards slightly greater acidity,
probably due to increasing CO, levels (Neal et al., 1998; Bowes et
al., 2011). Finally, reduced oxygen solubility as a result of higher
water temperatures could be a further explanation for lower O,
concentrations.

5. Conclusion

In total, these data illustrate how the Middle Loire basin has under-
gone progressive atmospheric warming over recent decades with the
direct consequences for increasing water temperature, especially dur-
ing summer. In contrast, trends in summer precipitation have been
weak and insufficient to be implicated in the observed decrease in dis-
charge in the Loire, even though evapo-transpiration effects might have
been underestimated. Instead, these changes are partially explained by
abstraction for irrigation over the basin, which occurs mainly during
this period of the year.

Despite some evidence of global climate change effects similar to
those in other large European river basins, organic load (i.e. nutrients
and phytoplankton) in the Loire have apparently ameliorated. Im-
proved wastewater treatment appears to have reduced phosphate con-
centrations in the Loire, limiting phytoplankton development and
mediating trends in other chemical variables. One implication is that
phosphorus reduction policies might have helped offset potentially
negative effects of climate change on water quality.

Whatever their origin, an important need is to assess the ecological
consequences of climatic and water quality trends. To extend

understanding of trends in the Loire, ecological dimensions must be
taken into account so as best to guide and adapt management and res-
toration policy. We expect that the current assessment of
physico-chemical trends can now form a basis for analysing the mech-
anisms involved in any local biological response to changes in water
temperature, discharge and water quality. More significantly, however,
these data reveal some of the complexities and difficulties in clearly
identifying climate-change effects on the physico-chemical character
and ecology of large rivers where complex interactions are likely be-
tween global and local sources of change.
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Abstract

Aquatic species living in running waters are widely acknowledged to be vulnerable to climate-induced, thermal and
hydrological fluctuations. Climate changes can interact with other environmental changes to determine structural
and functional attributes of communities. Although such complex interactions are most likely to occur in a multiple-
stressor context as frequently encountered in large rivers, they have received little attention in such ecosystems. In
this study, we aimed at specifically addressing the issue of relative long-term effects of global and local changes on
benthic macroinvertebrate communities in multistressed large rivers. We assessed effects of hydroclimatic vs. water
quality factors on invertebrate community structure and composition over 30 years (1979-2008) in the Middle Loire
River, France. As observed in other large European rivers, water warming over the three decades (+0.9 °C between
1979-1988 and 1999-2008) and to a lesser extent discharge reduction (—80 m> s ') were significantly involved in the
disappearance or decrease in taxa typical from fast running, cold waters (e.g. Chloroperlidae and Potamanthidae).
They explained also a major part of the appearance and increase of taxa typical from slow flowing or standing waters
and warmer temperatures, including invasive species (e.g. Corbicula sp. and Atyaephyra desmarestii). However, this
shift towards a generalist and pollution tolerant assemblage was partially confounded by local improvement in water
quality (i.e. phosphate input reduction by about two thirds and eutrophication limitation by almost one half), explain-
ing a significant part of the settlement of new pollution-sensitive taxa (e.g. the caddisfly Brachycentridae and Philopo-
tamidae families) during the last years of the study period. The regain in such taxa allowed maintaining a certain
level of specialization in the invertebrate community despite climate change effects.

Keywords: benthos, community structure, global change, invasive species, large rivers, long-term trends, multiple stressors,
warming, water quality
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Introduction

Evidence for climate change effects on biodiversity at
global scale is now unequivocal (e.g. Hughes, 2000;
Parmesan & Yohe, 2003; Root et al., 2003; Walther, 2010).
Among impaired ecosystems, freshwaters are particu-
larly vulnerable to climate fluctuations, especially run-
ning waters (Ricciardi & Rasmussen, 1999; Sala et al.,
2000; Heino et al., 2009). Available long-term environ-
mental data have already highlighted significant warm-
ing trends in many rivers over a large geographical
area [e.g. in Scotland (Langan et al., 2001), France
(Daufresne et al., 2004), Switzerland (Hari et al., 2006),
Austria (Webb & Nobilis, 2007) or England (Durance &
Ormerod, 2009)]. These trends have been especially

Correspondence: Mathieu Floury, tel. + 33 1 30 87 79 75, fax + 33 1
30 87 80 86, e-mail: mathieu.floury@edf.fr

© 2012 Blackwell Publishing Ltd

pronounced over the past three decades (IPCC, 2007).
Moreover, retrospective studies and predictive models
are currently consistent in (i) revealing increasing
seasonality in discharge regime, with more frequent
drought and flood events, and (ii) demonstrating fre-
quent decreasing trends in mean annual discharge in
some cases (Arnell, 1999; Middelkoop et al., 2001;
Nijssen et al., 2001; Eckhardt & Ulbrich, 2003; Andersen
et al., 2006; Webb & Nobilis, 2007, Whitehead et al.,
2009).

Both thermal and hydrological changes in rivers
have deep ecological consequences. Water temperature
plays a fundamental role in organism survival, growth,
metabolism, phenology and behaviour and in biotic
interactions (Durance & Ormerod, 2010; Walther, 2010;
Wilby et al., 2010; Woodward et al., 2010). Temperature
affects also primary production and litter decomposi-
tion thereby modifying river energy budget and fluxes
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along the entire river continuum (Vannote et al., 1980;
Barlocher et al., 2008). Discharge variations have also
fundamental ecological effects by directly regulating
the diversity and abundance of biotic assemblages and
habitat conditions for organisms (Lake, 2000; Brown
et al., 2007; Dewson et al., 2007).

A growing number of recent studies has focused on
the consequences of global climate changes on different
freshwater organisms, including plankton (Elliott et al.,
2006), invertebrates (Hering et al., 2009) and fish (Buis-
son et al., 2008). One major issue emerging from this
research topic is the critical need for long time series of
ecological data (Durance & Ormerod, 2009). A couple
of decades ago, Magnuson (1990) underlined the inter-
est to carry on a programme in ‘Long-Term Ecological
Research’ and the necessity of long time series to detect
the ecological impacts of phenomena operating at large
spatial scales and over long periods (cf. the ‘Invisible
Present’ concept). However, such ecological data sets
are still scarce and poorly documented despite their
precious usefulness in assessing ecological trends, espe-
cially when analysing benthic macroinvertebrate
assemblages (Jackson & Fiireder, 2006). For instance,
several works have evidenced a clear correlation
between climate change-induced abiotic variations (e.g.
warming, discharge reduction, extreme events) and
temporal shifts in invertebrate communities. Consis-
tently, they have exhibited shifts from specialized and
stenoecic (i.e. with narrow tolerance ranges to environ-
mental factors) species towards generalist and euryecic
(i.e. with broad tolerance ranges) species, especially
relating these biological changes to variations in ther-
mal and hydrological habitat conditions (Fruget et al.,
2001; Daufresne et al., 2004; Durance & Ormerod, 2007;
Haidekker & Hering, 2008; Chessman, 2009).

Changes in community structure and composition
have been considered as integrative signals of all the
potential ecological responses of biotic assemblages to
climate changes (i.e. the results of climate change
effects on their physiology, phenology and distribution,
in situ adaptations; Hughes, 2000). However, under cer-
tain circumstances, these signals can be exacerbated,
confounded or potentially obscured by other sources of
environmental changes (e.g. Parmesan & Yohe, 2003;
Daufresne et al., 2007; Durance & Ormerod, 2009).
Unfortunately, only few studies have yet been designed
explicitly to unravel and quantify the relative effects of
multiple stressors on freshwater ecosystems (Ormerod
et al., 2010). This lack is probably a direct consequence
of the difficulty to cope with simultaneous stressors
occurring at various temporal and spatial scales
(Heathwaite, 2010; Smol, 2010), interacting in many dif-
ferent paths (Downes, 2010; Fausch et al., 2010; Strayer,
2010) and producing complex ecological responses,

often unexpected and unpredictable (Davis et al., 2010).
Lowland river ecosystems are likely to evolve in such
context because they (i) directly experience the impacts
of numerous global and local stressors (e.g. climate
changes, river channelization, dams, water withdraw-
als, land use, forest clearing, urban and industrial pol-
lution; see Millennium Ecosystem Assessment, 2005),
and (ii) are also indirectly impaired by stressors occur-
ring on the upstream reaches of their catchment (e.g.
Tockner et al., 2010). As such, large rivers are particu-
larly concerned by the potential impact of multiple
stressors whereas this issue has received little attention
up to now.

In this study, we aimed at specifically addressing the
issue of relative long-term effects of global and local
changes on benthic macroinvertebrate communities in
multistressed large rivers. The Middle Loire was an
ideal candidate river to test several hypotheses as a pre-
vious study on this river revealed that (i) water temper-
ature has warmed significantly while discharge has
decreased, and (ii) local management has led to water
quality improvement by reducing phosphate and
chlorophyll-a concentrations, although nitrates have
increased (Floury et al., 2012). Facing such hydroclimat-
ic changes, taxa typical from fast flowing and cold
waters [i.e. ‘Theophilic’ and ‘(cold-)stenothermic’ taxa,
respectively] were supposed to decline, contrasting
with the expected increase in taxa typical from slow
flowing or standing waters (i.e. ‘limnophilic’) and toler-
ating a broader range of thermal conditions, including
warm temperatures (i.e. ‘eurythermic’)(e.g. Daufresne
et al., 2004). Simultaneously, water quality trends over
the study period could have confounded some hydro-
climatic effects by either enhancing (e.g. the nitrate con-
centration increase) or limiting (e.g. the phosphate and
chlorophyll concentration decreases) the decline of sen-
sitive taxa (e.g. Friberg et al., 2010). As a result, we used
data from the Loire River, the longest river in France
and one of the biggest in Europe (Oudin et al., 2009), to
test the hypotheses that (i) the abundance of rheophilic
and stenothermic taxa would decline during the three-
decade study period, while limnophilic and euryther-
mic taxa would increase (hypothesis 1a) in response to
global climate changes (hypothesis 1b), and (ii) this
trend would be partially confounded by other shifts in
community structure and composition related to
changes in local environmental factors (hypothesis 2).
Hypothesis 1 will be supported if a significant long-
term temporal drift is evidenced and if warming and
discharge reduction explain a major part of this trend;
whereas hypothesis 2 will be supported if at least one
other ecological trend emerges from the invertebrate
community dynamics and can be related to water qual-
ity improvement or degradation. This study on the

© 2012 Blackwell Publishing Ltd, Global Change Biology, 19, 1085-1099
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Loire River, first assessing long-term trends in macroin-
vertebrate communities, is also one of the few studies
in Europe which has attempted distinguishing among
the potential drivers of ecological changes in benthic
communities in a multistressor context, over three
decades (but see Daufresne et al.,, 2007; Durance &
Ormerod, 2009).

Materials and methods

Study area and data

Study sites. Data from Dampierre-en-Burly (47.4°N; 2.3°E)
and Jargeau (47.5°N; 2.1°E) on the upper section of the Middle
Loire (Fig. 1) were analysed. In these two sites, the Loire is an
8th order river, with a catchment of 35 500 km?, a mean width
of 300 m and a mean depth of about 1 m in low flow. Dampi-
erre is at an altitude of 123 m a.s.l,, 110 km downstream from
the confluence with the Allier River and 550 km from the
source. Jargeau is 40 km downstream from Dampierre, at
109 m a.s.l.

Benthic macroinvertebrates assemblages. Invertebrate com-
munities were sampled 100 times over the period 1979-2008 at
Dampierre, using the IQBG protocol (‘Indice de Qualité Bio-
logique Globale’; Verneaux ef al., 1976) between 1979 and 1994
and the normalized IBGN field protocol (‘Indice Biologique
Global Normalisé’; NFT 90-350, 2004) between 1995 and 2008.
Sampling was conducted in average up to three times per year
and distributed over four periods (called ‘seasons’ hereafter),
defined as follow: season 1 = [5th-30th June]; season 2 = [5th—
30th July]; season 3 = [5th-30th August] and season 4 = [10th
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September—5th October]. The taxa Hydrozoa, Bryozoa, Porif-
era, Hydrachnidia, Nematoda and Oligochaeta were removed
from the analyses to avoid identification or quantification bias.
Other taxon identifications were harmonized at the family
level.

Hydroclimatic and water quality parameters. Water temper-
ature and discharge data were available at Dampierre (from a
regulatory survey at the Electricité de France nuclear power
plant; the study site being located upstream of the plant) over
the period 1979-2008 based on continuous hourly measure-
ments. Available long-term water quality characteristics
included concentrations in nitrates, phosphates and chloro-
phyll-a. They were recorded at Jargeau in average
11.6 months per year from 1980 to 2008 by the Loire-Bretagne
Basin Water Authority. All these physico-chemical data have
been previously analysed in detail by Floury et al. (2012).

Data analysis

Community composition trends. First, ‘taxonomic richness’
was calculated at two temporal scales: (i) for each sampling
date (='season’) and (ii) over each year (=’global richness’ in
Table 1). While the latter illustrates the global long-term pat-
tern of the community richness, the former allows looking for
potential seasonal deviations from this global trend. Second,
the whole invertebrate data set was In(x + 1) transformed to
normalize abundance distributions. A Correspondence Analy-
sis (CA) was performed on the taxon In-transformed abun-
dance array, in which rare taxa (i.e. with occurrence <2% of
the sampling events) were not included to avoid an overesti-
mation of rare species weights in the analysis. The scores of
the 100 sampling dates on the two-first axes (called CAl and

+ e

T
.i;-f‘\ml

g .

Fig. 1 Locations of the Middle Loire reach and the two study sites: Dampierre (physico-chemical parameters and invertebrates) and

Jargeau (chemical parameters).
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Table 1 Results of the MK trend tests applied to taxonomy-
based metrics (Tau = Kendall Tau; P = P-value). ‘CA1’ and
‘CA2’ represent the scores of site invertebrate communities on
the two-first axes of the correspondence analysis. ‘Period’ is
defined as follow: ‘Global’ = annual values; ‘Season 1’ = [5th—
30th June]; ‘Season 2’ = [5th-30th Julyl; ‘Season 3’ = [5th-30th
August] and ‘Season 4' = [10th September—5th October]

Metric Period Trend Tau P
Richness Global 2 0.65 <0.001
Season 1 2 0.58 <0.001
Season 2 i 0.60 0.004
Season 3 - 0.25 0.110
Season 4 2 0.49 0.001
CA1 Global 2 0.69 0.001
Season 1 2 0.66 <0.001
Season 2 i 0.66 <0.001
Season 3 - 0.41 0.051
Season 4 2 0.49 0.001
CA2 Global - 0.28 0.217
Season 1 - 0.16 0.493
Season 2 - 0.36 0.108
Season 3 2 0.61 <0.001
Season 4 2 0.47 0.016

CA2) were extracted to be used as proxies of the entire com-
munity response over time. As for richness, scores of ‘seasons’
on CA1l and CA2 were averaged over each year (='global
CAY and ‘global CA2’ in Table 1).

Then, ‘seasonal’ and ‘annual’ series of the three taxonomy-
based metrics (i.e. richness, CA1 and CA2) were subjected to a
Mann—Kendall trend test (called ‘MK trend test’ hereafter)
over the whole study period, as adapted by Hamed & Rao
(1998), i.e. designed to detect significant trends in temporal
series after removing autocorrelations by Spearman rank
correlations.

Finally, we aimed at helping ecological interpretation of
CA1 and CA2 metric trends with a hierarchical cluster analy-
sis performed on individual scores of taxa in the first factorial
plane. The clustering procedure was based on the Ward's
method (Ward, 1963) applied to the matrix of Euclidean dis-
tances calculated between taxa. We used the ‘Phenon line’
(Sneath & Sokal, 1973) as stopping rule to select the best num-
ber of clusters as a trade-off between minimal inertia loss and
maximal ecological interest of clusters of taxa. Mean In-trans-
formed abundances of the final groups were then calculated at
each sampling date to investigate potential trends in their
mean annual abundance over the three decades.

Community response time. To select the most relevant de-
scriptors of the Loire River environmental characteristics, we
tried to assess the (mean) period before benthic sampling
which can be considered as the optimal proxy of the inverte-
brate community ‘response time’ to these site environmental
characteristics. First, for each sampling date, the measured
values of each of the five selected abiotic parameters

(i.e. temperature, discharge and nitrate, phosphate and chloro-
phyll-a concentrations) were averaged over a variable number
of days before the sampling date. Second, each of these values
was divided by the mean value of the corresponding parame-
ter calculated on the same period over the three decades, for
deseasonalizing time series and only focusing on long-term
trends. Third, second-order polynomial regressions were used
to fit the metric values to temporal variation in individual
environmental parameters. Fourth, adjusted R? were extracted
and averaged. These four steps were reiterated for time peri-
ods ranging from 1 to 225 days before sampling date. The time
period exhibiting the maximum value of mean adjusted R*
was considered as the optimum response time of the benthic
community for the studied environmental parameters. Apply-
ing this method, the strongest global relation was found for a
126-day lag. As a result, environmental variables (i.e. T126 for
temperature, Q126 for discharge, N126 for nitrates, P126 for
phosphates and C126 for chlorophyll-a) have been averaged
on this time period of about 4 months before sampling for the
following analyses.

Contribution of abiotic factors to biological trends. First,
environmental series calculated according to the optimum
response time of benthic assemblages were subjected to the
MK trend test. The aim was to examine if they always
matched the long-term trends observed without considering
the biotic compartment (cf. Floury et al., 2012), on which our
initial ecological assumptions had been based.

Second, to cope with the common issues in multiple
-stressor contexts, we used a hierarchical variation partitioning
approach to assess the relative importance of environmental
factor effects on invertebrate community composition
(described by the three taxonomy-based metrics and the mean
group abundances). This method allowed calculating the con-
tribution of each predicting environmental parameter to the
total variance of the dependant variable, both independently
and in interaction with other parameters, helping to overcome
multicollinearity problems encountered with multiple regres-
sion approach (Mac Nally, 2002).

All the analyses were performed using the packages ade4
(Dray & Dufour, 2007) and hier.part (Walsh & Mac Nally,
2008) implemented in the R software (R 2.12.0 version, R
Development Core Team, 2010).

Results

Invertebrate community trends

The taxonomic richness at Dampierre showed a global
increase over the period 1979-2008, rising in average
from about 32-55 invertebrate families between the first
(1979-1988) and the last (1999-2008) decade (Fig. 2;
Table 1). Despite a decline in the last years, the trend
was highly significant (P < 0.001). The total richness
(i.e. over the three decades) at Dampierre was 102 taxa.
The minimum number of families sampled during a
year was observed in 1979 (11 taxa) while the maxi-

© 2012 Blackwell Publishing Ltd, Global Change Biology, 19, 1085-1099
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Fig. 2 Long-term evolution of the ‘global’ (black line) and ‘sea-
sonal’ (standard deviation bars) richness (number of inverte-
brate families) at Dampierre. Time periods are defined as
follow: ‘Global’ = annual values; ‘Season 1’ = [5th-30th June];
‘Season 2’ = [5th-30th July]; ‘Season 3" = [5th-30th August] and
‘Season 4" = [10th September—5th October].

mum number of taxa was reached in 2003 (65 taxa).
Moreover, the global richness pattern over the 1979-
2008 period was quite homogeneous among the four
seasons, with a very significant increase (at least
P < 0.01) except for season 3 (Fig. 2; Table 1).
Correspondence analysis (CA) revealed long-term
trends in community composition. Twenty-four per
cent of the total inertia in the taxon In-transformed
abundance array was explained by the first factorial
plane, fairly distributed between the first (CA1) and the
second (CA2) axes (13% and 11% respectively). Mean
annual scores on CAl demonstrated a significant
increase (P < 0.01) over the period 19792008 (Fig. 3;
Table 1). More precisely, CA1 scores strongly increased
over the first 15 years (1979-1993; P < 0.001) and then
remained rather stable over the next 15 years (1994-
2008; P > 0.05). Patterns observed for each season were
consistent with the global long-term trend (Fig. 3;
Table 1). However, the scores observed for the four dif-
ferent seasons revealed a shift in the curve profiles:
scores and temporal variation rates were quite variable
among seasons in the first 15 years whereas they were
very close all over the second 15-year period (Fig. 3).
Although variability among seasonal CA2 scores was
relatively constant over the three decades, the distinc-
tion of the two 15-year periods (1979-1993 and 1994-
2008) was even more pronounced for CA2 than for CA1
(Fig. 3). Global and seasonal patterns were consistent in
showing a weak but significant (P < 0.01; except for
season 3) decrease in CA2 scores during the first
15 years, followed by a strong increase (P < 0.01) dur-
ing the last 15 years. As a result, global, season 1 and
season 2 scores showed no significant trends over
the three decades (Table 1). In the cases of seasons 3

© 2012 Blackwell Publishing Ltd, Global Change Biology, 19, 1085-1099
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Fig. 3 Long-term evolution of the ‘global’ (black line) and ‘sea-
sonal’ (standard deviation bars) factorial scores of invertebrate
community samples along the (a) first (CA1) and the (b) second
(CA2) axes defined by the Correspondence Analysis applied to
the taxon In-transformed abundance array. See text for further
details. Time periods are defined as follow: ‘Global’ = annual
values; ‘Season 1’ = [5th-30th June]; ‘Season 2’ = [5th-30th
Julyl; ‘Season 3’ = [5th-30th August] and ‘Season 4’ = [10th
September—5th October].

and 4, available data were distributed so that the period
19942008 (and associated increase in CA2 scores) was
overweighed leading to spurious significant trends
(Table 1).

Variations in trends among invertebrate taxa

Cluster analysis defined seven groups of invertebrates
(Fig. 4). The taxonomic composition of these groups
was closely related to the abundance profiles of taxa
over the study period (Fig. 5). Group 1 was present
only during the first 6 years of the study period, with
low abundances (excepted marginal abundances in
2008; Fig. 5). Group 2 exhibited mean annual abun-
dance more variable than that of group 1, which tended
to decrease over the three decades (Fig. 5). Both groups
were mainly composed of pollution-sensitive insects,
typical from cold, well-oxygenated and (fast) running
waters [e.g. the Chloroperlidae, Perlodidae (Plecoptera)
and Heptageniidae, Polymitarcyidae (Ephemeroptera)
families)]. Group 3 was located close to the origin of the
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Fig. 4 Results of the Correspondence Analysis applied to the taxon In-transformed abundance array: Location on the first factorial
plane (CA1-CA2) and taxonomic composition of the seven invertebrate groups defined by hierarchical cluster analysis on CA1 and

CA2 taxon scores.

plane (Fig. 4). It could be considered as the core part of
the community, composed of taxa often abundant in
large European slow-flowing lowland rivers [e.g. the
Hydropsychidae (Trichoptera), Caenidae, Baetidae
(Ephemeroptera), Chironomidae (Diptera) or Gammari-
dae (Crustacea) families]. They exhibited high abun-
dances throughout the period 1979-2008, with a
gradual increase in abundance over time (Fig. 5).
Group 5 was also located close to the origin of the first
factorial plane (Fig. 4), exhibiting a similar temporal
pattern of mean annual abundance variations over the
study period, but with much lower levels of abun-
dances (Fig. 5). Group 4 was quite close to groups 3
and 5 on the first factorial plane (Fig. 4), but exhibited a
bell curve abundance pattern (Fig. 5). This group con-
sisted of taxa taxonomically and ecologically various,
but similar in their temporal distribution, with low
abundances in the first years, maximum abundances in
the mid 1990s and weak or null abundances in the last
years (Fig. 5). Groups 6 and 7 were composed of both
specialist taxa, sensitive to bottom substrate and water
quality [e.g. the Glossosomatidae, Philopotamidae, Seri-
costomatidae (Trichoptera) and Ephemeridae, Lepto-
phlebiidae (Ephemeroptera) families] and pollution
tolerant taxa with broader habitat preferences including
invasive species (e.g. Atyidae, Corbiculidae). They

showed similar mean abundance patterns with taxa (i)
absent during at least one decade, (ii) first sampled
after 1990 for group 6 and 1995 for group 7 and (iii)
thereafter exhibiting a strong and steady increase in
abundance (Fig. 5).

Environmental trends over the study period

MK trend test outcomes were consistent with the asser-
tions about the environmental context from which we
have developed our hypotheses (Fig. 6). Water temper-
ature at Dampierre showed a global increase over the
three decades [P < 0.001; c. +0.9 °C, ranging in average
from 12.8 °C during the first decade (1979-1988) to
13.7 °C during the last decade (1999-2008)], with the
period 1979-1993 sustaining a higher rate of warming
(P <0.01) and the period 1994-2008 revealing mean
temperatures being steadier (P > 0.05). Simultaneously,
discharge decreased over the 30-year period (c.
—82 m> 57!, from 387 to 305 m® s~ '). Although the glo-
bal trend was not significant (P > 0.05), due to a very
wet year in 2008, the decline in discharge became sig-
nificant over the period 1979-2007 (P < 0.05) notwith-
standing a high interannual variability. Water quality
parameters also matched similarly our long-term pre-
dictions. Nitrate concentrations increased gradually

© 2012 Blackwell Publishing Ltd, Global Change Biology, 19, 1085-1099
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Fig. 5 Long-term trends in mean annual abundances of the seven invertebrate groups (open circles). Standard deviation bars represent
‘seasonal’ variations in group abundances for each year. General trends are illustrated by the black curves and associated R? coefficients

derived from second-order polynomial regressions.

over the three decades (P < 0.01; c. +2.5 mg L~} from
6.3 to 8.8 mg L"), while phosphate and chlorophyll-a
concentrations exhibited significant decline over the
same period (P < 0.001 and P < 0.05 respectively), with
a substantial reduction since 1990 for the former
(c. —0.16 mg L', from 0.26 to 0.10 mg L") and since
1995 for the latter (c. —25pug L', from 544 to
29.3 ug L™"). Moreover, all the observed global hydro-
climatic and water quality trends were supported by
‘seasonal’ patterns; at least three of them exhibiting sig-
nificant trends for each environmental variable (Fig. 6).

© 2012 Blackwell Publishing Ltd, Global Change Biology, 19, 1085-1099

Environmental change effects on the invertebrate
community

Hierarchical variance partitioning revealed that envi-
ronmental parameters had variable weights in commu-
nity richness and composition changes (Table 2).
Hydroclimatic variables (temperature and discharge)
and phosphate concentration had the greatest effects on
invertebrate richness, explaining almost equal
proportion (29.4% and 28.2% respectively) of the metric
variation over the study period. Temperature and
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Fig. 6 Long-term variation in the ‘global’ (black line) and ‘seasonal’ (standard deviation bars) environmental variables at Dampierre.
T126', ‘Q126’, ‘N126’, ‘P126” and ‘C126’ represent respectively water temperature, discharge, nitrate, phosphate and chlorophyll con-

centrations, averaged over a 126-day period before each sampling date. Time periods are defined as follow: ‘Global’ = annual values;
‘Season 1’ = [5th-30th June]; ‘Season 2’ = [5th-30th July]; ‘Season 3’ = [5th-30th August] and ‘Season 4’ = [10th September-5th

October].

discharge were also major predictors of invertebrate
community composition with a strong cumulated con-
tribution (61.5%) to the first CA axis scores, while phos-
phates still explained a high amount of variance
(29.8%) in CA1. Conversely, hydroclimatic factors had
minor effect on community composition described by
CA2 scores, whereas a major proportion of variance
along CA2 was explained by the three water quality
parameters (nitrates, phosphates and chlorophyll-a).
Similarly, the contribution of environmental parame-
ters to the variation in mean abundances of faunal
groups was examined (Table 3). No clear pattern
emerged for group 1 because it contained taxa only
present during the very early years and quickly disap-
pearing. As a result, the occurrence frequency of such
taxa was too small to give significant relationship with
time. The cumulative effect of temperature and

discharge accounted for the highest proportion of vari-
ance in group 2 abundances. For groups 3, 4 and 5, both
hydroclimatic and water quality predictors significantly
accounted for variance in group abundances. Finally,
nitrate, phosphate and chlorophyll-a concentrations
may be considered as the main significant factors
explaining variation in the abundances of groups 6 and
7.

Based on the variance partitioning outcomes, we
investigated the relationships between invertebrate
family abundances and environmental parameters (fit-
ted by second-degree polynomial models). Several of
these relationships were presented in Fig. 7 for the best
representatives (i.e. paragons) of the groups exhibiting
the more contrasted distributions over the study period
(i.e. groups 1-2 vs. groups 6-7). Chloroperlidae (group
1) showed a good correlation with water temperature

© 2012 Blackwell Publishing Ltd, Global Change Biology, 19, 1085-1099
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Table 2 Independent and total (independent + joint) contri-
butions of environmental variables to taxonomy-based metric
variances, according to hierarchical variation partitioning
(I = independent contribution (%); Pi =1 P-value; R? = total
contribution (%); P = R? P-value; predictors with a significant
contribution are in bold text). ‘CA1” and ‘CA2’ represent the
scores of site invertebrate communities on the two-first axes of
the correspondence analysis. “T126’, ‘Q126’, ‘N126", ‘P126” and
‘C126" represent respectively water temperature, discharge,
nitrate, phosphate and chlorophyll concentrations, averaged
over a 126-day period before each sampling date

Table 3 Independent and total (independent + joint) contri-
butions of environmental variables to mean group abundance
variances, according to hierarchical variation partitioning
(I = independent contribution (%); Pi =1 P-value; R? = total
contribution (%); P = R? P-value; predictors with a significant
contribution are in bold text). Groups 1-7 represent mean
In-transformed abundances of taxon groups defined by hierar-
chical cluster analysis. “T126, ‘Q126’, ‘N126’, ‘P126" and ‘C126’
represent respectively water temperature, discharge, nitrate,
phosphate and chlorophyll concentrations, averaged over a
126-day period before each sampling date

Metric Variable I Pi R? P Group Variable I Pi R? P
Richness T126 7.9 <0.001 21.3 <0.001 Group 1 T126 34 0.054 7.3 <0.001
Q126 32 0.072 8.1 <0.001 Q126 1.8 0.310 2.7 0.112
N126 2.8 0.161 2.1 0.257 N126 1.2 0.485 0.5 0.622
P126 18.7 <0.001 28.2 <0.001 P126 2.3 0.193 4.9 0.002
C126 0.9 0.585 2.6 0.173 C126 0.2 0.720 0.2 0.721
CA1l T126 21.1 <0.001 42.2 <0.001 Group 2 T126 14.9 <0.001 19.3 <0.001
Q126 9.8 <0.001 19.3 <0.001 Q126 6.1 <0.001 13.2 <0.001
N126 33 0.114 0.8 0.583 N126 0.9 0.583 2.1 0.224
P126 14.2 <0.001 29.8 <0.001 P126 1.9 0.286 24 0.147
C126 1.0 0.562 1.2 0.449 C126 2.1 0.249 34 0.044
CA2 T126 1.6 0.342 0.2 0.739 Group 3 T126 6.0 <0.001 15.4 <0.001
Q126 1.8 0.317 0.0 0.773 Q126 1.3 0.425 29 0.085
N126 8.6 <0.001 11.2 <0.001 N126 4.7 0.012 4.3 0.019
P126 15.8 <0.001 18.9 <0.001 P126 23.8 <0.001 29.0 <0.001
C126 20.9 <0.001 28.3 <0.001 C126 0.6 0.648 2.3 0.193
Group 4 T126 4.4 0.006 8.6 <0.001
Q126 2.2 0.212 6.9 <0.001
(R*=032; P<001; n=30). The Potamanthidae N126 15 0.386 45 0.006
abundance variations (group 2) were strongly related P126 0.6 0.644 0.1 0.748
to water temperature (R*>=0.75; P < 0.001; n = 30). C126 11.9 <0.001 15.8 <0.001
Brachycentridae (group 6) and Philopotamidae (group Group 5 T126 167 <0.001 101 <0.001
7) were Cl(?sely related tg) phosphate and chlorophyll-a 0126 9.9 <0.001 228 <0.001
concentrations (0.28 < R < 0.33; P < 0.05 and P < 0.01; N126 36 0.041 08 0562
n =29) respectively. Atyidae (group 6) exhibited a P126 32.8 <0.001 51.6 <0.001
weaker but not negligible correlation with water tem- C126 0.5 0.679 03 0.716
perature (R*> = 0.22; P <0.05; n=30), whereas water
temperature only explained 10% of the Corbiculidae Group 6 511222 ;Z gggz ?g <gg(7);
abunfiance Varlat19ns (P > 0.05; .n :' 30; not shown N126 94 <0.001 10.5 <0.001
on Fig. 7). Interestingly, the Corbiculidae abundances P126 196 <0.001 297 <0.001
were strongly related to variations in chlorophyll-a con- C126 19.7 <0001 268  <0.001
centration (R* > 0.50; P < 0.001; n = 29).
Group 7 T126 1.3 0.431 0.6 0.620
Q126 2.2 0.190 0.6 0.623
Discussion N126 4.8 0.006 57  <0.001
o o P126 83 <0001 103  <0.001
The biological data analysed in this study supported C126 101 <0.001 132 <0.001

the first part of our hypothesis 1 (la) stipulating that
invertebrates of the Middle Loire River have evolved
similar to the patterns observed in other large rivers
(e.g. Daufresne et al., 2004). The clustering procedure
applied to invertebrates over the whole study
period based on their In-transformed abundances high-
lighted the distribution of invertebrate groupings along

© 2012 Blackwell Publishing Ltd, Global Change Biology, 19, 1085-1099

a long-term temporal gradient (Fig. 4). While many
Ephemeroptera exhibited decreasing abundances over
the 30-year period, Plecoptera disappeared during the
early years. Impaired taxa generally required unpol-
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Fig. 7 Individual relationships between the abundances of selected taxa and environmental variables (open circles) illustrated by poly-
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water temperature, phosphate and chlorophyll concentrations, averaged over a 126-day period before each sampling date.

luted running waters with cold temperatures. For
instance, species of Oligoneuriidae, Polymitarcyidae,
Potamanthidae and some Heptageniidae are widely
considered as pollution-sensitive organisms, typical
from large rivers and such species have already exhib-
ited a drastic decline in many European large rivers
(e.g. Usseglio-Polatera & Bournaud, 1989). Moreover,
although most of Perlodidae and Chloroperlidae are
living in headwaters, some species are able to colonize
downstream reaches of rivers, even being highly sensi-
tive to pollutants. They are also strongly sensitive to
global water quality (Tachet et al., 2006) and early dis-
appeared from the Loire River at Dampierre.
Conversely, cluster analysis revealed the settlement
and increasing abundance of more euryecic and pollu-
tion tolerant taxa during the latest years of the study
period [e.g. the Dolichopodidae (Diptera) or
Planariidae (Turbellaria) in the early 1990s, and the
Mesoveliidae, Naucoridae (Heteroptera), Stratiomyidae
(Diptera) or Hirudidae (Achaeta) after 1995]. In con-
trast with Plecoptera and Ephemeroptera, these taxa
are eurythermic and mainly occur in slow-flowing
waters, tolerating a wide range of water quality
conditions, including low oxygen concentration and
high chemical pollution. Moreover, results gave evi-
dence for the colonization of the Loire River at Dampi-
erre by invasive species such as Atyaephyra desmarestii
(Atyidae) and Corbicula sp. (Corbiculidae). The bivalve
Corbicula sp. has invaded all the French large hydro-

graphic basins in only 20 years (Mouthon, 2000; Bran-
cotte & Vincent, 2002), and were caught for the first
time in the Middle Loire River during the early 2000s.
The Mediterranean shrimp A. desmarestii has been
found in many French large rivers (e.g. the Rhone,
Moselle and Saodne rivers) for several decades (Tachet
et al., 1988; Devin et al., 2005; Khalanski ef al., 2008).
Both taxa are living in lentic to stagnant waters and
are rather thermophilic, even if occurring in a wide
range of temperatures. In addition, the relative abun-
dance of most of the taxa able to live in various fresh-
water habitats, which are often likely to be also
euryecic, has significantly increased over the three dec-
ades. Because the number of taxa that disappeared
was clearly lower than the number of taxa that
appeared, taxonomic richness increased over the per-
iod 1979-2008. This trend — especially the low number
of disappeared taxa — was consistent with the ecologi-
cal features of macroinvertebrates living in lowland
river systems which are usually rather tolerant to
multistressors, including warmed waters.

Results from variance partitioning supported the sec-
ond part of the first hypothesis (1b). Indeed, even par-
tially, the shifts in community composition were clearly
related to hydroclimatic factors driven by global cli-
mate changes, especially water warming. The most
obvious relationship was found for declining groups 1
and 2, mainly composed by specialized and pollution-
sensitive Plecoptera and Ephemeroptera. Alone or in
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combination with other factors, temperature and dis-
charge cumulated effects could be considered as the
main sources of variation in the abundances of these
impaired invertebrates (Table 3). This result was well
illustrated by the relationship between the decreasing
abundance of the Potamanthidae with the increasing
water temperature (Fig. 7). Although temperature and
discharge were no longer the dominant drivers, the
core part of the benthic community (group 3), including
ubiquitous taxa, was also significantly related to hydro-
climatic trends (as well as groups 4 and 5). To a lesser
extent, this result was still true for group 6 which
includes invasive species, as shown, for example, by
the relationship between the Atyidae abundances and
temperature. Similar to the group- or family-level corre-
lations described above, variations in global richness
and CAl scores were strongly explained by hydrocli-
matic factors. We also noticed that the maximum rich-
ness coincided with the 2003 heatwave.

Interestingly, temperature always explained a higher
proportion of variance than discharge did, whatever
the taxonomy-based metric (Table 2). This result went
against previous observations made on UK chalk-
streams, smaller than the Loire River but influenced by
groundwater inputs and impaired by global warming
in a similar way (Wood et al., 2001; Durance & Orm-
erod, 2009). Complex interactions between several eco-
logical processes can support the role of temperature in
the understanding of observed invertebrate community
changes, e.g. shifts in phenological events like emer-
gence or mating success, biological cycle impairment,
metabolism or energy budget alteration, survival
decline or trophic relationship (e.g. predator—prey
interactions) disruption (Chadwick & Feminella, 2001;
Kishi ef al., 2005; Hassall et al., 2007). Oberdorff et al.
(1995), Jacobsen et al. (1997) and Mason et al. (2008)
have also demonstrated that increasing temperature
may have ecological benefits for freshwater assem-
blages by enhancing taxonomic richness. Moreover,
temperature effects on organisms vary among seasons
(Hawkins et al., 1997), causing more drastic changes in
assemblage distribution and composition in summer
when the upper thermal tolerance of the most sensitive
invertebrates has more chance to be exceeded (Durance
& Ormerod, 2009). Given that we specifically addressed
the season which had experienced the strongest warm-
ing rate (i.e. around summer months), as shown by
Floury et al. (2012), we magnified the effects of water
temperature on community structure and composition.
If the influence of temperature can be easily understood
from explanations provided above, effects of discharge
on macroinvertebrate assemblages seem surprisingly
weak. Nonetheless, it might be simply due to long-term
trends in discharge that were less pronounced than
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those in temperature, whereas interannual hydrological
variations were greater. Indeed, focusing on long-term
trends, we promoted the detection of stressor effects
like the continuous and gradual increase in tempera-
ture [so called press disturbance (Bender et al., 1984) or
ramp disturbance (Lake, 2000)], while effects of epi-
sodic disturbances like extreme hydrological events [so
called pulse disturbances (Bender et al., 1984)] could be
partially masked. The main hypothesis might be (i) that
the potential effects of discharge could occur via short-
term fluctuations, especially via drought and flood
events, and (ii) that macroinvertebrate assemblages at
Dampierre could exhibit sufficient adaptation or resil-
ience potential for not distinguishing the ecological
consequences of such fluctuations at long-term tempo-
ral scale. For instance, Boulton (2003) and Wright et al.
(2004) have demonstrated that invertebrate recovery
from drought events usually requires around 3 years.
Therefore, we consider that assessing long-term effects
of pulse disturbances on invertebrate communities in
large rivers would need further specific investigations
(but see Mouthon & Daufresne, 2006; Daufresne et al.,
2007), in particular because they are expected to
become more frequent and harsher in the next years
under a climate change scenario (Andersen et al., 2006;
Webb & Nobilis, 2007; Whitehead et al., 2009), making
them of crucial ecological concern (e.g. Monk et al.,
2008; Feio et al., 2010).

All these outcomes (i) are deeply in agreement with
other observations of significant shifts in macroinverte-
brate communities made in French [for example on the
Rhone River basin (Fruget et al., 2001; Daufresne et al.,
2004; Mouthon & Daufresne, 2006)] and in other Euro-
pean rivers [e.g. Burgmer ef al., 2007 (Sweden); Dur-
ance & Ormerod, 2007 (UK); Haidekker & Hering, 2008
(Germany)], (ii) are also apparent elsewhere in the
world [e.g. Australia (Chessman, 2009)] and (iii) pro-
vide new evidence for global climate change effects on
freshwater ecosystems. They are also consistent with
observations and forecasts of climate change-induced
shifts in fish communities of French rivers (Daufresne
& Boét, 2007; Buisson et al., 2008). Similar changes have
been also observed for other aquatic biota in various
ecosystems, like copepods in the North Atlantic Ocean
(Beaugrand et al., 2009) or phytoplankton in temperate
lakes (Elliott et al., 2006).

Corroborating our second hypothesis, the cumulated
effects of water quality variables explained a greater
proportion of variance in the mean abundances of
groups 3, 6 and 7 over the study period than the hydro-
climatic factors did, becoming largely dominant for
groups typical from the last years (groups 6-7). How-
ever, nitrate concentration was not or only weakly
related to biological trends over the study period, with
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always less than 9% of individual contribution to the
variance in taxonomy-based metrics and mean group
abundances (Tables 2 and 3). Therefore, the water qual-
ity improvement related to phosphate input reduction
seems to be the major ‘local’ environmental change
involved in the Loire River invertebrate community
dynamics over the study period. These local changes in
water quality and hydroclimatic factors contributed
with approximately the same extent to global richness
and CA1 score variation, while local changes were by
far the greatest source of variation in CA2 scores.
Indeed, this axis was closely linked to groups 6 and 7
which were composed of pollution-sensitive taxa
appearing during the more recent years. The corre-
sponding Trichoptera and Ephemeroptera families
need rivers with good water quality, as illustrated by
the negative relationship between Brachycentridae
abundance and phosphate concentration or between
Philopotamidae = abundance and  chlorophyll-a
concentration (Fig. 7). Friberg et al. (2010) have already
made consistent observations that emphasized a negative
correlation between the occurrence of the Ephemeridae,
Leptophlebiidae (Ephemeroptera), Glossosomatidae
and Sericostomatidae (Trichoptera) families, and the
phosphorus concentration or eutrophication level of
streams. Our results are also in agreement with studies
conducted in similar multiple-stressor contexts and giv-
ing evidence for global climatic effects on macroinverte-
brate assemblages confounded by local water quality
changes (Daufresne et al., 2007; Durance & Ormerod,
2009). This could be the main explanation of the thresh-
old observed in biological metrics as it coincided with
that highlighted in environmental variables. In the first
fifteen years, the increase in richness and CA1 scores
seemed to be explained by increasing temperatures and
reduced flow. In contrast, the stabilization of these met-
ric values in the last 15 years, together with the strong
increase in CA2 scores, were most likely related to the
substantial drop in phosphates and chlorophyll-a.
Therefore, the ‘ecological breakpoint’ detected in the
middle of the 1990s could be obviously considered as
the first indication of a significant confounding effect
from local water quality improvement.

Multiple factors are likely to act in combination and
to contribute to macroinvertebrate assemblage alter-
ation in organically polluted rivers. Unfortunately,
studies examining how invertebrate communities spe-
cifically respond to nutrient inputs or eutrophication
remain scarce in large rivers, under a multipressure
context. Although some direct toxic effects of nitrogen
are known (e.g. Camargo et al., 2005; Lecerf et al., 2006),
it seems that nutrient and eutrophication effects on ben-
thic fauna occur rather via indirect processes (Friberg
et al., 2010). Dissolved oxygen depletion could be one

of the major indirect drivers, due to the increase in algal
and microbial activities with nutrient excess (Smith
et al., 1999; Biggs et al., 2000). This can be particularly
true in the warmest period, when organic pollution
exacerbates the effects of high temperatures on micro-
bial activity, resulting in low water dissolved oxygen
concentrations that are unable to supply the increasing
metabolic demand of invertebrates (Dahl et al., 2004).
Differences in competition ability of organisms along
nutrient gradients and changes in food stoichiometry
are two other potential factors that have already been
proposed to explain alteration in invertebrate commu-
nity composition by nutrient contamination (Dang
et al., 2009). In many cases, river nutrient enrichment
leads to water quality degradation, trophic resource
modifications and potential loss of biodiversity with
assemblages exhibiting more pollution resistant taxa
(Smith et al.,, 1999; Allan, 2004; Dahl ef al., 2004). In
these circumstances, the inverse pattern observed at
Dampierre, i.e. an increasing proportion of pollution-
sensitive taxa related to water quality improvement, is
consistent with the phosphorus input reduction and
eutrophication limitation observed in the Loire River.
A complementary process could be a decline in
phytoplankton concentration leading to better light
penetration in the water column, allowing a better
development of macrophytes and periphyton. This
development could provide new sources of food and/
or refugia for invertebrates (e.g. Collier ef al., 1998),
promoting benthic assemblage diversity. The appear-
ance of sensitive taxa has also contributed to an
increase in global community richness, potentially
explaining the correlations between richness and water
quality trends.

In addition, all the sensitive taxa appearing in the
recent years are typical from fast flowing waters, rein-
forcing the hypothesis that hydrological effects could
be hidden. However, even if such taxa exhibit affinities
for similar habitat conditions, they are clearly (taxo-
nomically) different from taxa that disappeared or have
declined during the study period. Therefore, no full
taxonomic resilience of the autochthonous invertebrate
community has yet been observed, although it does not
necessarily mean that functional recovery has not
occurred. Other studies have revealed no or only par-
tial biological recovery of river invertebrates after water
quality recovery (e.g. Bradley & Ormerod, 2002; Harris
& Heathwaite, 2012). As already emphasized by Orm-
erod (2004), the structure or functioning of restored eco-
systems may significantly differ from comparable,
pristine systems (Bradshaw, 1996), and even organisms
with rapid response capacities — about 4 months for
benthic invertebrates in response to the factors taken
into account in this study — may exhibit very slow
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recovery after physical and/or chemical restoration by
comparison with the abruptness of the initial impacts
(Hirst et al., 2004). Recovery limitation can be biologi-
cal, e.g. when disappearing taxa are unable to recolo-
nize lost areas due (i) to their weak dispersal capacities
or (ii) to the settlement of new, efficient competitors
(often invasive species) rapidly colonizing vacant habi-
tats after restoration (Ledger & Hildrew, 2005). Recov-
ery limitation can be also environmental, due to abiotic
stress (e.g. climate change) that are likely to reduce or
confound biological recovery (Bradley & Ormerod,
2001).

Caveats and future outlooks

Although the study outcomes have supported all our
hypotheses, some of the interpretations have to be con-
sidered with caution. First, long-term data on water
temperature showed that warming slowed over the last
10-15 years of the study period whereas water quality
simultaneously exhibited a substantial improvement.
So, the impact of local confounding effects could have
been slightly exacerbated by hydroclimatic conditions
less stressful for sensitive taxa. In a context of multiple
stressors, this kind of potential interaction demon-
strates the interest of long-term data. The time period
considered is a crucial point since warming is expected
to continue at a higher rate in the next years, whatever
the recovery measures that will be implemented (IPCC,
2007). Several studies have demonstrated that hydrocli-
matic impacts should be strongly enhanced by the good
chemical water quality of many rivers (due to the
implementation of appropriate management and resto-
ration programmes, e.g. in the European Water Frame-
work Directive implementation context), that has
allowed the (re)settlement of pollution-sensitive taxa
potentially more vulnerable to global changes (Dau-
fresne et al., 2007; Dewson et al., 2007; Durance & Orm-
erod, 2007). So, this ‘adverse side’ effect of regulatory
measures might now become a new management chal-
lenge (Durance & Ormerod, 2009).

Moreover, indirect relationships could obviously
exacerbate the local effects of water quality improve-
ment as demonstrated by the strong negative correla-
tion between Corbicula abundance and chlorophyll-a
concentration (Fig. 7). Given the high general tolerance
of this filterer and assumptions already made in other
studies (e.g. Descy et al., 2012; Floury et al., 2012), it is
highly probable that the observed relationship involves
a process of phytoplankton filtration by the bivalve
rather than a positive response of Corbicula population
to water quality improvement.

Even if several studies have warned about the
increasing risk of underestimating the biotic impact of
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climate changes when using the family identification
level rather than the species level due to the potential
loss in within-family ecological diversity not taken into
account (e.g. Béche & Resh, 2007; Bonada et al., 2007),
our results have shown the potential interest of such
identification level, usually used in many routine
surveys.

Notwithstanding these caveats, the general ecological
pattern observed for the Loire River is rather unequivo-
cal, especially for taxa either threatened or developing.
Hence, hydroclimatic factors driven by global climate
changes have impaired invertebrate community com-
position at Dampierre, similar to other river systems.
The number and abundance of native, pollution sensi-
tive and rheophilic taxa have decreased, in contrast
with pollution tolerant and limnophilic taxa such as
most of the invasive species caught during the study
period, as a consequence, in particular, of water warm-
ing. In contrast, positive local changes in water
chemistry, driven by management actions, have been
able to confound and partially reduce the adverse
effects of global changes. As such, our study has pro-
vided original and promising insights for disentangling
the effects of multiple stressors in large rivers, to guide
management and restoration strategies. More broadly,
this study has highlighted also the critical need for
long-term ecological surveys to address such issues.
They have proved to be a primordial prerequisite to
detect (i) the global climatic factors significantly influ-
encing local communities, (ii) the confounding effect of
local alternatives or pressures that can limit or exacer-
bate the negative consequences of climate changes and
(iii) potential thresholds in environmental and biologi-
cal trends, occurring over multidecade periods and
being most likely in multiple-stressor contexts.

Further investigations should be now allocated to a
best understanding of the ecological responses of inver-
tebrates. The most obvious and attractive approach
would probably be to apply a ‘trait-based approach’
that examines long-term changes in the functional com-
position of macroinvertebrate communities. In such a
multiple-stressor context, specific responses of a combi-
nation of trait descriptors to different environmental
parameters could be a useful alternative (Bonada et al.,
2007; Statzner & Beéche, 2010). This approach could
allow investigating the potential existence of a func-
tional resilience despite the absence of taxonomic recov-
ery and to precise which combination of functional
adaptations could be responsible of such resilience.
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