A ]|

LAboratoire
DYnamique de la
Bl1Odiversité

ECOFOR

ECOSYSTEMES FORESTIERS

BIODIVERSITE ET GESTION FORESTIERE

Gestion forestiere :
implications dans le fonctionnement

et la biodiversité des écosystemes lotiques associés

Rapport final: 20 novembre 2003

Responsable du projet : Eric Chauvet




Contributions : Sébastien Brosse, Jean-Yves Charcosset, Eric Chauvet, Lounes Chikhi, Nicolas
Féau, Katia Féve, Monique Gardes, Karine Guilhem, Beryl Laitung, Antoine Lecerf, Sophie

Millot et Prolet Pichmanova.



SOMMAIRE

INTRODUCTION GENERALE ..o bbbt sb ettt st b b ene s 5
RESUME DU PROJET ...ttiutiutetesteste sttt et sttt skttt he et s et b s bt e bt e bt e st e s b e b e bt A b e eb e e b £ bt e s b e btk eb e eb e e b e e bt e s e et e b sb e e b e ne e 5

B T AT DE L ART ettt ettt ettt ettt b ke h bt s e e et bt e b e b £ e R e e R b e s b e E e b€ AR SR £ SR e R b e R £ e R R Rt R e b e e Rt e s e e R bbbt ne e 7
PRESENTATION DES RESULTATS ...uttttetteutestestestesseaseaseessessessessessesseaseassessesseasesseassaseessessestessesseaneessensensessessessessens 9

L@ o103 1] S 9

YTy pToTo o] [oTo T Lo =T AT = L -SSP 12
REFERENCES ...ttt etttk ettt bkt h et b bbb e b 41t oAb e E b e b e b £ e b e e R b e s bt e bt b e e bt e bt e b e e nb e b e nn e b e nbeenenns 14
CHAP.1:.......... DIVERSITY OF RIPARIAN VEGETATION AND AQUATIC FUNGI IN WOODLAND
STREAIMS L.ttt bbbt h bbbt Rt b b e bt e R e oAb e Rt AR e R £ E £ e Rt e e e R R Rt bt bt Rt e e n b nr e r e re e 16
AABSTRACT ..ttt etettette ettt s btk ehe st e e et e bt eb ekt eh £ e b e R b es e AR e E e A b e S H £ e E e e hE 2R e e E e b e AR e AR £ SR e e R b e R E e R e R e ARt R £ e R e e Rt e h e e r e b bt b e reene s 16
INTRODUGCTION. ...ttt ettt sttt st ste et et e st s se e b e sbe e nb e e e e e se e eae e e Re e a R e e b £ e aE e 2R R e e R e e e b e e nbe e nRe e e Ee e st emn e emeeaneenbeenbeenbeenneenneas 16
MATERIALS AND METHODS .....ceuteetteteeteaseeaseeaseesseesseeseessesssesssessesssessseesseaseanseasseaseesseenbeasbeasnessnesseesneesreenseannes 17
RESULTS ettt sttt ettt etttk ettt et h e bt e b e E e st e e s R e e R e e R e AR e e AR e 4R e e AR e oA R e SR e e eR e e R e e R e e R e e R Rt e R et RnenReenReenreennas 20
Abundance, richness and diversity of aquatic hyphOMYCELES..........ccviieiieiie e 20
Species assemblages and Site COMPATISONS .........cviiieiieiiee ettt e e sre e sreebeeneesnsesnee e 21
0= g gV T o1 =T o USRS 23
DISCUSSION ...ttt etttk et btttk b e bt e bt e st e s st e R e e e R e e R e e AR e e Rt 2R e e R R e e R e e eb e e eb e e bt e bt e s b e e s e e s reenbeenreenneannas 24

L L= = Vot g Tor= o T =T ] OSSR 24
Fungal assemblages and subStrate PreferenCe.........coovi i iiiiiii i 25
AACKNOWLEDGEMENTS ...t tttesteeteesreesseas e sssesseesseesseesseasseasseasseassease e beesbeesseaseeabeeaEe e abeenbeenneemneabeenbe e beenneanneanneas 27
REFERENCES .....ctteutteuteesteetsesteesteesbeesteenteasesssesse e ab e ab e e st e s st e s s e e s e e e R e e AR e e AR e 4Rt 4R R e e RR e eR e e aR e e aE e e R e e R e e s b e esnenreenneenreenneannas 27

CHAP. 2: DIVERSITY OF RIPARIAN VEGETATION AND FUNGAL POPULATIONS IN
WOODLAND STREAMS: GENETIC DIVERSITY IN TETRACHAETUM ELEGANS, A MITOSPORIC

AQUATIC FUNGUS ...ttt sttt ettt b e sb e bt s bt e s be e b e e s be e sb e e sbe e beenbeenteeatenbeebeenbeenbenneeas 37
AABSTRACT ..ttt sttt ettt ettt h etk ekt Rt Rt e Rt R R R e R e e R e AR e e R e e R R e e nRe e e e e n e et er e e nr e re e reene e 37
INTRODUCTION. ...ttt sttt ettt st se e et e s e e r e n et e e e s s e s b e s b e sae e neeeneenn e e se e ameenneenreenreesneenneas 37
MATERIALS AND IMETHODS. ...ttt ittt sttt sttt re e n e ese e sr e nn e e n e ne e sseenreenreenreennas 39

Population sampling and cultivation of fungal iSOIAteS ... 39
I AN C 44 Ut AT ) TP 40
AFLP @NEAIYSIS ...ttt b e bbb bt b e a et eb e bbb e b nnes 41
Reproducibility tests 0n AFLP DANGS .......c.ooiiiiiiiee e 41
SCOFING PrOCEAUIES. ... .cveteeeteite ettt ettt sttt b ettt b e bbbt e bt b e e bt e b b e bt e b b e bt e b e b e bt e b e b e bt ebe e et e e b et et 41
INtrapOPUIALION VATALION ......iiiiiitiiiiiite et b e bbb bt se e ebe e 44
Population differentiation and SUDSEFUCTUFING ........oviiiiiiiiii s 45
Linkage diSEqUITTDIIUM .......ouiiiiii bbbttt 45
RESULTS .ttt ettt r e r et e s bk e e Rt e e R e e e e et e e e e Rt e e R e e Rt e R e e nreenre s 46
CharacteriStiCs Of AFLP MAIKEIS .....c.oiiiiiriieirtee bbbttt 46
Intrapopulation genetic and haplotypiC dIVEISILY ..........coiiiiiiiiiees e 46
CIUSEEE ANAIYSIS ... vtttk h bbb b st bbbt bbbttt b ettt een et 49
Population differentiation and SUDSTIUCIUIING ........oviiiiiiiiiieire s 49
Linkage diseqUIlIDIIUM (LD) ...c.viviiiiiirieieiisieeie sttt ettt 52
DDISCUSSION ...ttt sttt s et ettt s e Rt e R e R e Rt e et e et e et e et eR e e eR e e n e e e e ne s s e e nreenneenreenreers 52
GENELIC GIVETSILY ...ttt ettt e h bbbtk b bbb st b e b st bt b ettt n bt eb et e ne et 52
Gene flow and isolation between SAmMPIING SILES ........coviiiiiriiiee e 53
Substrate SPeCifiCity @anNd SEIECLION........cciiriiie e 53
Linkage disequilibrium and ClONAIILY ..........coooiiiiiiiie e 54
CONCLUSION AND PERSPECTIVES......euvtettetrreeatesesessesesessesessasesessssesessasesessssesessesesessssensssesesessesensssesessssesessssases 54
ACKNOWLEDGEMENTS ... tttsteteseteseesessesesseseseseesesessesessasesesssesessssesessssesessssesensasesessnsesessasesessssesessssesessssesensans 55
REFERENCES ...t eutteurees sttt sttt ettt st se e ese e r et e e e e e s ek e R e e R e e Rt e n e e e et e me e eR e e nR e e e n e e e e e e ns e nreenmeenreenreenris 56



CHAP. 3 : EFFET DE LA DIVERSITE FORESTIERE SUR LA DIVERSITE SPECIFIQUE ET

FONCTIONNELLE DES COMMUNAUTES DE MACROINVERTEBRES BENTHIQUES ................... 58
N g aT0] 0o 1T OSSPSR 58
IMATERIEL ET METHODES «..ttvtttetestetetesteseetesteseesesseseesesteseesessessesessessesessessesessessesessessesessensesessensasessensesessensasessens 58

R 1O OO OO OSSOSO 58
ot g 0L 1| [T = Vo = PP 59
TraiteMENt AES HONMNEES .....c.e ittt ettt bt sb e et e sb e s e et sbeseebe st e e ebeseeseeteneas 59
RESULTATS L..ttteteite ettt sttt st sttt sttt sttt be et be st e b e bt e b e b e e b e e b e e b e e b e e b e e b e e bt ek b e Rt e bt et e e ket ebe et e e besbe e erenbns 60
ClaSSITICALION TES SITES.....eivitiiiitiitiiiti ettt bbbttt ebe st e b stns 60
Influence de la diversité spécifique des litieres VEGELAIES .........cccceveverieiieiece s 65
Diversité fonctionnelle et groupes trOPRIGUES .........viviieiirieie et ereens 68
DISCUSSION. ...ttt ettt seete st seese st st esesbe st ebesbe st ebeabe st ebeabeseebeebe e e b e ebe e eb e ebe e e b e ebe s e e b e ebe e e be e ke b ebeebe e ebeabe e ebenbe st erentns 69
REFERENCES ...ttt ettt sttt sttt sttt st sttt st et et st et ekt ebe e be e e b e e b £ e bt A b e e b e e b e e bt e b e b e bt e bt ebeebe e ebenbe e ebesbe e arentns 72

CHAP. 4 : EFFET DE LA DIVERSITE FORESTIERE SUR LA DECOMPOSITION DES LITIERES.. 74
INTRODUGCTION. ...ttt sttt sttt ettt be sttt e be e sbe e sbe e bt eabeeae e ehe e eb e e b e e a bt 2e b e e E b e eE e e e b e e ehe e ebe e bt e mbeehbeebeenbeenbeenbeenbaennens 74
MATERIEL ET METHODES .....cttttteiteeiteeteasteateesstesteasbeabeasbeessesseesseesheesbeeaaeeaseaaseeabeab s e abeeabe e beesbeesbesbeesbeesbeenbeaneas 74

STIE A GHUAC ..ot e e e et e e et e e e e ettt e e e et e e e st e e e e ettt e e e ebteeeebteeeeatbreeearteeeeaares 74
PRYSICO-CAIMIE dE I'@AU ...ttt 75
DECOMPOSITION AES TITIEIES. ... vttt bbbttt bbbttt s 75
ANAIYSES GBS HONMEES ...ttt b e bttt bbbt b e sb et eb e bt eb e s b st ebenb et et e sn st ebe e 76
RESULTATS 1..vittiteiteteteste st eteste st e teste st etesbe st etesbe st eseebe s s ebe e b e s ebe e 4e s e R e e ae b et e a4 e s e R e e be b eReebe b eReebe b eseebe b eseabe s eresbe st esentens 77
PRYSICO-CRIMIE ...ttt bbbttt bbbt bbbt b et 77
Vitesse de ABCOMPOSITION. .......eviiiiriieiiite ettt ettt ettt sb et b et b e bbbt eb e bt sn e ene e 77
DISCUSSION. ...ttt ettt ettt ettt ettt ekt b ekt b e e ket ek et e ket e kbt e ek e e e he e e eh b e e ebe e e eb bt e nb e e e e b b e e nb b e e abbeesnneeseneennneenees 79
REFERENCES ... .tte ittt ittee sttt sttt ekttt ekttt et e ettt ekt e ket e ke e ek bt 44 E e e e be e e ke 4o eb e e e eh et e nb st e e b e e e nbb e e abbeesnneesebeennneenees 80

CONCLUSION GENERALE ..ottt bbbttt ettt 82
REFERENCES .....ctteutteuteesteetsesteesteesbeesteenteasesssesse e ab e ab e e st e s st e s s e e s e e e R e e AR e e AR e 4Rt 4R R e e RR e eR e e aR e e aE e e R e e R e e s b e esnenreenneenreenneannas 83

PRODUCTION SCIENTIFIQUE........oiiiii ittt e st e et e e sta e e sbe e e staeabaeestaaenneeesseaenneaens 84



Introduction générale

Résumé du projet ’

Le présent projet s’adresse a la biodiversité et au fonctionnement de I’écosystéme forestier
dans sa composante aquatique. Les milieux d’eau courante, ou écosystémes lotiques, sont
fortement tributaires de leur environnement terrestre. La litiere produite par les arbres
riverains et interceptée par la riviere constitue en effet la source majeure de matiére organique
pour les cours d’eau forestiers. L’incorporation de cette matiere organique dans le réseau
trophique aquatique est réalisée par le processus de décomposition de la litiere impliquant des
bactéries, des champignons (hyphomycétes aquatiques) et des macroinvertébrés aquatiques.
La forét a donc une influence globale sur le fonctionnement biogéochimique et la productivité
des rivieres qui la traversent. Cependant, on ignore si la diversité des litieres forestieres peut
influencer I’activit¢ des décomposeurs ainsi que la structure des populations et des
communautés aquatiques.

Nous testerons I’hypothese selon laquelle la gestion forestiere qui contrdle la diversité de la
ripisylve affecte : (1) le processus de décomposition des litieres et (2) la diversité¢ des
communautés aquatiques impliquées dans la décomposition (diversités emboitées). Une des
éventualités est que la simplification généralisée des écosystemes forestiers entraine un
appauvrissement a grande échelle de la biodiversité des milieux aquatiques.

L’approche consistera a comparer le fonctionnement et la biodiversit¢ de riviéres sous
plantation monospécifique a ceux de cours d’eau bordés par I’espece de monoculture associée
a une variété plus ou moins grande d’essences plantées ou spontanées. Les foréts
étudiées seront la hétraie et la plantation de résineux (sapin, Douglas ou épicéa), I’étude du
second type de plantation étant dépendante de 1’existence et la sélection de sites appropriés.
Le taux de décomposition des litieres, la biomasse de champignons et de macroinvertébrés
associés aux litieres ainsi que la densité et la biomasse de macroinvertébrés présents dans ces
rivieres seront mesurés au cours d’un cycle annuel. La biodiversité des rivieres sera évaluée
aux trois niveaux : (i) geéne (diversité infraspécifique de deux especes communes
d’hyphomycetes ; techniques des RAPDs et AFLP), (ii) espece (diversité spécifique des
communautés d’hyphomycétes et de macroinvertébrés) et (iii) écosysteme (diversité
fonctionnelle des macroinvertébrés).

L’objectif initial du présent projet est ainsi d’évaluer I’influence de la gestion forestiére sur
des groupes d’organismes: (i) absents des inventaires forestiers, (ii) essentiels au
fonctionnement écologique de leur milieu, les cours d’eau forestiers, et (iii) contribuant a la
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biodiversité¢ générale des milieux forestiers. A partir des résultats obtenus, le but final est
d’émettre un ensemble de recommandations visant a garantir 1’intégrité fonctionnelle et
structurelle des rivieres forestiéres. Les recommandations destinées aux gestionnaires des
milieux forestiers seront élaborées et diffusées en partenariat avec la Section Technique Inter-
Régionale Sud-Ouest de 1’Office National des Foréts.



Etat de P’art ’

Avec prés de 15 millions d’hectares, la forét frangaise couvre aujourd’hui plus du quart du
territoire métropolitain et figure a la troisiéme place au plan européen. Ces foréts sont en
grande partie localisées sur les versants de basse ou moyenne montagne. Or ces versants
forestiers coincident largement avec la zone amont des réseaux hydrographiques, c’est-a-dire
I’ensemble des cours d’eau de faible ou moyenne largeur (ordre 1 a 3 ; Strahler 1957) qui
constituent la majeure partie du linéaire des rivieres. Par exemple, ces petites rivieres
représentent 86% du linéaire du réseau hydrographique de la Garonne (Décamps, comm.
pers.). En conséquence, de trés nombreuses rivieres frangaises présentent un environnement

forestier.

Sur un plan fondamental, on reconnait aujourd’hui que le fonctionnement de I’écosystéme
forét concerne non seulement le milieu terrestre lui-méme, mais aussi le milieu aquatique
adjacent. En fait, le lit de ces rivieres n’entraine généralement pas de rupture de la canopée et
le cours d’eau peut étre considéré comme un élément intégrant du systéme forestier. Les
litieres végétales qui forment un compartiment majeur dans les cycles biogéochimiques des
écosystemes forestiers sont tout aussi essentielles au fonctionnement des rivieres forestieres
(Wagener et al.1998). Ces liticres constituent la principale source de matiere et d’énergie pour
le réseau trophique aquatique. En effet, on considére qu’en moyenne 80% de la matiére
organique arrive dans le cours d’eau sous la forme de liticre (Haapala & Muotka 1998).

2 an'l, dont 70 a 80% sous la forme de

L’apport de litieére moyen est d’environ 500 g m’
feuilles mortes, le reste étant constitué de bois, écorces, fleurs, fruits et bourgeons (Webster et
al. 1995). Cette valeur est généralement supérieure a celle des retombées sur le sol forestier. A
I’apport vertical, s’ajoute en effet un apport latéral contr6lé par le vent et la morphologie du lit

des rivieres qui fonctionne comme un milieu récepteur de liticre.

L’incorporation de cette matiére organique dans la chaine alimentaire est réalisée par un
processus de décomposition impliquant des microorganismes et des invertébrés déchiqueteurs
(Webster & Benfield 1986, Gessner et al. 1999). La biomasse de ces décomposeurs et le
produit de leur activité (matiere organique transformeée) constituent la source de nourriture
d’autres groupes d’invertébrés et finalement celle des poissons. Ainsi, a la différence des
rivieres larges et ouvertes qui génerent une abondante biomasse végétale aquatique, les cours
d’eau forestiers sont considérés comme des écosystémes hétérotrophes, c’est-a-dire tributaires
des apports allochtones de mati¢re organique (Vannote et al. 1980). Les macroinvertébrés
aquatiques qui ont été classés en différents groupes fonctionnels en fonction de leur mode
d’alimentation et du type de matiére organique particulaire assimilée (Cummins 1974) sont
distribués inégalement le long du continuum fluvial. En comparaison de la zone aval des
rivieres, la partie amont présente une forte biomasse et une diversité élevée d’invertébrés
déchiqueteurs de litieres (Cummins et al. 1989). Des expériences ont montré que ces
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invertébrés consomment préférentiellement les litiéres “ conditionnées ™ par des champignons,
les hyphomycétes aquatiques (Barlocher 1992). Les invertébrés aquatiques sont également
capables de sélectionner les parties de litieres colonisées par des especes fongiques
particuliéres (Arsuffi & Suberkropp 1985). Des bilans récents montrent en fait que, par leur
activité enzymatique, les champignons contribuent pour plus de 50% a la perte de masse des
litieres, une part importante étant convertie en spores asexuées, ou conidies (Baldy et Gessner
1997, Gessner et al. 1997). Les hyphomycétes aquatiques ne présentent pas de spécificité vis-
a-vis des especes de feuilles mortes colonisées et les différentes espéces fongiques assurent
généralement les mémes fonctions écologiques (Barlocher 1992, Suberkropp 1992). Certains
travaux semblent pourtant indiquer que ces champignons ont une préférence pour certaines
espeéces foliaires (Thomas et al. 1992, Charcosset & Gardes 1999 ; Chauvet & Gessner,
données non publiées). Les conséquences de ces préférences vis-a-vis de leur substrat n’ont
toutefois jamais ét¢ abordées a I’échelle de I’écosystéme riviere forestiere.

De nombreuses études se sont attachées a comparer les apports et le devenir des litieres dans
les cours d’eau de différentes régions du globe, soumis a des conditions naturellement
variables ou a I’impact d’activités humaines (Webster & Benfield 1986, Webster et al. 1995).
La décomposition des litieres a été proposée comme un indicateur de I’intégrité fonctionnelle
de I’écosysteme riviere (Gessner & Chauvet 2000). Plusieurs facteurs anthropiques contrélant
le processus ont été identifiés, les uns concernant la qualité¢ de la riviére, les autres celle des
litieres. Les travaux traitant de I’influence de la qualit¢ du matériel végétal sur la
décomposition se limitent généralement a la comparaison d’essences trés différentes comme
les espéces d’eucalyptus et d’aulne (Pozo et al. 1998) ou de résineux et de feuillus (Whiles &
Wallace 1997). Certaines études abordent les conséquences de la disparition des milieux
forestiers, due a des coupes forestieres (Stone & Wallace 1998) et des agents phytopathogenes
(Smock & MacGregor 1988) ou dans le cas d’un remplacement par des cultures ou des
paturages (Abelho & Graga 1996, Townsend et al. 1997, Harding et al. 1998). Cependant la
gestion forestiére, par le choix des essences mais aussi le type de culture, influence
directement la quantité, la qualité et la phénologie des apports. Or les études ont généralement
ignoré les conséquences de cette gestion lorsque celle-ci induit seulement une diversité plus
ou moins grande de litieres arrivant au cours d’eau. De tels changements n’entrainent pas
nécessairement de modifications radicales au niveau de 1’écosystéme forestier mais peuvent
étre déterminants dans la structure et le fonctionnement de 1’écosystéme rivicre.

Les relations existants entre la diversit¢ des communautés végétales et la structure des
communautés animales, notamment arthropodes, qu’elles abritent et des réseaux trophiques
ont donné lieu a d’importants travaux pour la gestion des agro-écosystémes (Andow 1991).
Pour ce qui est des milieux aquatiques, la prise en compte des relations entre forét et riviere a
conduit les forestiers et les ingénieurs écologues a intervenir et préconiser certains
aménagements dans les milieux naturels ou anthropisés. L’entretien des berges, bas¢ sur
I’enlévement souvent systématique des embacles, n’est toutefois pas sans conséquence sur la



biodiversité¢ aquatique (Laitung et al. 2000, 2002). Les scientifiques, les naturalistes et les
personnels forestiers ont par ailleurs réalisé des inventaires floristiques et faunistiques ainsi
que des synthéses écologiques de la richesse patrimoniale des foréts (par exemple, inventaires
ZNIEFF, ZICO et ceux réalisés dans le cadre de la directive ‘ Habitats ). Les foréts
reconnues comme des foyers de biodiversité ont fait I’objet d’études et d’attentions
particuliéres (Dubourdieu 1997). Les €tudes et les mesures de protection qui en découlent sont
généralement orientées par le choix d’espeéces que 1’on souhaite favoriser (par exemple,
espéces menacées ou rares d’oiseaux ou de mammiféres) ou par les caractéristiques uniques
ou remarquables de certains milieux. En contraste avec cette stratégie, I’objectif du présent
programme est de considérer des groupes d’organismes (microorganismes et invertébrés
aquatiques) a la fois : (i) absents des inventaires forestiers, (ii) essentiels au fonctionnement
écologique de leur milieu, les cours d’eau forestiers, et (iii) contribuant a la biodiversité
générale des milieux forestiers.

Présentation des résultats

Objectifs

Ce rapport final intervient au terme de la convention, soit 30 mois apreés le début du
programme et de la disponibilité des fonds (sur avance de crédit par le CNRS).

Tous les objectifs scientifiques du projet ont été atteints, conformément au calendrier de
réalisation. Ceux-ci ont fait I’objet de plusieurs présentations sous la forme de communication
et publication. L’ensemble de recommandations basées sur les résultats obtenus et destinées
aux gestionnaires est en cours d’élaboration. Dans la mesure ou ces recommandations
constituent 1’aboutissement appliqué des recherches conduites, il est attendu que la
dissémination se prolonge sur plusieurs années (voir ci-apres).

L’objet de notre étude était de comprendre comment la diversité forestire controle :
(1) la diversité des organismes aquatiques :

Niveau de biodiversité Champignons Macroinvertébrés
aquatiques benthiques

Infraspécifique X

Spécifique X X

Fonctionnelle X

(ii) le processus de décomposition des litiéres et le métabolisme de 1’écosystéme riviere.

En conséquence, les résultats de cette étude sont présentés ci-apres sous la forme de quatre
chapitres :



e Effet de la diversité des foréts de hétre sur la diversité infraspécifique des hyphomycétes
aquatiques
e Effet de la diversit¢ foresticre sur la diversité spécifique des communautés
d’hyphomycétes aquatiques :
- Foréts de hétres
- Foréts de coniferes

e Effet de la diversité forestiere sur la diversité spécifique et la diversité fonctionnelle des
communautés de macroinvertébrés benthiques

o Effet de la diversité des foréts de hétre sur le processus de décomposition des litiéres.

Ces quatre parties sont développées ci-apres, sous la forme de chapitres en frangais ou de
manuscrits en anglais, soumis ou en cours de révision pour publication. L’ampleur de ces
chapitres est inégale du fait de I’avancement variable du traitement des données et du

processus de soumission des résultats en cours.
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Bernazobre
nb.sp.:5
order: 1

alt.: 580 m
Q:29L/s

Affl. Montaud
nb sp.: 7
order: 1

alt.: 580 m
Q:29L/s

Affl. Resse
nb.sp.: 8
order: 1

alt.: 680 m
Q:13-48 L/s

Faou Gros
nb.sp.9
order: 1
alt.: 748 m
Q:9-16 L/s

Ladoux
nb.sp.: 13
order: 1

alt.: 780 m
Q:93-99 L/s

Lestrépe
nb.sp.: 6
order: 1
alt.: 870 m
Q:4-5L/s

Rieusoul
nb.sp.:5
order: 1
alt.: 720 m
Q:62L/s

Fage
nb.sp.: 11
order: 1

alt.: 680 m
Q:14-41L/s

Oreval
nb.sp.:5
order: 2
alt.: 500 m
Q:nd

Q: 16-82 L/s

Bergnassonne
nb.sp.: 11
order: 1

alt.: 750 m
Q:6-28 L/s

Dental
nb.sp.:10
order: 1
alt.: 715 m
Q:6-33 L/s

Fraissegne
nb.sp.: 17
order: 1

alt.: 705 m
Q:40-82 L/s

Linon

nb. sp.:8
order: 1
alt.: 715 m
Q:5-24 L/s

Affl. Coumbos
nb.sp.:5
order: 1

alt.: 1120 m
Q:1-18 L/s

Figure 1. Localisation des seize rivieres étudiées dans la Montagne Noire.
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Méthodologie générale

Nous avons focalisé notre projet sur deux types de monoculture: la hétraie et la plantation de
résineux, 1’é¢tude d’un troisieme type de plantation (la peupleraie) envisagée initialement ne
pouvant étre abordée dans le cadre de ce projet en raison de limitations matérielles et de la
difficulté de trouver des sites de référence appropriés.

Au total, seize stations ont ¢été sélectionnées dans des secteurs faiblement anthropisés de la
Montagne Noire (sud-ouest du Massif Central ; cf. Figures 1 et 2). Ces stations correspondent
a différentes riviéres permanentes d’ordre 1 ou 2 coulant sous hétraie (i) en monoculture pure,
(i) en association avec une autre espece dominante ou (iii) en association avec plusieurs
autres especes. Aux dix stations sélectionnées initialement (rapport intermédiaire de juin
2001), s’ajoutent six sites sur des ruisseaux du méme secteur géographique, dont deux de type
‘Coniferes’ et faiblement influencées par des plantations de résineux. Ces deux sites sont
situés au sud du village de Labruguiére dans la forét de Montaud ; ils sont donc localisés pres
du centre de la zone géographique d’étude. Comme cela était attendu, il n’a pas été possible
de trouver de sites sous conifere majoritaire, les résineux dans le sud de la France n’occupant
généralement que des surfaces limitées en créte de bassins. Nous avons donc préféré
privilégier ’homogénéité de 1I’ensemble de nos sites, localisés dans le méme massif forestier a
des altitudes comparables, plutot que I’intensité de 1I’impact des résineux. Des sites fortement
influencés par les coniferes mais localisés dans des régions francaises ou espagnoles distantes
n’auraient pu, pour des raisons biogéographiques, étre comparés valablement a ceux de la
Montagne Noire. Le choix des sites a été grandement facilité par des contacts avec M. Sardin,
responsable de la Section Technique Inter-Régionale Sud-Ouest, ainsi que des responsables
locaux de I’ONF.

Figure 2. Vue de trois riviéres retenues pour 1’étude : la Bergnassone, le Ladoux et le Dental en automne.
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Afflt Coumbos

Lestrépe

Linon

Montaud

Bergnassonne

Faou Gros

-

Ladoux

Lampy

Fage

Afflt Resse

Figure 2. Abondance relative des différentes espéces forestiéres dans la litiére accumulée dans 12 cours d’eau de
la Montagne Noire (prélévement de novembre). Les 3 riviéres supplémentaires (cf. Chap. 4) ne sont pas figurées.

La contribution des especes foliaires a la litiere accumulée dans le lit des riviéres constitue
une base d’appréciation quantitative de la diversité forestiere. Cette contribution a été mesurée
réguliérement au cours d’un cycle annuel sur I’ensemble des cours d’eau. La Figure 2
représente ces abondance relatives en milieu d’automne, c’est-a-dire apres le pic de chute de
litiere a décomposition rapide a moyenne et avant les chutes maximales de litieres réfractaires
(p. ex. hétre et chénes). Les relevés réalisés a cette période donnent ainsi une image assez
synthétique du type et de la diversité des litieres présentes sur I’ensemble de ’année dans ces

rivieres.

Fraissegne

X
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Dental

B F. silvatica

B Q. sessiliflora
O Q. pedunculata
O cC. avellana
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Chap. 1: Diversity of riparian vegetation and aquatic fungi
in woodland streams’

Part 1 : Beech forests

Abstract

Previous studies have shown that the abiotic parameters such as elevation, water temperature
and chemical composition influence the composition of aquatic hyphomycete communities in
streams. The aim of the present study is to test whether the diversity of riparian vegetation
affects fungal species assemblages in response to possible preferences of aquatic
hyphomycetes for their leaf substratum. The study was carried out in ten woodland headwater
streams (Montagne Noire, S-W of France). Streams were selected along a gradient of riparian
tree diversity. The fungal species composition and the number of spores in water samples
were determined microscopically on bimonthly samples of stream water taken over one year.
Three submerged leaf litter patches were collected at the same time and analysed for relative
abundance of leaf species. Beech was dominant in most streams. A total of 80 species of
aquatic hyphomycete were found in the ten streams. Results from correspondence analyses
revealed no distinct fungal assemblages associated to any particular leaf species. The addition
of a bulk of hazel leaves in a stream where beech represent >90% of leaf inputs did not result
in an increase in fungal richness. However, the fungal richness in the ten streams showed a
significant and positive correlation with the leaf species richness, explaining 44% of the total
variance among streams. These results suggest a hierarchical relationship between riparian
and aquatic biodiversities and provide arguments for the conservation of diverse tree species
along streams.

Introduction

The loss of biological diversity within aquatic systems, which affects all kinds of ecosystems
(Vitousek et al. 1997), is a serious challenge to ecologists working at various spatial scales
(Noss 1990). Stream ecosystems offer a large field of investigation (surface and subsurface
waters and riparian systems) to assess the different hierarchical levels of diversity (alpha, beta
and gamma diversity) and the linkages between the diversity of aquatic organisms and that of
river margin organisms (Ward and Tockner 2001). Aquatic fungi are considered to be
valuable indicators of changes induced by, or related to, a modification of stream diversity
because of their strong involvement in keystone processes such as plant matter decomposition

! Cette partie fait 1’objet d’un manuscrit en préparation pour la revue Conservation Biology, dont les auteurs sont
Laitung B. et Chauvet E.
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and nutrient cycling (Gessner et al. 1997). Aquatic fungi, especially aquatic hyphomycetes
initiate the decomposition of leaf litter from riparian vegetation and their mycelia can account
for up to 17% of detrital leaf mass (Gessner 1997). Moreover, fungal colonisation of leaves is
recognised to improve the quality of the leaf detritus as a food source for stream detritivores
(Suberkropp 1992) and to be at the origin of the woodland stream food web.

For these reasons, the relationships between aquatic hyphomycete communities and stream
environmental factors have been studied to some extent. The importance of riparian
vegetation as a main source of organic matter for woodland streams is well established and
received special attention in its relation with the aquatic fungus dynamics. The pattern of
abundance of aquatic hyphomycetes in temperate streams is triggered by leaf fall in deciduous
forest (Gonczol and Révay 1999). Furthermore, forest management practices such as exotic
plantations (e.g., eucalyptus, Bérlocher and Graca 2002) and changes in streambed
retentiveness (Laitung et al. 2002) have been shown to affect aquatic hyphomycete
communities.

The response of fungal communities to changes in the diversity of riparian vegetation is,
however, still poorly understood. Indeed, the understanding of aquatic hyphomycete response
is complicated by the phenology of riparian vegetation and superimposed effects of other
environmental factors. Although a large body of literature deals with the ecology of these
fungi, the distribution of many species as well as preferences regarding the leaf substrate
remain poorly known. Consequently, any stream management plan should take into account
the relationships between the composition and diversity of riparian vegetation and the
structure of aquatic fungus communities as a first link between the valley and the stream
ecosystem (Cummins 1973).

The objective of the present study is to assess the influence of the diversity of riparian
vegetation on aquatic hyphomycete communities in woodland streams. This was realised by
comparing the fungal community structure of streams affected by a gradient of riparian
vegetation diversity. Our hypotheses were that (i) aquatic hyphomycetes colonising leaf litter
in streams exhibit preferences but not specificity for their substratum and (ii) these preferences
result in a positive response of aquatic hyphomycete assemblages to changes in the diversity
of riparian vegetation.

Materials and methods

Study sites

The study was carried out in ten headwater streams located in the Montagne Noire region, a
1450 km® area of mixed broadleaf forest in south-western France. All streams were selected
on the basis of tree riparian vegetation diversity described by the relative amounts of leaf litter
in the stream. The forest was dominated by coppice-with beech or oak standards, where
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natural regenerating vegetation was preserved. Stream riparian vegetation was composed of
mature beech (Fagus silvatica L.) or oaks (Quercus humilis Miller, Quercus petraea Lieblein,
Quercus robur L.) with an understorey of 14 deciduous tree species varying among sites.
Three streams (Linon, Lestrépe, Coumbos tributary) had a low riparian diversity, i.e. one leaf
species predominated the litter composition over 75%; three streams (Dental, Bergnassone,
Montaud tributary) had an intermediate riparian diversity, i.e. one leaf species represented 50-
75% of the litter and the last four streams (Fraisségne, Fage, Lampy, Ladoux) had a high
diversity, i.e. any leaf species account for more than 50% of litter composition. Sites were
selected to ensure that environmental parameters other than riparian vegetation varied little in
order to minimise the importance of environmental variation in aquatic hyphomycete

communities (Table 1).

Furthermore, in order to assess if major changes in litter species composition induced
significant changes of the fungal community composition, an experiment was conducted
where large amounts of hazel leaves were introduced at one single date in the Linon stream.
The Linon was chosen because one single litter species (beech) predominated by 85% to
100% during the year prior to manipulation. In October 1999, a 30-m stretch was delineated.
The 15-m upstream section within this stretch represented the reference section and the 15-m
downstream section was treated. Within the treated section retention of leaves was first
artificially enhanced by securing ten plastic nets at equal intervals within the stream channel
perpendicularly to the stream axis. Subsequently, 30 kg of freshly fallen hazel leaves were

homogeneously introduced into the treated stream channel section.

Sampling methods

Aquatic hyphomycetes were sampled bimonthly between February and December 1998 within
the ten streams. This sampling period allowed to cover the seasonal dynamics of the fungal
communities in relation to the riparian vegetation phenology. Fungal spores were collected by
filtering stream water through Whatman cellulose nitrate membrane filters (5 pm porosity, 25
mm diameter). Five replicates of 100 mL were sampled at each stream, which was expected to
provide 70 — 80% of the total species number (cf. Gonczol et al. 2001). Filters were fixed and
stained with a 60% lactic acid and 0.1% Trypan blue solution (Igbal and Webster 1973). All
filters were examined microscopically at 200X magnification and the present spores were
counted and identified to species.

In order to determine litter composition and to characterise the ten sampled streams, three
patches of naturally accumulated leaf litter within each of the ten streambeds were randomly
collected at bimonthly intervals just downstream the stretch of stream water sampling. Leaves
were identified to species, dried at 105°C during 24 hours and weighed.

In the litter manipulated stream, hyphomycete spores were collected immediately before
treatment from the downstream ends of the reference and the treated sections, respectively.
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Following the treatment, i.e. after artificial introduction of leaves, water samples were
collected once a month during four months and the structure of aquatic hyphomycete
communities determined as above.

Data analyses

Community structure for each sampling date was expressed by the following parameters:
conidial density, species abundance, species richness and diversity. Conidial density was
expressed by the total number of spores per litre of stream water and species abundance by the
proportion of species in the total pool of spores collected in each stream. Species richness was
estimated by the cumulative number of species. Species diversity was calculated using the
Shannon’s index (Shannon and Weaver 1949). Data were tested for normality distribution,
and those not normally distributed were log), transformed. Conidial density, species richness
and species diversity were compared among streams using analysis of covariance with time as
a covariate. Differences between sub-groups were tested using a Bonferroni post-hoc test.
Correlation between fungal species richness and leaf litter species richness was determined by
Pearson correlation procedure with Bonferroni-adjusted probabilities. All these statistical
analyses were performed using SYSTAT (version 5.2.1). Moreover, bootstrap estimators of
true species richness (Smith and van Belle 1984) were computed using EstimateS (version 5;
Colwell 1997) for each stream. In all statistical treatment, 0.05 was considered as the
threshold for significance.

Community structure comparison among streams was evaluated using cluster analysis based
on Sorensen’s similarity coefficient (Legendre and Legendre 1979). In order to assess possible
relationships between the matrix of similarities between streams based on presence-absence of
fungal and leaf species, a Mantel test was performed using The R Package for Multivariate
and Spatial Analysis software, version 4.0 (Casgain and Legendre 2001).

A correspondence analysis was used to produce a reduced-space ordination describing the
variation in species relative abundance of fungal communities between streams. Fungal
species represented by less than five spores were considered as accidental and were excluded
from this analysis. Correspondence analysis was performed using STATISTICA, version 5.1
(StatSoft 1997).

To assess the association of particular fungal assemblages with riparian vegetation, a non-
hierarchical clustering method was used to divide stream x date samples into groups according
to the relative abundance of leaf litter species. K-means procedure was used in The R Package
for Multivariate and Spatial Analysis software, version 4.0 (Casgain and Legendre 2001) for
100 random starts. Community analyses were hence redone taking into account this stream
classification.
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Data from the treated and reference section of the Linon were compared using independent #-
test (SYSTAT, version 5.2.1) for conidial density and ANCOVA analyses with time as covariate

for fungal species richness and diversity.

Results

Abundance, richness and diversity of aquatic hyphomycetes

The ten streams were comparable regarding environmental characteristics other than riparian
vegetation. In particular, water was acidic, oligotrophic and with low mineralisation in all
streams (Table 1 in annex). A total of 41 918 fungal spores and 80 species were identified
from the 300 samples collected between February and December 1998. A complete list of
species and their abundance are presented in Table 2 (in annex). Conidial density, species

richness and diversity, all dates combined, are presented in Table 3.

Table 3. Conidial density, species richness and diversity of aquatic hyphomycetes in 10 streams from Montagne
Noire region.

Stream No. of spores/L.  No. of species Cumulative no.  H diversity
of species
Bergnassonne 1437 17-24 42 3.0-34
Coumbos trib. 262 3-18 36 1.9-2.9
Dental 2259 18-38 47 1.6-3.7
Fage 2269 15-37 50 3.0-3.4
Fraisségne 1334 15-32 48 2.5-3.2
Ladoux 957 8-24 41 1.4-34
Lampy 1375 13-30 41 2.6-3.5
Lestrepe 610 13-25 31 2.7-3.6
Linon 958 8-23 28 1.9-3.0
Montaud trib. 2563 16-28 45 2.9-3.5

Significant variations between the ten streams are observed for species richness, diversity and
for conidial density (Table 4). Sampling date as a covariate has a significant effect on species
richness and conidial density but not on Shannon diversity index (Table 4). Differences
among streams accounted for 52% of the variation in species richness but only three pairs of
streams showed statistically significant differences: Fage/Coumbos, Fage/Linon and
Dental/Coumbos. Shannon diversity index explained 33% of the variance of streams but only
one pair of streams was significantly different: Fage/Linon. Differences among streams
accounted for 69% of the variation in total abundance with eight pairs of streams exhibiting
significant differences: Coumbos with Dental, Fraisségne, Linon, Fage, Bergnassonne,
Montaud and Lampy; and Montaud/Lestrepe.
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Table 4. Analysis of covariance of community data from 10 streams of Montagne Noire
region. *P < 0.05, **P < 0.01.

Source d.f. SS MS F P
Conidial density Stream 9 31.69 3.52 5.98 ok
Date 1 32.63 32.62 55.42 ok
Species richness Stream 9 991.27 110.14 4.02 ok
Date 1 475.28 475.28 17.36 ok
Diversity Stream 9 6.12 0.68 2.73 *
Date 1 0.01 0.01 0.03 ns

Species assemblages and site comparisons

Pearson correlation between fungal species richness and leaf litter species richness of all
streams was significant and positive (#* = 0.44, p = 0.02; Figure 1). This relationship between
fungal and leaf litter species richness was also observed with the total number of fungal
species assessed by a bootstrap procedure (Figure 1). Following this linear relationship
(y=1.96x+25.21), enhancing leaf litter richness by one leaf species would translate into an
increase of fungal species by 2. Additionally, the correlation between fungal species richness
and leaf litter species diversity was significant and positive (* = 0.11, P < 0.01; data not

shown).
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Figure 1. Correlation between aquatic fungus species richness and leaf species litter richness. a — Bootstrapped
fungus richness Observed fungus richness. b — Observed fungus richness.

21



The K-means method allowed dividing the 60 stream x date observations into four groups
according to the relative abundance of leaf litter species (Table 5). Two sets of streams were
clearly distinguished: Group I (Dental and Fraissegne) characterised by 56% of oaks and 21%
of hazel on average and Group II (Linon, Lestrepe and Coumbos tributary) dominated by 87%
of beech. Differences in fungal communities between streams with diversity-contrasted litters
(Group I and II) are due to the supply of 18 fungal species in streams with the most diverse
pool of leaf litter. However, these fungal species are very little abundant (generally < 1-4
spores/L).

Table 5. Relative abundance of leaf litter in the four groups of streams obtained by K-mean classification.

Leaf species (%) Group I Group II Group 111 Group IV
Fagus silvatica 10 87 50 9

Corylus avellana 21 1 5 8
Castanea sativa 0 2 8 73
Quercus robur 43 1 6 1
Quercus petraea 13 4 18 6

Presence-absence comparisons of fungal species between streams were performed using
cluster analysis of Sorensen’s similarity coefficients calculated at each date. Similarity
coefficients ranged from 0.3 to 0.9. The low value of the Spearman rank correlation
coefficient (» = 0.215, p > 0.05) in the Mantel test indicated that the occurrence of fungal
species was not associated with the occurrence of leaf species in any stream. No clearly
differentiated clusters could be observed between sites. Similar procedure performed on the
five streams of Groups I and II showed no obvious clustering.

Again, results from the correspondence analysis revealed no distinct fungal assemblages
associated to any particular leaf species. However one stream, the Coumbos tributary, was
characterised by the abundance of a distinct pool of fungal species (data not shown). When the
data from this stream were excluded of the analysis, no distinctive cluster of streams or fungi
were obtained and no aquatic hyphomycete species/leaf litter associations were observed
(Figure 2). Seasonal changes were the main factor selecting distinctive fungal species
abundances in the Montagne Noire region (Figure 2).
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Figure 2. Correspondence analyses with relative abundance of aquatic hyphomycete species as variables, relative
mass of leaf species as supplementary variables and 60 date x stream combinations as observations.

Litter manipulation

A total of 25 hyphomycetes species was recorded from Linon, and the number of species from
each sampling period ranged from 16 to 20 in the reference section and from 14 to 18 in the
treated section. The number of species occurring downstream of treated sections was lower
than in reference sections during the sampling period but not significantly (Table 6). Seven
species (Anguillospora crassa, Goniopila monticola, Mycocentrospora spl cf angulata,
Mycofalcella calcarea, Taeniospora gracilis, Tetracladium setigerum and Tricladium
splendens) were recorded in the reference sections but not in treated ones and five species
(Caesaria sphagnorum, Culicidospora aquatica, Flabellospora acuminata, Heliscella stellata
and Tricladium splendens) in the treated sections but not in the reference ones. These
differences could be indicative of an effect of the manipulation. Further there was no
significant trend either in absolute abundance (Table 7) or Shannon diversity (Table 6) of
fungal communities between the reference and treated sections.

Table 6. Analysis of covariance of species richness and diversity in the manipulated litter stream.

Source d.f. SS MS F P

Species richness Treatment 1 8.17 8.17 4.02 ns
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Date 1 10.57 10.57 5.20 ns
Diversity Treatment 1 0 0 0 ns

Date 1 1.93 1.93 21.66 *

Table 7. Independent #-test of conidial density data between reference and treated
sections of the litter manipulated stream. #-values refer to ‘Reference-Treated’
differences.

Date N t P
Conidial density Oct. (reference) 5 5.46 o
Nov. 5 1.69 ns
Dec. 5 -1.27 ns
Jan. 5 0.85 ns
All dates 15 0.04 ns

Discussion

Hierarchical diversity

The results of the present study show a clear correlation between the diversity of riparian
vegetation and that of aquatic fungi. Such linkages between aquatic diversity and river margin
diversity, although suggested in previous studies (e.g. Fabre, 1996), have rarely been
demonstrated in practice because of difficulties to select appropriate field sites with
comparable physical and chemical composition but varying riparian vegetation. The choice to
work at the local scale ensured that streams are potentially populated from the same fungal or
vegetation species pools and that observed patterns may be attributed to variations in diversity
(Tilman 1999).

In the Montagne Noire, the high diversity in riparian tree species results in high diversity of
litter quality and litter types entering the aquatic stream system. According to Wardle et al.
(1999), this resource heterogeneity can lead to a greater diversity of fungal decomposers. Our
results confirm this assumption, but a selective association of particular species with
particular litter types could not be found. This correlation between riparian vegetation
diversity and aquatic fungus diversity also appears to depend on the temporal and spatial
scales of the ecological factors influencing the biology of the aquatic fungi involved. Indeed, a
modification of a monospecific litter by a supply of easily decaying litter did not affect fungal
species richness during three months of sampling period. The observed absence of response is
probably caused by the absence of a close fungal species reservoir, inside or outside the
stream, able to colonise rapidly a new litter species.
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These results support the “first link” hypothesis of Lavelle (1986) postulating that plant
diversity increasing diversity of mutualistic soil microflora, is the first link of a cascade effects
resulting in increased diversity of other soil animal communities as well. Thus, we propose
that riparian tree diversity can lead to an increased diversity of aquatic litter microflora (fungi
and bacteria) because of the production and supply of diverse primary food resources to the
stream channel. The increased diversity of aquatic litter microflora represents the first link of a
cascade of effects resulting eventually in an increased diversity of communities of higher
order aquatic organisms (macroinvertebrates, fishes) within the aquatic food web. Therefore,
aquatic hyphomycetes can be considered as "ecological engineers" (in sensu Robinson et al.
2002) which are engaged in a major process (plant material decomposition) that influence the
biodiversity (structural, functional, genetic) within stream systems (Figure 3).

Fungal assemblages and substrate preference

As commonly found in community studies, fungal communities were composed of a low
number of core species and numerous low abundant species. Core species were present along
the whole sampling period. The most abundant species were Flagellospora curvula and
Alatospora acuminata which represent 26% and 11% of the spores identified within all
sampling sites during the entire sampling period, respectively. These common and worldwide
species (Webster & Descals 1981) are present within all ten streams. However, Flagellospora
curvula was the most abundant between June and October and Alatospora acuminata between
December and April. The other most abundant species were Articulospora tetracladia (7%),
Clavatospora longibrachiata, Mycocentrospora spl cf. angulata, Taeniospora gracilis and
Tetrachaetum elegans (6%). These core species characterised the essential pool of species
which apparently contributed to a major part of leaf decay. They account for 68% of the total
conidial production from the ten streams during the study. These species seem to be able to
colonise any leaf litter and possess a high capacity of spore production maintaining a strong
potential of colonisation at any period.

The remaining 32% of spores were from 73 species with overall abundance ranging from 3.7
to 0.01%. These species were rare and often present only at one date during the sampling
period. Among these, 26 species were represented by less than five spores in all sampled
streams. Such species might be considered as accidental, present in streams because of
random dispersal. Nevertheless, this large pool of species might contribute to leaf litter decay
in specific environmental conditions particularly when the resource is more diversified. These
numerous species largely explain the highly significant relationship between fungal species
richness and leaf litter species richness. In the Linon, the addition of one leaf litter species,
hazel, did not result in an increase in hyphomycete species richness. Instead, a decrease by
two species on average was observed downstream the litter addition. This difference is not
considered to be an effect of increased spore retention by the bulk of added litter, since no
significant decrease in spore concentration was found between the reference and treated
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sections. These species were always scarce (< 0.7%) in the conidial pool of the reference
section and they were not the same at the different sampling times, both features suggesting
the absence of evidence for a strong effect. It remains that the addition of hazel, normally
supporting a substantial fungal diversity, did not result in an increased in-stream diversity in
contrast with the expectations based on the observed correlation above. This apparent
inconsistency is explained by the time needed for a fungal community to establish in a durable
way, i.e. in parallel to the establishment of the forest tree community, in other words, the
evolution of the fungal inoculum. But changes in litter composition actually induce changes in
the expression of the species pool of the stream but not in radical changes by increase or
decrease of species number. Modification of microhabitat can explain this variation in fungal
species. These particular species probably sporulate in relation to the quality or degradation
state of leaves, which is, however, difficult to assert with our experimental protocol.
Furthermore, the spore abundance of rare species of aquatic hyphomycetes is illustrated by

varying yearly patterns (Bérlocher 1999).

The occurrence of fungal species was not specifically associated to the occurrence of a given
kind of litter leaf species. Co-occurrence of fungal species indicates that they can be found in
different litter assemblages and that these aquatic hyphomycete species show no substrate
preference. Similar observations were made by Thomas et al. (1992). According to these
authors, it was however possible to predict the type and species of substrate colonized from
the knowledge of the fungal spora produced, due to distinctive patterns of occurrence of
aquatic hyphomycetes among the different leaf types. The more contrasted pool of plant litter
including bark, twigs and leaves of trees, macrophytes and ferns in the study by Thomas et al.
(1992) may explain the discrepancy between the two studies. In line with this explanation,
Gulis( 2001) showed that wood and grass blades support assemblages of aquatic
hyphomycetes more distinct than those borne by tree leaf litter. In the present study, the
distribution of fungal species among streams was not related to the litter type. Only one
stream, the Coumbos tributary, showed distinguished species assemblage in correspondence
analysis but no relation could be found with the dominating leaf litter species, beech. The
Coumbos tributary, although belonging to the same vegetation-based type of headwater
stream, was the most contrasted of the present set of streams, especially regarding altitude and
water temperature (Table 1). This suggests that abiotic factors and not only leaf substratum
diversity explain the observed differences in fungal assemblages. Moreover, Fabre (1996)
observed that aquatic hyphomycete and riparian vegetation richness are linked through
altitude along a fluvial continuum. Therefore such factors can be considered as environmental
moderators of the functioning and the biodiversity of the whole stream system (Figure 3).

The apparent contradiction between the absence of substrate specificity in aquatic
hyphomycetes and the higher fungal species richness in streams with more diverse leaf litter is
explained by changes in the expression of fungal species pool in relation to the nature of the
litter inputs. In the ten studied streams, leaf litter was essentially composed of few dominant
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species directly linked to the basic pool of fungal species of streams. But in the most diverse
streams, when elementary leaf litter composition is modified by supplementary leaf species,
certain fungal species “in stock™ can be observed in various proportions in streams. These
species might be affected by various components of these supplementary leaf species such as
lignin, tannin or cellulose and step in decay processes.

In conclusion, our study has shown that aquatic hyphomycetes have no preference for leaf
substrate but that resource variety and its quality provide a higher fungal species richness.
Riparian vegetation diversity actually enhances fungal diversity supporting the importance of
riparian vegetation in the ecological integrity of streams. The results suggest that the diversity
of deciduous tree species in the riparian vegetation may substantially increase the fungal
species richness in streams. Hence it plays a major role in the maintenance of biodiversity and
potentially in the food web functioning of woodland stream ecosystems (Figure 3).
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Table 1. Physical and chemical characteristics of the ten sample sites within the streams from the Montagne Noire region. Latitude, longitude, altitude and distance to source
of the sample sites were determined from topographical maps (1:25 000). All other characteristics were determined on site. The ranges of values stand for all the measurements
at six different sample dates. The width and depth values correspond to water depths and widths during the six sample dates. The substratum and dominant riparian tree species
were determined at the beginning of the study.

. . Montaud . . Coumbos
Montagne Noire ~ Dental Fraissegne ributary Fage Linon Lestrepe Bergnassonne Ladoux tributary Lampy
Latitude N 43°24°34> 43°24°44> 43°28°26° 43°25°00”° 43°24°48° 43°27°31”° 43°24°39>° 43°26°67° 43°24°73” 43°25°10”
Longitude E 2°14°11” 2°14°01” 2°15°46” 2°32°05” 2°15°23” 2026’57 2°11°59” 2°24°66”° 2°27°68”° 2°11°22”
Altitude (m) a.s.l. 715 705 580 630 715 870 750 780 1120 705
Distance to 0.75 0.78 1.50 1.00 1.00 0.23 1.05 3.13 0.30 1.30
source (m)
Width (m) 0.8-2 0.7-1.5 1-3 0.6-3 0.6-1.5 0.5-1 0.8-2 1-3 0.4-1.2 1-3
Depth (m) 0.05-0.2 0.05-0.2 0.1-0.2 0.05-0.3 0.05-0.2 0.05-0.15 0.05-0.2 0.15-0.3 0.05-0.2 0.05-0.35
Discharge (L/s) 6-33 40-82 29 14-41 5-24 4-5 16-82 93-99 1-18 16-82
Temperature (°C) 2.2-16.9 0-20.6 3.1-18.1 3.2-16.8 5.4-12.6 2.5-16.1 3.9-16.6 3.2-16.0 1.8-13.1 4.0-14.6
pH 6.0-6.8 6.1-6.8 5.9-6.9 5.7-7.0 6.7-7.5 5.0-6.2 5.6-6.0 5.7-6.5 3.9-5.5 5.2-6.0
Conductivity 19-29 19-34 21-29 2535 47-108 17-22 18-25 2125 15-19 20-30
(uS ecm™)
Orthophosphates
P-PO, (1g/L) 0-3.1 0-2.9 0-4.5 0-13.5 0-2.3 0-3.6 0-1.9 0-16.3 0-3.2 0.1-5.3
i\i:;r/i[)es N-NO; 100-400 740-1100 840-990 420-550 320-620 3000-470 780-990 840-1180 530-900 1350-1610
égag;:)“y g/l 4580 5.1-7.9 3352 3372 34.1-66.3 1.2:2.4 1.3-3.8 1.59.6 0.6-1.2 3.1-5.4
3
boulder, boulder, boulder, boulder, boulder, boulder, boulder, boulder,
Substratum gravel, sand boulder
gravel, sand  gravel, sand  sand gravel, sand  gravel, sand  gravel, sand gravel, sand gravel, sand
C. avellana,
. Q. robur, Q. robur, . F. excelsior, . F. silvatica, F. silvatica, B.
Dominant C. avellana, 0. petraea, F. silvatica, C. avellana, . . F. silvatica, . . . pubescens,
L. . . . F. silvatica o 0. petraea, F. excelsior, F. silvatica . .
riparian trees Q. petraea, F. silvatica, C. avellana  C. sativa, 1. aquifolium . F. silvatica,
o o 1 aquifolium  C .avellana .
F. silvatica C. avellana F. silvatica F. excelsior,

Q. petraea
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Table 2. Relative abundance of each aquatic hyphomycete species collected in ten streams of Montagne
Noire region, France, all dates combined. ? indicates an uncertain species or genus identification.

Species Acronym %
Alatospora acuminata Ingold ALAC 11.13
Alatospora constricta Marvanoa & Descals ALCO 0.07
Alatospora flagellata (Gonczol) Marvanova ALFL 0.25
Alatospora pulchella Marvanova ALPU 0.18
Anguillospora ?curvula Igbal ANCU 2.34
Anguillospora ?furtiva Descals & Marvanova ANFU <0.01
Anguillospora crassa Ingold ANCR 1.16
Anguillospora filiformis Greathead ANFI 0.45
Anguillospora longissima (Sacc. & Sid.) Ingold ANLO 1.27
Anguillospora rosea Descals & Marvanova ANRO 0.22
Anguillospora sp ANSP 1.13
Arborispora dolichovirga Ando & Kawamoto ARDO <0.01
Articulospora ?proliferata Jooste et al. ARPR 0.40
Articulospora atra Descals ARAT <0.01
Articulospora tetracladia Ingold ARTE 6.51
Casaraesia sphagnorum Fragoso CASP 0.05
Clavariopsis aquatica de Wildeman CLAQ 3.70
Clavatospora longibrachiata (Ingold) Marvanova & S. Nilsson CLLO 5.87
Crucella subtilis Marvanova & Suberkropp CRSU 0.18
Culicidospora aquatica R .H. Petersen CUAQ 1.14
Culicidospora gravida R.H. Petersen CUGR 0.04
Dendrospora ?nana Descals & Webster DENA 0.01
Dendrospora erecta Ingold DEER 0.15
Dendrospora fusca Descals & Webster DEFU 0.04
Dendrospora sp DESP 0.04
Dendrospora tenella Descals & Webster DETE <0.01
Dwayaangam cornuta Descals DWCO 0.01
Flabellospora acuminata Descals FLAC <0.01
Flagellospora curvula Ingold FLCU 26.31
Fontanospora ?eccentrica (R.H. Petersen) Dyko FOEC <0.01
Fontanospora alternibrachiata Dyko FOAL <0.01
Geniculospora inflata (Ingold) S. Nilsson GEIN 0.17
Goniopila monticola (Dyko) Marvanova & Descals GOMO 3.40
Gyoerffyella rotula (von Hohnel) Marvanova GYRO <0.01
Heliscella stellata (Ingold & Cox) Marvanova & S. Nilsson HEST 0.42
Heliscina campanulata Marvanova HECA 0.91
Heliscus lugdunensis Saccardo & Thérry HELU 2.28
Isthmotricladia ?britannica Descals in Descals & Webster ISBR 0.04
Isthmotricladia sp ISSP 0.01
Lambdasporium viridense Nawawi LAVI <0.01
Lateriramulosa uniinflata Matsushima LAUN <0.01
Lemonniera alabamensis Sinclair & Morgan-Jones LEAL 0.04
Lemonniera aquatica de Wildeman LEAQ 0.07
Lemonniera centrosphaera Marvanova LECE 0.01
Lemonniera cornuta Ranzoni LECO <0.01
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Lemonniera ?filiformis R.H. Petersen
Lemonniera pseudofloscula Descals et al.
Lemonniera terrestris Tubaki

Mpycocentrospora acerina (Hartig) Deighton
Mpycocentrospora sp. 1 cf. angulata R.H. Petersen
Mpycocentrospora sp 2

Mpycofalcella calcarata Marvanova

Stenocladiella neglecta (Marv. & Descals) Marvanova & Descals

Sympodiocladium frondosum Descals & Webster
Taeniospora gracilis Marvanova

Tetrachaetum elegans Ingold

Tetracladium furcatum Descals

Tetracladium marchalianum de Wildeman

Tetracladium setigerum (Grove) Ingold

Tricellula ?aquatica Webster

Triscelophorus konajensis Sridhar & Kaveriappa
Triscelophorus monosporus

Tricladium attenuatum Igbal

Tricladium ?biappendiculatum (Arnold) Marvanova & Descals
Tricladium caudatum Kuzuha

Tricladium chaetocladium Ingold

Tricladium curvisporum Descals

Tricladium fallax Marvanova ?

Tricladium patulum Marvanova & Marvan

Tricladium splendens Ingold

Tricladium? sp.

Tripospermum camelopardus Ingold. Dann & McDougall
Tripospermum myrti (Lind.) Hughes

Tripospermum sp. 1 cf. ?prolongatum Sinclair & Morgan-Jones
Tripospermum sp 1

Triscelophorus monosporus Ingold

Varicosporium elodeae Kegel

Varicosporium giganteum Crane

Volucrispora aurantiaca

Ypsilina graminea (Ingold. et al.) Marvanova & Descals

LEFI
LEPS
LETE
MYAC
MYAN
MYSP
MYCA
STNE
SYFR
TAGR
TEEL
TEFU
TEMA
TESE

TRKO
TRMO
TRAT
TRBI
TRCA
TRCH
TRCU
TRFA
TRPA
TRSPL
TRSP
TRCA
TRMY
TRPR
TRSP1
TRAC
VAEL
VAGI
VOAU
YSGR

<0.01
<0.01
3.40
0.04
5.83
0.01
1.32
2.25
0.01
6.25
6.12
<0.01
0.02
0.01
<0.01
<0.01
0.03
0.02
<0.01
0.02
2.85
0.24
<0.01
0.03
0.42
0.02
0.15
0.37
0.06
<0.01
0.43
0.02
<0.01
<0.01
0.02
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Partie 2 : Foréts de coniféres

Cette partie de I’étude concerne la comparaison des communautés d’hyphomycétes aquatiques
entre les groupes de stations a « Feuillus » (hétre dominant) et a « Feuillus+résineux ».
L’échantillonnage est contemporain de I’étude des communautés d’invertébrés aquatiques et a
¢été réalisé sur 6 des 8 stations de cette étude (voir ci-apres). La méthodologie (6 campagnes de
prélevement bimestrielles) est identique a celle utilisée précédemment pour les 10 stations
sous forét de hétre.

Les histogrammes d’abondance conidienne et de richesse spécifique fongique montrent un
profil similaire entre les deux groupes de stations, avec un pic automnal bien marqué quelque
soit la station (Figure 3). La présence de litiere de coniféres dans I’affluent de la Resse et le
Faou Gros n’entraine apparemment aucune modification importante dans la dynamique
générale des hyphomycetes aquatiques, malgré la phénologie plus réguliere des chutes de
litiere de coniferes.

Le test # indique une absence de différence significative entre les deux groupes de sites. Entre
les stations ayant un nombre total d’especes végétal comparable (8 — 10), celles comportant
des résineux présentent un nombre d’especes fongiques trés légérement supérieur. Cette
différence n’est cependant pas significative.

La liste d’especes relevées dans les stations au cours du cycle annuel fait apparaitre quelques
différences entre les deux groupes de stations (Table 8) : 13 especes sont absentes des riviéres
ou les coniferes sont présents (Groupe B) alors que ces derniéres abritent 4 especes absentes
des rivieres sous feuillus (Groupe A). Ces 17 espéces sont toujours présentes en tres faible
abondance quelque soit la station ; ainsi, I’espece la plus abondante parmi ces 17 especes,
Alatospora flagellata, représente moins de 0,2 % des conidies prélevées dans les riviéres sous
feuillus (et moins de 0,1 % du total des conidies identifiées sur I’ensemble des stations). Les
différences d’abondance les plus marquées entre les deux groupes de stations sont relevées
chez F. curvula (5 fois moins abondant sous coniféres) et G. monticola (6 fois plus abondant
sous coniferes). D’autres especes relativement abondantes montrent également des différences
de distribution sensibles entre les deux groupes de stations.

Il ressort que la dynamique des hyphomycetes aquatiques est peu altérée par la présence de
coniféres dans le couvert forestier. Toutefois 1’abondance de certaines especes telle
Flagellospora curvula (de loin, I’espéce dominante sous couvert caducifolié) répond
fortement a la présence de coniféres. Les mécanismes impliqués dans cette sélection n’ont
jamais été mis en évidence a ce jour, les hyphomycétes aquatiques étant généralement
reconnus pour leur absence de spécificité vis-a-vis de leur substrat foliaire. Il reste que
I’impossibilité de sélectionner des riviéres sous couvert exclusivement persistant (ou avec une
dominance de coniféres) dans le méme secteur que celui des riviéres sous hétraie a limité la
portée de cette expérience. En effet, le pourcentage d’aiguilles de conifeéres dans le pool de
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litiere des deux rivieres du Groupe B est inférieur a 1% en milieu d’automne ; méme si I’on
tient compte du temps de résidence supérieur pour ce type de litiere, il est probable qu’au
cours du cycle annuel ce pourcentage ne dépasse pas 20%. Dans ces conditions, une absence
de réponse forte pouvait étre attendue. Une sélection plus appropriée des sites pourrait lever
ce probléme et permettre, a I’avenir, de documenter la question de 1’introduction des résineux

en monoculture ou en culture mixte et de ses conséquences sur la diversité fongique.
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Figure 3. Densité conidienne et nombre d’espéces fongiques dans 1’eau des riviéres sous hétraie (noir) et sous hétraie avec coniféres (gris). Six prélévements au cours du cycle
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Table 8. Abondance relative moyenne des espéces fongiques dans les deux groupes de riviéres (pourcentage de
spores sur I’ensemble des relevés). A : 4 rivicres avec coniféres absents. B : 2 riviéres avec coniféres présents.

Espeéce Groupe A Groupe B
Alatospora acuminata 13.9 16.1
Alatospora flagellata 0.2 0.0
Alatospora pulchela 0.0 0.0
Anguillospora crassa 0.2 0.7
Anguillospora rosea 0.8 1.6
Anguillospora filiformis 0.0 0.1
Anguillospora longissima 0.4 0.2
Anguillospora sp. 0.1 0.0
Arbusculina irregularis 0.0 0.0
Articulospora tetracladia 10.9 6.5
Casaraesia sphagnorum 0.0 0.0
Clavariopsis aquatica 1.9 1.5
Clavatospora longibrachiata 2.2 2.5
Crucella subtilis 0.0 0.1
Culicidospora aquatica 0.4 0.6
Culicidospora gravida 0.0 0.0
Curucispora popanensis 0.0 0.0
Dactylaria submersa (?) 0.0 0.0
Dendrospora erecta 0.0 0.1
Dendrospora fusca? 0.0 0.0
Dendrospora nana 0.0 0.0
dwayaangam cornuta 0.0 0.1
Dwayaangam dichoto.? 0.1 0.0
Flabellospora acuminata 0.0 0.0
Flagellospora curvula 41.8 7.6
Fusarium sp. 0.0 0.0
Goniopila monticola 2.4 13.6
gyoerffyella gemellipara 0.0 0.0
Heliscella stellata 0.1 0.0
Heliscina campanulata 0.3 0.5
Heliscus lugdunensis 0.8 0.6
Isthmotricladia bitannica? 0.1 0.0
Lemonniera aquatica 0.1 0.0
Lemonniera centrosphaera 0.0 0.0
Lemonniera terrestris 0.1 3.6
Mycocentrospora acerina 0.0 0.0
Mpycocentrospora spl 3.1 4.3
Mpycofalcella calcarata 0.3 1.0
Stenocladiella neglecta 8.5 17.9
Sympodiocladium frondosum 0.0 0.0
Taeniospora gracilis 4.5 12.4
Tetrachaetum elegans 4.0 5.9
Tetracladium furcatum 0.0 0.0
Tetracladium marchalianum 0.0 0.0
Tetracladium setigerum 0.0 0.0
Tricladium chaetocladium 0.9 1.2
Tricladium curvisporum 0.0 0.0
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Tricladium minutum

Tricladium sp.

Tricladium splendens
Tripospermum camelopardus
Tripospermum myrti
Triscelophorus acuminatus
Tumularia aquatica
Varicosporium elodeae
Varicosporium giganteum
Varicosporium sp.

Volucrispora aurantiaca
Volucrispora graminea

Non identifié, 2 bras

Non identifié, 3 bras

Non identifié, 5 bras

Non identifié filiforme <60 mM
Non identifi¢ filiforme 60-120 mM
Non identifié filiforme >120 mM
Non identifié, tetracladié

spY

0.0
0.0
0.1
0.0
0.3
0.0
0.0
0.0
0.0
0.0
0.0
0.0
0.0
0.1
0.0
0.0
0.1
0.0
1.0
0.0
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Chap. 2: Diversity of riparian vegetation and fungal
populations in woodland streams: Genetic
diversity in Tetrachaetum elegans, a mitosporic
aquatic fungus’

Abstract

Tetrachaetum elegans is a saprobic aquatic hyphomycete species for which no sexual stage
has yet been described. It occurs most commonly during initial decay of tree leaves in
temperate freshwater habitats and typically sporulates under water. Dispersal of the aquatic
fungus takes place primarily in the water column and has a large passive component. Travel
distances of conidia are poorly known, although in-stream distances may exceed hundreds of
meters. Differences in substrate composition (e.g. quality of leaf litters) may also play a role
in the distribution of different species or genotypes. We studied the population genetic
structure of 7. elegans using AFLP multilocus fingerprints. The populations were isolated
from leaf litter from three different tree species, sampled in nine streams distributed
throughout a mixed deciduous forest. Molecular markers were developed for 97 monosporic
isolates using four selective primer pairs. A total of 247 fragments were scored, of which only
32 were polymorphic. Significant stream differentiation was detected for the isolates
considered in this study. Analysis of molecular variance revealed that 20% of the genetic
variation observed was the result of differences between streams. No correlation between
genetic and geographical distances was found, but a few multilocus genotypes were observed
in different locations. Altogether these results suggest that environmental barriers play a role
in the population structure of this aquatic fungus. No significant effect of leaf litter
composition on genetic variation was detected. Finally, tests of linkage disequilibrium
between the 32 polymorphic AFLP loci (i) allowed us to significantly reject the independence
of loci, and (i) support the hypothesis that recombination events are rare or absent.

Introduction

A number of different groups of true fungi are present in freshwater and marine habitats,
including parasites and decomposers (Alexopoulos et al. 1996). The aquatic hyphomycetes, or
Ingoldian fungi, of which more than 300 species are known (Goh & Hyde 1996; Descals
1997), typically occur as saprophytes of leaf litter and wood fallen into running waters
(Béarlocher 1992). Tetrachaetum elegans Ingold is a worldwide species commonly
encountered as an early coloniser of freshly fallen leaf litter in temperate streams (Webster &

! Cette partie fait 1’objet d”un manuscrit accepté pour publication dans la revue Molecular Ecology, dont les
auteurs sont Laitung B., Chauvet E., Féau N., Féve K., Chikhi L. & Gardes M.
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Descals 1981; Chauvet 1992; Suberkropp 1992; Gessner et al. 1993). Hyphomycete species
are grouped in the Deuteromycota (or Fungi Imperfecti) because they typically reproduce by
means of mitotic spores called conidia. However, the absence of known sexual stages is not
evidence for lack of genetic recombination. Life cycles of many fungi are poorly characterised
because of the difficulty of directly assessing the reproductive modes of such cryptic
microorganisms in nature (Alexopoulos et al. 1996; Taylor et al. 1999a). Less than 10% of
conidial forms (i.e. anamorphs) of aquatic hyphomycetes are currently connected to sexual
forms (i.e. teleomorphs). The majority of the associated sexual forms belong to unrelated
groups of true fungi, mainly Ascomycota and a few Basidiomycota (Webster 1992; Sivichai &
Jones 2003).

Aquatic hyphomycetes produce considerable numbers of conidia, which can reach
concentrations of 30 000 per litre (Webster & Descals 1981; Gessner et al. 1997). Most
species develop spores underwater, but some will also continue to sporulate on leaves or twigs
exposed to air (Webster, 1992). Taxonomic identification of 7. elegans is not difficult because
this species produces large conidia (span > 200 um) with a distinctive four arm (tetraradiate)
shape. After contact with, and attachment to submerged plant material, the conidia germinate
and the resulting mycelia rapidly penetrate the substratum and initiate the decay. Conidia are
important units of dispersal. Water flow continuously carries them downstream (Bérlocher
1992). Long-distance in-stream dispersal is common among aquatic hyphomycetes (Bérlocher
1992) and is viewed as a passive phenomenon that increases the chances that individuals will
reach substrate that is suitable for recruitment. Thus, for organisms such as aquatic
hyphomycetes that typically inhabit streams for most of their life cycle, some geographical
differentiation would be expected for populations from unconnected rivers, as has been
described for macroinvertebrates (e.g. Hughes et al. 1996) and fishes (e.g. Wenburg et al.
1998). Such differentiation may be attributed to limited gene flow, random genetic drift and
stream selection for particular alleles or genotypes (Monaghan et al. 2002). However,
information on geographical differentiation, dispersal and gene flow among populations is
lacking for aquatic hyphomycetes, with the exception of one study by Peldez et al. (1996).
These authors reported on the genetic diversity of two Ingoldian species along a 1-km stream
section using RAPD markers. Distant isolates shared the same RAPD patterns and genotypes
appeared to be randomly distributed, which suggested the existence of a relatively uniform
pool of genotypes in the stream section studied.

Mosaics of distinctive hyphomycete species colonies and genotypes are often observed on
single leaves (Shearer & Lane 1983; Charcosset & Gardes 1999; McArthur et al. 2001). It has
been suggested that at early stages of decay, a leaf receives an imprint of the stream spores
(Béarlocher & Schweizer 1983). However, beyond the initial colonisation of a substrate,
competitive as well as synergistic interactions between individual mycelia contribute to the
patterns of diversity usually observed at various spatial scales, from a single leaf to a given
stream. The fact that species of aquatic hyphomycetes differ in their growth rates, life
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strategies and sporulation abilities lends support to this idea that such interactions between
mycelia may play a role in determining species composition.

Preference towards a substratum is a controversial topic (Barlocher 1992; Thomas et al. 1992;
Gulis 2001). Ingoldian fungi are considered generalists, colonising a wide range of plant
material including eucalyptus leaves and coniferous needles, which may contain high levels of
tannins and other phenolics potentially exhibiting inhibitory effects (Barlocher & Oertli 1978;
Suberkropp 1998; Chauvet et al. 1997; Barlocher & Graga 2002). It has also been suggested,
however, that naturally coexisting assemblages of species (and genotypes) may be the result of
long-term evolutionary selection of clones adapted to specific substratum characteristics, at
least in some species (Gulis 2001). Charcosset & Gardes (1999) found two common RAPD
phenotypes (out of 13) restricted to willow leaves in a study of genetic variation of 7. elegans
at a single site, although a similar pattern in genotype distribution was not observed on leaves
from other plant species. From these observations, they suggested a possible selection of
specialists for willow leaves. However, their study suffers from a limitation of the sampling
procedure: all tested isolates were collected at one location during one sampling period. In
addition, it is unclear whether the detected polymorphism truly reflects the genetic diversity of
T. elegans at that site or was the result of methodological limitations associated with RAPD
markers (Ellsworth et al. 1993; Penner et al. 1993).

AFLP markers are a more robust and powerful alternative to RAPD markers. This multilocus
technique is reproducible and can detect similar or higher levels of polymorphism than the
RAPD technique, with no requirement for prior knowledge on DNA sequences (Vos et al.
1995; Majer et al. 1996; Jones et al. 1997; Mueller & Wolfenbarger 1999).

In this study, we report on the genetic diversity of 97 isolates of 7. elegans obtained from
three leaf species originating from nine woodland streams located within a deciduous forest in
south-western France. We investigated clonal structure and population differentiation with
respect to both geographical distance and leaf litter species and assessed if the paradigm of
frequent long distance gene flow by spores in an aquatic system is valid at this geographical
scale.

Materials and Methods

Population sampling and cultivation of fungal isolates

T. elegans isolates originated from nine similar first-order streams located in a c. 1450 km?
mixed broadleaf forest (Montagne Noire) in south-western France (Fig. 1). The streams drain
independent watersheds, have low nutrient concentrations and are well oxygenated (Table 1,
Annex). Streams are predominantly supplied with leaves and woody debris from oaks
(Quercus robur L., Q. humilis Miller subsp. humilis, Q. petraea Liebl.), beech (Fagus
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silvatica L.) and hazel (Corylus avellana L.). The distance between any two sampling sites
ranged from 0.5 km (Dental and Fraissegne) to 28 km (Fage and Lampy).

Leaves decomposing in the streams were collected in autumn 1998. Several leaves were
collected from an area of a few square meters in each stream (Charcosset & Gardes 1999).
Three types of leaf litter were sampled: beech, oak and hazel. In the laboratory, individual
leaves from each stream and type of leaf litter were incubated in distilled water for two days at
15°C to induce sporulation (Descals 1997). At least 10 single 7. elegans conidia per stream
were isolated from different leaves under a dissecting microscope and grown on MEA
medium with antibiotics (1 g/L malt extract, 20 g/L agar, 90 ug/mL ampicillin and 150 pg/mL
streptomycin sulphate), then transferred to 1% MEA medium. A total of 97 cultures were
produced and submitted to AFLP analysis (Table 2). Differences in the number of isolates
among the three types of litter reflect the composition of the riparian vegetation along each
stream (Tables 1 and 2). In order to facilitate the removal of the mycelium from the culture
medium, the cultures were transferred to a growth medium containing 20 g/L malt extract, 4
g/L Gel-Gro™ gellan gum and 510 mg/L MgSOs, 7 H,O (Doner & Bécard 1991).

Table 2 Number and distribution of 7. elegans isolates used in AFLP analyses among streams and leaf litter
species.

Origin of isolates

Stream Beech Oak Hazel Total
Montaud trib. 9 1 2 12
Dental 0 7 7 14
Linon 17 5 0 22
Lestrepe 15 7 0 22
Fraissegne 0 9 3 12
Fage 0 1 3 4
Bergnassonne 0 1 1 2
Lampy 0 1 2 3
Ladoux 0 1 5 6
Total no. of isolates 41 33 23 97

DNA extraction

Before DNA extraction, the culture medium was solubilised with a sodium citrate solution
(Doner & Bécard 1991) and the mycelium fragments transferred with forceps to 1.5 mL tubes
containing 300 pL of 2X CTAB extraction buffer (Gardes & Bruns 1996). After three
successive freeze-thaw cycles (65°C), the mycelium was ground with a polypropylene
micropestle and incubated at 65°C for 1 h. Three [IL of a proteinase K solution (10 mg/mL)
was then added and the mycelium digested for 15 min at 37°C. DNA was purified with
phenol/chloroform (1:1, v/v) as described by Raeder & Broda (1985). Next, 300 uL of
chloroform/isoamylalcohol (24:1, v/v) was added and the solution was emulsified and
centrifuged for 15 min at 4°C. The resultant aqueous phase was incubated with 10 pL
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RNaseA (20 mg/mL) at 37°C for 10 min and extracted with an equal volume of
chloroform/isoamylalcohol. The DNA was precipitated overnight from the aqueous phase by
the addition of an equal volume of cold isopropanol at —20°C. The pellet was washed with
70% ethanol and the DNA redissolved in 40 pL of TE buffer (10 mM Tris, | mM EDTA, pH
8.0). The DNA concentration was measured by a quantitative fluorimetric assay with the
fluorochrome Hoechst 33258 (Labarca & Paigen 1980) using a DNA fluorometer TKO 100
(Hoefer Scientific Instruments).

AFLP analysis

AFLP analysis was performed according to Vos et al. (1995), with the following
modifications. Genomic DNA was restricted with Msel and EcoRI enzymes (New England
Biolabs Inc.), followed by ligation of appropriate adaptors to the restriction fragments. The
DNA mixture was pre-amplified using Msel and EcoRI adapted-directed primers (GIBCO™).
The pre-amplification products were then selectively amplified using Msel and EcoRI primers
(GIBCO™) containing one selective nucleotide at their 3’-end; the EcoRI primer was end-
labelled with selective fluorescent markers. For this study, we first tested 57 primer pair
combinations on five isolates and selected the combinations that produced at least 5
polymorphic bands. Four primer pair combinations (EcoRI-A/Msel-CA, EcoRI-A/Msel-CC,
EcoRI-T/Msel-CA and EcoRI-T/Msel-CC, Promega) were selected on that criterion and used
throughout the study. Selective PCRs were performed with 5 pL (5X diluted) pre-
amplification product, as in the pre-selective amplification procedure.

Fluorescently-labelled amplified fragments were separated on a 6 % acrylamide gel containing
6 M urea. Electrophoresis and data collections were performed on an ABI 373 DNA
Sequencer (Perkin-Elmer Applied Biosystems Inc.). Raw data were edited with GENESCAN
Analysis Software, version 3.1 (Perkin-Elmer Corporation, 1998).

Reproducibility tests on AFLP bands

To test the reproducibility of the AFLP profiles, separate DNA extractions, PCR
amplifications and AFLP analyses were performed as described above on a sub-sample of 20
isolates using the four primer combinations. In addition to the protocol described above, we
also followed protocol 2 of Redecker et al. (2001) to generate AFLP fingerprints on a sub-
sample of 42 isolates (included the 20 isolates previously used) using two primer
combinations. No differences in the AFLP profiles were detected in the duplicates.

Scoring procedures

The data for each primer combination were analysed using GENESCAN Analysis Software,
version 3.1 (Perkin-Elmer Corporation 1998). For haplotypic AFLP data, bands were
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considered putative loci, with absence or presence as alleles. Presence or absence of bands
was scored manually in a reproducible size range (from 60 to 500 bp) and entered as 1 or 0,
respectively, in a binary data matrix. Loci that did not show clear presence/absence patterns
over the populations were excluded (Fig. 2) and this allowed us to define 247 potential loci.
Results were double scored and unclear bands for a few isolates were scored as missing data.
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Table 1 Physical and chemical characteristics and composition of the dominant riparian vegetation of the study streams. Width and depth refer to measurements over a 50-m
reach. Water temperature refers to continuous measurements over one year. Water pH was determined bimonthly over one year.

Stream Latitude N Longitude E  Altitude a.s.l. Width (m) Depth (m) Water Water pH Riparian vegetation
(m) temperature (°C)

Dental 43°24°34” 2°14°11” 715 0.8-2 0.05-0.2 2.2-16.9 6.0-6.8 Q. robur, C. avellana,
Q. petraea, F. silvatica

Fraissegne 43°24°44> 2°14°01” 705 0.7-1.5 0.05-0.2 0.0-20.6 6.1-6.8 Q. robur, Q. petraea,
F. silvatica, C. avellana

Montaud trib. 43°28°26 2°15°46” 580 1-3 0.1-0.2 3.1-18.1 5.9-6.9 F. silvatica, C. avellana

Fage 43°25°00” 2°32°05” 680 0.6-3 0.05-0.3 3.2-16.8 5.7-7.0 F. excelsior, C. avellana,
C. sativa, F. silvatica

Linon 43°24°48” 2°15723” 715 0.6-1.5 0.05-0.2 5.4-12.6 6.7-7.5 F. silvatica

Lestrepe 43°27°31” 2°26°57” 870 0.5-1 0.05-0.1 2.5-16.1 5.0-6.2 F. silvatica, 1. aquifolium

Bergnassonne 43°24°39> 2°11°59” 750 0.8-2 0.05-0.2 3.9-16.6 5.6-6.0 F. silvatica, Q. petraea,
1 aquifolium

Ladoux 43°26°67 2°24°66”° 780 1-3 0.15-0.3 3.2-16.0 5.7-6.5 F. silvatica, F. excelsior
C. avellana

Lampy 43°25°00” 2°32°05” 705 1-3 0.05-0.35 4.0-14.6 5.2-6.0 C. avellana, B. pubescens
F. silvatica, F. excelsior,
Q. petraea
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Figure 2. Electropherogram portions of AFLPs of four isolates of Tetrachaetum elegans obtained
with the primer pair EcoRI-A/Msel-CA. Arrows show presence of polymorphic markers. For
instance, the four individual represented would be coded as 000, 101,110, and 110, respectively.

Intrapopulation variation

The number of genotypes was determined for each stream population. Each multilocus
genotype was regarded as representing one individual (or genet) and the number of
monosporic isolates per genet was calculated as a measure of clonal diversity. The ARLEQUIN
software package, version 1.1 (Schneider et al. 2000) was used to calculate the average gene
diversity (H) estimates over loci.
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A distance matrix of pairwise comparisons of individuals was constructed using the binary
data matrix, using Nei & Li (1979) genetic distance. The matrices were used to construct a
neighbor-joining tree with the software package TREECON 1.4 (Van de Peer & De Wachter
1994). Bootstrap values were calculated as the number of bootstrap trees comprising a cluster
of the same composition out of 100 bootstrapped trees.

Population differentiation and substructuring

Nei's unbiased minimum genetic distances (1978) were estimated between streams with the
largest sizes. The matrix of pairwise distances between streams was used to construct a
population phenogram using the UPGMA algorithm in the software package TFPGA (Miller
1998). Confidence levels on tree topology were estimated from the percentage of 1000
bootstraps.

The ARLEQUIN software package, version 1.1 (Schneider et al. 2000) was used to calculate
population pairwise Fsr distances, gene flow (N.m) estimates and analyses of molecular
variance (AMOVA). Pairwise Fgr distances (e.g. Slatkin 1995) were calculated between
streams (Fsts) and sub-populations from leaf substrates (Fst;). AMOVA was applied to infer
proportions of variation within and between streams. Significance of variance components
and Fst values among populations were tested using 1000 permutations. To examine whether
genetic differences had arisen as a result of geographic isolation, we looked at the correlation
between the /log)y of geographic distance and the logjp of Fsrs between all stream pairs.
Distances among samples were measured as the shortest distances between sampling sites on
a 1/25000:1 scale map. The significance of correlations was assessed using a Mantel test, with
1000 permutations, using the R PACKAGE for Multivariate and Spatial Analysis, version 4.0 d5
(Casgrain & Legendre 2001).

A population-level assignment matrix was calculated with ASSIGNMENT CALCULATOR
(Paetkau et al. 1995), for each pair of populations, giving the number of individuals sampled
in the first but assigned to the second. This calculator takes genotypes of individuals from
several populations and determines from which population each individual is most likely to
have come, by using an assignment index.

Linkage disequilibrium

In order to test the clonality of 7. elegans, we decided to apply a series of tests using
information on the statistical association between loci. Indeed, in a clonal species, we expect
loci to be transmitted together without recombination. This is expected to generate strong
linkage disequilibrium between loci. The first test uses a multilocus index based on Fisher’s
exact probability test on contingency tables of the observed haplotype frequencies
(implemented in ARLEQUIN, version 1.1). The calculation is based on the distribution of allelic
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mismatches between pairs of genotypes over all loci. A detailed description of formulas and
procedures is given in the software manual (Schneider ef al. 2000). The second test used the
Index of Association, /4, developed by Maynard Smith et al. (1993) to detect clonality in a
number of bacteria and protozoa. I, can be calculated as: 7, =V, [V, —1, with Vp, the observed

variance of K (where K = Z(l —Z p;)) and with p;;, the frequency of the ith allele at the jth

locus, and Vg, the expected variance of K. As can be seen from the formula, /4 is expected to
increase when there is departure from independence across loci. However, as was noted by
Maynard-Smith et al. (1993) under a number of simplifying assumptions, /4 is also expected
to increase linearly with the number of loci. So, absolute values of I, are not directly
comparable and a permutation approach can be taken to detect departures from independence.
Values of I, differing significantly from zero indicate a departure from linkage equilibrium
and may indicate, in some cases, that the organism is clonal (Maynard-Smith et al. 1993).

Results

Characteristics of AFLP markers

Only four of the 57 primer pair combinations tested on twenty isolates yielded more than five
polymorphic bands among isolates (data not shown) and were subsequently selected to
analyse the 97 isolates. Of the four primer pairs used, the AFLP primer pair Msel-A/EcoRI-
CC generated the greatest number of polymorphic bands (Table 3). The mean number of
reliable bands detected for each primer pair varied from 52 to 72, and bands ranged in size
from 60 to 500 bp (Table 3).

Table 3 Polymorphism detected with four AFLP primer pairs in 97 7. elegans isolates
originating from three leaf species and nine streams in the Montagne Noire (France).

Primer pair No. of bands No. of polymorphic bands % polymorphism
Msel-A/EcoRI-CA 69 8 11.6
Msel-T/EcoRI-CA 72 9 12.5
Msel-A/EcoRI-CC 54 10 18.5
Msel-T/EcoRI-CC 52 5 9.6

Total 247 32 12.9

Intrapopulation genetic and haplotypic diversity

Despite the use of the four most polymorphic primer combinations, the level of polymorphism
was not very high. Among a total of 247 reproducible bands, only 32 (13%) were polymorphic
(a locus was treated as polymorphic if the most common allele frequency was < 0.95).
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Average gene diversity (H) was estimated with a mean value of 0.03 (SD 0.02; Table 4),
based on the diversity of the mapped loci.

The polymorphic loci allowed the identification of 83 genotypes among the 97 isolates.
Hence, nearly 86% of T. elegans isolates had different genotypes, indicating that almost every
isolate was represented by one genotype (Table 4). This high percentage of distinct genotypes
was observed in all streams (Table 4). The presence of identical genets between streams was
also found. For example, isolates 1012 (from Montaud) and 849 (from Fraisségne), collected
7.2 km apart from each other, had the same genotype (clone B, Fig. 3).
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Distancescale __ 0% Stream Substrate Clone

876 Ladoux Hazel
Fage Hazel A
Ladoux Hazel
Fraessigne Oak
Lampy Hazel
Lestripe Beech
930 Ladoux Hazel
884 Montaud Beech
1039 Fraessigne Oak
854 Fraessigne Oak
1031 Linon Beech
Dental Oak
Montaud Hazel B
Fraessigne Beech
Montaud Beech
Ladoux Hazel
Frasssigne Oak
Bergnassonne Oak
Fraessigne Hazel
Lestripe Beech
Fraessigne Beech
Fraessigne Oak
Fraessigne Oak
Dental Oak
Fage Hazel
Dental Oak | C
Lestripe Beech
Linon Beech
Frasssigne Oak
Lestripe Beech
48938 Dental Hazel | P
822 o83 Linon Beech
14 986 Linon Beech
— 11 Dental Oak
. 950 Lestripe Beech
1 823 Dental Hazel
2 824 Dental Hazel
814 Ben;a: Oak
enta Hazel
L Pencl bz E
a1 951 Lestripe Beech
825 Dental Hazel
39 945 Lestripe Beech
940 Lestripe Beech
1016 Montaud Beech
Lestripe Beech
Fage Hazel
831 Fage Oak
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Figure 3. Tree constructed for 97 isolates of T. elegans, using Nei and Li coefficient and neighbor-joining
method. Bootstrap values are given at the branching point. Isolates are referenced by strain number, stream and
leaf type origin. Seven genets represented by more than one isolate are labeled as clones A to G.
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Table 4 Population variability estimates for 97 T. elegans isolates originating from three leaf species and nine
streams in the Montagne Noire (France)

Stream Sample No. of % of Average gene  No. of %
size N polymorphic polymorphism diversity over  genotypes  genotype
loci loci(H+SD) G (G/N)

Montaud trib. 12 22 8.91 0.20£0.12 11 91.7
Dental 14 18 7.29 0.14£0.8 13 92.8
Linon 22 26 10.53 0.24 £0.13 20 90.9
Lestrépe 22 27 10.93 0.23+0.12 19 86.4
Fraisségne 12 23 9.31 0.20x£0.11 12 100
Fage 4 16 6.48 0.28 £0.14 4 100
Bergnassonne 2 6 243 0.20£0.22 2 100
Lampy 3 11 4.45 0.23£0.18 3 100
Ladoux 6 19 7.69 0.24 £0.15 5 83.3
All isolates 97 32 12.95 0.03 +0.02 83 85.6

Cluster analysis

Figure 3 displays the relationships among isolates in a dendrogram generated by neighbor-
joining clustering based on Nei and Li’s similarity coefficients. The mean similarity between
pairs of isolates was 0.64 (ranging from 0.24 to 1). The tree confirms the absence of any clear
subpopulation structure among the 97 isolates of 7. elegans. Confidence estimates on the
branching pattern of the tree were generally poorly supported, with all bootstrap values below
74%. Genotypes of isolates from different streams were grouped together in various clusters.
The same pattern was observed among isolates from different types of leaf litter. In addition,
isolates with identical AFLP phenotypes were occasionally, but not always, found from the
same litter unit collected in a given stream. Thus, out of seven genets represented by more
than one isolate (clones A, B, C, D, E, F and G with 3, 4, 3, 2, 2, 4 and 4 isolates, respectively,
Fig. 3), 4 were found in two and three streams, and 5 in two and three types of litter. Even for
these isolates sharing the same genotype, genetic similarity was only weakly related to spatial
proximity, and even less to leaf type.

Population differentiation and substructuring

Of the 32 polymorphic loci, eleven markers (34%) were found in the nine stream populations.
One band was fixed exclusively in a single population (Lestrépe). AFLP analyses performed
on the five stream populations with the largest numbers of isolates (N > 10) revealed a low
level of polymorphism in all five streams, ranging from 7% in Dental (N = 14) to 11% in
Lestrepe (N = 22) (Table 4). Using AMOVA on various subsets of the data, we determined the
intrapopulational diversity component to be around 80%, while the diversity between
populations was 20%. Thus, most of the genetic variance was distributed within streams
(Table 5). However, the resulting significant Fsr value of 0.2 suggested large differences
between streams.
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Table 5 Analysis of molecular variance for 32 AFLP loci assayed in 7. elegans originating from three leaf
species and nine streams in the Montagne Noire (France). ** P < 0.01

Origin Source d.f. SS Variance Total variance (%) Fist
Stream  Among populations 8 85.1 0.75 19.8

Within populations 88 266.7 3.03 80.2 0.20%*
Litter Among populations 2 19.1 0.99 52

Within populations 94 332.7 3.54 94.8 0.05%*

Pairwise Fsts (Table 6) indicated significant differences (P < 0.05) between the five streams
with sufficiently large samples. The Fsrs distances between streams with low numbers of
individuals were mostly not significant, most likely because of small sample sizes. The Fsr
figures indicate that the stream catchments in the Montagne Noire forest are highly
differentiated and isolated from each other. This points towards the existence of a strong
environmental barrier to genetic exchange and suggests that gene flow could only take place
through rare events (Table 6).

Table 6 Pairwise population Fgrs (below diagonal) and accompanying gene flow (N.m) (above diagonal) between
streams with 1000 permutations. *P < 0.05

Stream Code MO DE LI LE FR FA BE LAM LAD
Montaud trib. MO 144 337 173 201 228 152 332 231
Dental DE 0.26* 1.72 889 284 474 157 315 1.13
Linon LI 0.13* 0.23* 209 146 256 1.64 882 193
Lestrepe LE  0.22* 0.05* 0.19* _ 255 1132 3.69 538 1.67
Fraissegne  FR  0.20* 0.15* 0.26* 0.16* 6.07 5.66 5.39
Fage FA  0.18* 0.10 0.16* 0.04 0.08 _ 147.33 5.21
Bergnassonn BE  0.25* 0.24 0.23* 0.12 -0.03 -0.02 471 3.25
e

Lampy LAM 0.13 0.14 0.05 0.09 0.08 0.00 0.10 7.10
Ladoux LAD 0.18* 0.31* 0.21* 0.23* 0.08 0.09 0.13 0.07

The general pattern of population genetic structure was also illustrated by the assignment tests
(Table 7). In the five streams (where N > 10), a majority of individual multilocus genotypes
could be reallocated to their population of origin (range from 54 to 68%). Several mis-
assigned individuals were reallocated to populations from geographically distant streams,
confirming that despite a large Fsr value, no clear geographical pattern is detectable.
Similarly, the population tree had low bootstrap values (between 69 and 79) and thus did not
provide a clear picture of their relationships (not shown). In addition, no correspondence
emerged between population relationships and riparian vegetation diversity or physical and
chemical characteristics of water. For instance, pairwise Fsry (Table 8) indicated no significant
difference between the two or three leaf substrates within four of the five streams (N > 10).

Table 7 Results of the assignment analysis of 82 7. elegans individuals. The underlined figures represent
possible migrants, i.e. the number of individuals sampled in the first stream (row) but assigned to the second
(column)
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Montaud trib.  Dental Linon Lestrépe Fraisségne

Montaud trib. 7 0 1 1 3
Dental 1 9 0 3 1
Linon 0 6 15 0 1
Lestrépe 1 6 0 12 3
Fraisségne 2 2 0 1 7

Table 8 Pairwise population Fgr; between substrate sub-populations from five streams with 1000 permutations.
*P <0.05

Stream Substrat Cod MO MOb MOh DEo DEh LlIh LIb LEo LEb FRo FRh
Montaud trib. oak MO

Montaud trib. beech MO -0.47

Montaud trib. hazel MOh -0.50 0.02

Dental oak DEo 0.42 0.26* 0.28

Dental hazel DEh 0.09 0.17* 0.12 -0.09 _

Linon oak LIh -0.24 0.17* 0.16 0.24* 0.16*
Linon beech LIb -0.19 0.12* 0.19 0.27* 0.19* 0.06

Lestrépe oak LEo 0.71 0.44* 0.55 0.36* 0.30* 0.30* 0.38*

Lestrépe beech LEb 0.07 0.18* 0.14 0.02 0.00 0.13* 0.19* 0.08
Fraisségne  oak FRo 0.21 0.20* 0.05 0.13* 0.15* 0.28* 0.30* 0.37* 0.17*
Fraisségne  hazel FRh 0.00 0.16* -0.04 0.05 -0.03 0.14 0.20* 0.36 0.06 -0.05

Finally, the relationship between Fg1y/1-Fsts and geographical distance for all stream
population pairs was not significant (Mantel » = -0.083, P = 0.301), indicating no distinct
pattern of isolation-by-distance at this geographical scale (Fig. 4).
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Figure 4. Relationships between log;o(Fsr / 1-Fsz;) and log; of geographical distance (km), Pearson correlation
coefficient (+%) and significance of the correlation (P) using a Mantel test (1000 permutations) for pairwise
comparisons of streams.
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Linkage disequilibrium (LD)

Significant linkage (P < 0.05) was detected in 81 out of 465 comparisons (17.5%) over all the
isolates of the five streams, which is 3.5 times more than expected by chance. Given that LD
is typically difficult to demonstrate with small sample sizes such as ours (Lynch & Walsh
1998), this result points towards a large degree of LD across the markers typed. The
percentage of significant pairwise LD was estimated in each stream to range from 3.5 to 22
(Table 9). The test of pairwise comparisons between putative AFLP loci showed significant
LD for 15% of loci pairs, while the index of association, /4, was significantly higher than
expected under random association of alleles at different loci (P < 0.01). As both tests could
be influenced by the existence of a substructure between samples (the equivalent of a
Wahlund effect for multiple loci), I, was calculated and compared for all isolates
independently (Table 9). Overall, the results are very similar in the four cases. They allowed
us to reject the null hypothesis of linkage equilibrium and suggest that the LD observed was
indeed caused by a linkage between the loci and perhaps by a lack of recombination.

Table 9 Linkage disequilibrium tests in isolates of T. elegans. ** P <0.01

Stream (N> 11) Montaud  Dental Linon Lestrépe Fraisségne All All
Number of significant linkage 15 9 51 42 6 89 75
Number of polymorphic loci 19 14 22 27 19 32 32
Total number of polymorphic loci pairs 171 91 231 351 171 496 496

% of pairwise linkage disequilibrium 8.77 9.89 2208 1197 3.51 17.94 15.12
Index of association /, B _ 1.72%* 125%* 0.81**  0.67**
Discussion

Genetic diversity

Overall, and despite the expected sensitivity of the AFLP technique, only a limited amount of
polymorphism could be revealed in the mitosporic species 7. elegans. This confirms and
extends the results of Charcosset & Gardes (1999), who used RAPDs on a more limited
sampling scheme of the same species (1 stream vs. 9 streams here). The AFLP analysis in the
present study resulted in 13% polymorphic fragments (32 out of the 247 scored), whereas the
survey of Charcosset & Gardes (1999), using isolates from the same stream site, gave a
proportion of 21% (11 out of 52) polymorphic fragments. Of course, one could argue that it is
difficult to compare levels of genetic diversity obtained with different markers. However, it
should be noted that we initially eliminated 53 primer pairs out of 57 tested because of their
low levels of polymorphism. A second piece of evidence for this low level of diversity in 7.
elegans comes from a preliminary study on the genetic diversity of another aquatic
hyphomycete species, Articulospora tetracladia Ingold, using the same AFLP protocol and
primers. In this study, five isolates of A. tetracladia , also collected in the Montagne Noire
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streams, exhibited a total of 208 polymorphic fragments out of 286 (73%) (B. Laitung,
unpublished results). The basis for the difference in polymorphism between the two species is
unknown, but may be related to either different effective sizes or perhaps to the reproductive
modes of the two species, given that 4. tetracladia has a sexual stage.

Gene flow and isolation between sampling sites

We found significant evidence for population differentiation of 7. elegans among the different
streams. Moreover, the amount of stream differentiation revealed by Fst values was very high,
given that samples were 0.5 — 18.5 km apart. On average, the variation among sampled
streams accounted for 20% of all observed variation (Table 5), but no single band was strictly
indicative of any one stream population. Aquatic hyphomycetes usually produce mitotic
spores underwater, and floating conidia or mycelia on leaves commonly experience
downstream drift. Half-lives of conidia are estimated to carry them distances of hundreds of
meters (ca. 700 m for tetraradiate conidia, Thomas et al. 1991).

Despite the high level of differentiation observed, we found a few shared multilocus
genotypes. Such genotypes could either be the result of shared polymorphism, of newly
created genotypes (by recombination, but see below) or of long-distance migrants. Given that
samples were located in different streams, gene flow between locations could be the result of
aerial dispersal. During water turbulence, for example, the conidia are exposed to the air and
are known to occur in riparian environments (Sridhar & Kaveriappa 1987). Foam containing
large amounts of spores is also frequently blown onto leaves lying adjacent to the stream
(Bérlocher 1992). In addition to wind dispersal, animals such as filter-feeding insects may also
transport spores as well as mycelium of aquatic hyphomycetes within and between streams
(Bérlocher 1981). We also found that geographical and genetic distances were not correlated
among populations (at the Montagne Noire forest scale). Thus, stream populations, intimately
connected via the fluid transport of various substances such as nutrients, may be open subunits
within a network of habitat patches, linked perhaps by rare aerial dispersal. These various
mechanisms of long-distance dispersal may explain the occurrence, for a few isolates of the
same genotype in more than one stream.

Substrate specificity and selection

Distinct patterns of substrate specificity were not detected among the three types of leaf litter
for the 97 isolates examined (Fig. 3), and neither significant differences between litter sub-
populations (Table 6). The chemical composition of leaves from these tree species differing to
some extent (Gessner & Chauvet 1994) did not segregate specific assemblages of isolates.
Although only a few genotypes occurred more than once, in some of these cases the same
genotypes were found on two or three tree species. Conceivably, the occurrence of aquatic
hyphomycete species over a wide geographical area may promote broadly adapted genotypes
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with extended ecological tolerance. Furthermore, mycelium intermingling is probably
pronounced because of low intraspecific competition. For example, Shearer & Lane (1983)
found numerous species of aquatic hyphomycete developing on single leaves. Charcosset &
Gardes (1999) also observed some extensive co-occurrence of colonies belonging to different
genotypes of 7. elegans on single leaves. Our results are complementary to these observations.
Together, they confirm that leaf litter in streams supports a high diversity of coexisting
genotypes (Fig. 3) but our results do not confirm the suggestion that selection was responsible
for the occurrence of some haplotypes on willow leaves (Charcosset & Gardes 1999).

Linkage disequilibrium and clonality

Aquatic hyphomycetes are believed to reproduce clonally (Webster & Descals 1981), but this
has never been demonstrated. In the present paper we presented genetic data that strongly
suggest that if sexual reproduction occurs, it is rare enough to be undetectable by the tests
applied here. As noted above, and given our relatively limited sample sizes, the observation
that on average, 15% of tests are significant at the 5% level is a strong indication that LD is
caused by linkage between the markers. While clonality cannot be fully demonstrated, our
results are in agreement with low levels of recombination. For instance, Maynard-Smith et al.
(1993) suggested that significant /, values could be observed if differentiated samples were
analysed together. They noted that in such cases /4 values would not be significant for the
subsamples. For instance, they showed that the high LD values found in Rhizobium meliloti
could actually be attributed to the existence of two genetically isolated divisions. Significant
1, across all R. meliloti samples would become non-significant within each subdivision. Our
results clearly show that 7, values are significant at all levels analysed. While 7, absolute
values cannot be directly compared across studies and species (/,’s magnitude is indeed
dependent on the number of loci analysed), our results are qualitatively comparable to species
such as Salmonella, for which clonality is likely if not demonstrated. Truly old asexual
organisms have been shown to exist, for example in the bdelloid rotifers (Welch & Meselson
2000). However, our results are in contrast with other population studies on the reproductive
mode of mitosporic fungi such as Cenococcum geophilum Fr., Coccidioides immitis or
Aspergillus flavus, which all suggest at least some degree of genetic exchange in the
populations examined (Burt et al. 1996; Geiser et al. 1998; LoBuglio & Taylor 2002). As in
other fungi exhibiting sexual and asexual stages, we cannot preclude the existence of sexual
populations of 7. elegans elsewhere.

Conclusion and Perspectives

We have shown for the first time that within a limited geographic area, high levels of genetic
differentiation can be observed in an aquatic fungus. This differentiation is most likely due to
physical environmental barriers. The lack of correlation between geographic and genetic
distances together with the presence of multilocus genotypes at different locations indicate
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that rare gene flow events might also occur. This could be attributed to the long-distance
dispersal of fungal propagules (such as spores or mycelium). Future studies should be carried
out under a more extensive sampling scheme including multiple sites along different
connected and isolated rivers. Another way to address directly the dispersal issue would be to
develop selective spore trapping experiments and molecular genotyping methods that do not
involve isolation and culturing steps. Regarding clonality, one possible way forward would be
to investigate the correlation between linkage disequilibrium and physical distance between
genetic markers. In the case of clonality, no correlation should be observed, whereas negative
correlation would strongly suggest that recombination is actually taking place.
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Chap. 3 : Effet de la diversite forestiére sur la diversité
spécifique et fonctionnelle des communautés de
macroinvertébreés benthiques

Introduction

Cette partie de 1’étude traite de la réponse des communautés d’invertébrés aquatiques a
une variation de la diversité¢ forestiere. A la différence des hyphomycetes aquatiques, les
macroinvertébrés benthiques peuvent étre classés en différents groupes trophiques , en
fonction de leur mode et type d’alimentation. Comme pour les champignons aquatiques,
I’hypothése est que certains groupes d’invertébrés (par exemple les broyeurs de litiére) sont
sensibles a une diversité de leur ressource trophique. Une diversité plus élevée de litiere peut
se traduire par une plus grande disponibilité de ressources pour les consommateurs de litiere
au cours de I’année. On constate en effet une disparition quasi-totale des litieres a potentiel de
décomposition ¢€levé (p. ex. aulne, fréne) en quelques semaines alors que les feuilles mortes
plus réfractaires (p.ex. hétre, chénes) peuvent persister tout au long de I’année dans les lit des
rivieres. En conséquence, nous testerons 1’hypothése selon laquelle la diversité spécifique et
fonctionnelle des communautés d’invertébrés est plus grande dans les rivieres a litiere
diversifiée. Nous tenterons également de mettre en évidence ’influence d’apports de litiéres
de coniféres en incluant deux rivieres soumis a ce type d’apports a I’ensemble des sites
d’étude.

Matériel et méthodes

Sites

Sur les 12 sites préalablement sélectionnés pour cette étude, 8 sites d’étude ont été choisis
pour I’é¢tude des macroinvertébrés benthiques. Une importance toute particuliere a été
accordée au choix des stations, dont I’ensemble des caractéristiques peut conditionner les
résultats de 1’étude. Les stations sélectionnées sont Fraisségne (FRA), Linon (LIN), Dental
(DEN), Affluent Resse (ARE), Faou Gros (FAO), Montaud (MON), Fage (FAG) et Ladoux
(LAD). Les six premiers sites se situent dans la méme zone géographique avec un
¢loignement entre les sites inférieur a 10 Km tandis que les deux dernieres stations sont
situées environ 20 Km a I’est des autres sites. L’ Affluent Resse et Faou Gros sont les deux
rivieres soumises a un appport d’aiguilles de résineux.
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Echantillonnage

Les invertébrés ont été prélevés au moyen d’un filet de type "Surber", de 250 um de vide de
maille (Surber, 1937). Cette méthode permet d’échantillonner de mani¢re exhaustive une
surface déterminée du fond de la riviére. Les invertébrés benthiques ont été¢ échantillonnés
selon un rythme bimestriel durant une année. Trois répliques ont étés récoltées pour chaque
station a chaque campagne de prélévement. Dés leur récolte les invertébrés ont étés fixés
grace a une solution de formol (formaldéhyde, 4%), puis conservés au laboratoire. Le tri et la
détermination de tous les individus capturés ont été réalisés a l'aide de la clé de Tachet et al.
(2000). De plus, pour chaque réplique, plusieurs paramétres de 1’environnement ont été
évalués : granulométrie (classification de Cailleux, 1954) vitesse de courant, largeur et
profondeur du cours d’eau. A chaque campagne de prélévement et pour chaque cours d’eau le
pH, la température et la conductivité ont été mesurés au moyen de sondes et un prélévement
d’eau a été effectué¢ afin de déterminer 1’alcalinité et les teneurs en nitrates et orthophosphates
des différents cours d'eau.

Traitement des données

Nous avons d’abord classé les stations en fonction de leurs caractéristiques physico-chimiques
et de la composition faunistique des macroinvertébrés a 1’aide d’Analyses Factorielles des
Correspondances (AFC), afin de tester si les sites sont comparables entre eux, et différent

uniquement par la nature de leur couvert forestier.

Le traitement des données concernant les macroinvertébrés a ensuite consisté en 1’utilisation
de statistiques descriptives classiques pour visualiser I'abondance et la richesse spécifique de
I’ensemble de la faune benthique, mais également des différents groupes trophiques en
fonction de la diversité spécifique des litieres végétales. L'utilisation de tests statistiques a été
limitée par le manque de répliques qui n'autorise pas une analyse plus poussée. En effet, le tri,
la détermination et le dénombrement des invertébrés nécessitent un temps considérable et il
n'a été possible de trier que trois échantillons par site et par campagne, soit au total 144
échantillons. L'analyse des résultats obtenus doit néanmoins permettre de visualiser 1'influence
d'un gradient de diversité végétale sur les communautés benthiques, que ce soit en terme
d'abondance, de richesse spécifique, ou de diversité fonctionnelle des communautés.

Enfin, nous avons utilis¢ des méthodes multivariées d’ordination, les cartes auto-organisées de
Kohonen ou Self-Organizing Maps (SOM) (Kohonen 1995), pour comparer la structure des
communautés benthiques des différentes stations. Dans ce type de modéle, I’algorithme
multivarié a pour fonction de classifier les données introduites dans le modele.
Conventionnellement, en écologie, la réduction de données multivariées est réalisée par
utilisation de 1’analyse en composantes principales (ACP) ou bien par une classification
hiérarchique (Jongman et al. 1995). Les SOM réalisent la méme opération, mais contrairement
aux analyses classiques basées sur des relations linéaires, les SOM sont capables de
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fonctionner aussi bien dans le domaine linéaire que dans le domaine non linéaire. Ainsi, cette
méthode permet de classifier de maniére fiable 1’organisation de communautés animales
complexes, en intégrant a la fois les especes rares et les especes abondantes (Brosse et al.
2001). Les résultats obtenus sont visualisés sous forme d’une grille en 2 dimensions, formant
une carte constituée de cellules en "nid d'abeilles", dont I’interprétation s’effectue de maniére
similaire a celle d’un plan d’ACP. Les similarités ou dissimilaires entre cellules sont ensuite
mises en évidence par un algorithme appelé ‘U-matrix’ (voir Lek & Guegan 2000 pour plus de
détails). De manicre simplifiée, cette analyse est réalisée grace a un algorithme qui consiste a
intercaler des cellules entre les cellules existantes de maniere a détecter les similarités ou
dissimilarités entre cellules. Une représentation complémentaire sous forme de dendrogramme
(classification hiérarchique par la méthode de Ward) permet d'identifier des clusters, c'est-a-
dire les groupes de cellules qui présentent une similarité entre elles et une dissimilarité par
rapport aux cellules des autres clusters. Cette méthode a été utilisée pour mettre en évidence
l'existence de différences ¢éventuelles entre les structures des communautés de
macroinvertébrés des différentes stations (correspondant a des natures et des diversités
spécifiques de litieres différentes). D'un point de vue pratique, les données introduites dans le
mode¢le sont les compositions taxonomiques de chaque site d'étude. Nous avons d'abord
classifi¢ les sites en considérant 1’ensemble des invertébrés, sans distinction de groupes
trophiques. Puis, dans un second temps, nous nous sommes uniquement intéressés aux
invertébrés broyeurs qui constituent les principaux consommateurs de litiéres végétales.

Résultats

Classification des sites

Les résultats de I’AFC réalisée sur les caractéristiques physico-chimiques des différents sites
(Figure 1) montre que les stations ne sont pas similaires du point de vue physico chimique. On
distingue deux groupes de stations : le premier formé par les stations ARE, FAO, MON, DEN
et caractérisé par une faible vitesse maximale de courant ; le second formé par les stations
FAG , LAD , LIN, caractérise des sites a conductivité et vitesse minimale de courant élevées.
Cette analyse oppose donc des sites ou I’eau est minéralisée et a régime hydraulique plutot
torrentiel a des sites a courant moins variable présentant une conductivité moindre.
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Figure 1. Analyse factorielle des correspondances effectuée sur les variables environnementales. (A) Inertie des
axes, (B) Plan F1xF2 de I’AFC. PMAX et PMIN : Profondeur maximale et minimale ; CMAX et CMIN :
conductivité maximale et minimale ; VMAX et VMIN : vitesse maximale et minimale du courant ; TMAX et
TMIN température maximale et minimale de 1’eau ; LMAX et LMIN : largeur maximale et minimale du cours
d’eau ; PHMIN et PHMAX: pH maximum et minimum ; GB, PB, GG, PG, GRA, SAB : pourcentage de gros
blocs, petits blocs, gros galets, petits galets, graviers et sable.

L’inventaire faunistique (Tableau 1) montre que les huit sites présentent une faune benthique
diversifiée. La classification des sites par une AFC montre que deux sites, LAD et FAG
présentent un peuplement benthique distinct des 6 autres sites (Fig. 2). La comparaison de ces
résultats avec ceux obtenus sur les caractéristiques abiotiques des sites montre que les
différences faunistiques observées sont imputables aux caractéristiques environnementales des

sites.
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Tableau 1. Inventaire faunistique.

Code FAG FAO LAD ARE DEN FRA LIN MON

PLATHELMINTHES
Planariidae

\Polycelis sp.
Dendrocoelidae
\Dendrocoelum sp. Den X X X X
NEMATHELMINTHES Nea X X X X X X X
ANNELIDES
Oligochétes
Haplotaxidae Hap
Tubificidae Tub
Lumbriculidae Lum
Naididae Nai
[Enchytraeidae Enc
Lumbricidae Lub
\Achétes
[Erpobdellidae
\Erpobdella sp.
Glossiphoniidae
\Haementeria costata
MOLLUSQUES
Gastéropodes
Hydrobiidae
\Bythinella sp.
Ancylidae

Uncylus fluviatilis
Planorbiidae
\Lamellibranches
Sphaeriidae
\Pisidium sp.
CRUSTACES

\dmphipodes
Gammaridae

\Isopodes

Asellidae
\Proasellus sp.
Copépodes
HYDRACARIENS
INSECTES
[Ephéméroptéres
Leptophlebidae
\Habroleptoides sp. Hab X X X X X X
\Habrophlebia sp.
[Ephemerellidae
\Ephemerella
Baetidae

\Baetis sp.
Heptageniidae
\Heptagenia sp. Hep
\Ecdyonurus sp. Ecd
\Epeorus sp. Epe
\Rhithrogena sp. Rhi
\Plécopteéres
Nemouridae
\Protonemura
\Umphinemura sp. Amp X X X X X
\INemoura sp. Nem X X X X X X X X

Leuctridae - 0/ | | | | |

[T T T T

ol T B T
[T T B T
ol T B T
[T T
ol T R T
[T T
[T TR

[T I ]
Mo e e
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\Leuctra sp.
Capniidae
Capnioneura sp.
Chloperlidae
Chloroperla sp.
Siphonoperla sp.
Perlodidae
\Perlodes sp.
Isoperla sp.
\Arcynopteryx compacta
Perlidae

\Perla sp.
\Dinocras sp.
Odonates
Aeshnidae
\Boyerla irene
Cordulegasteridae
Cordulegaster sp.
Calopterygidae
Calopteryx sp.
\Mégaloptéres
Scialidae

Sialis sp.
Coléoptéres
Dytiscidae
Hydraenidae
\Hydraena sp.
Elmidae
Oulimnius sp.
\Limnius sp.
\Esolus sp.

\Elmis sp.
\Dupophilus sp.
Scirtidae

\Elodes sp.
Cyphon sp.
\Microcara sp.
\Hydrocyphon sp.
Trichoptéres
Philopotamidae
\Philopotamus sp.
Hydropsychidae
\Diplectrona felix
\Hydropsyche sp.
Polycentropodidae
\Plectrocnemia sp.
\Neureclipsis sp.
Lepidostomatidae
\Lepidostoma hirtum
Crunoecia sp.
Psychomyiidae
Tinodes sp.
Rhyacophilidae
\IRhyacophila sp.
Glossosomatidae
Glossosoma sp.
sF. Agapetinae
Hydroptilidae
\Ptilocolepus granulatus
Limnephilidae
Stenophylacini

Mo
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\Drusus sp.
Goeridae

Silo sp., Lithax sp.
Brachycentridae
\Micrasema sp.
Leptoceridae
Udicella sp.
Oecetis sp.
Odontoceridae

Odontocerum albicorne

Sericostomatidae
Sericostoma sp.
\Notidobia sp.
\Diptéres
Dolichopodidae
Stratimydae
Psychodidae
Blephariceridae
\Liponeura sp.
\Blepharicera sp.
Dixidae

\Dixa sp.
Simuliidae

Tr. Simuliini

Tr. Prosimuliini
Thaumaleidae
Ceratopogonidae
sF. Ceratopogoninae
\Atrichopogon sp.
Chironomidae
sF. Tanypodinae
Tr. Tanytarsini
Tr. Chironomini
sF. Orthocladiinae
Tipulidae
Limoniidae

Tr. Limoniini

Tr. Hexatomini
Tr. Eriopterini

Tr. Pedicini
Empididae

SF. Clinocerinae
sF. Hemerodrominae
Rhagionidae
Chrysopilus sp.
Athericidae
\Atherix sp.
Tabanidae

Sil
Mia

Adi
Oec

Odo

Ser
Not

Dol
Str
Psy

Lip
Ble

Dix

Sim
Pro
Tha

Cer
Atr

Tan
Tay
Chi
Ort
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Lio
Hex

Eri
Ped

Cli
Hem

Chr

Ath
Tab

)

Mo M M A

»

Mo M M

T T I ]

o e e
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»

»
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Figure 2. Analyse factorielle des correspondances effectuée sur la matrice présence/absence des espéces. (A)
Inertie des axes, (B) Plan F1xF2 de I’AFC. Le code utilise pour chaque taxon est expliqué dans le Tableau 1.

Influence de la diversité spécifique des litieres végétales

La figure 3 n’indique a premiere vue aucune relation entre 1’abondance et la richesse des
invertébrés benthiques et la richesse des litieres végétales. Concernant la richesse des
invertébrés, la richesse des litieres et la présence de résineux n’affecte pas la richesse
taxonomique des invertébrés (Fig. 3b), puisque aucune différence significative entre les
stations n’a pu étre détectée (test de Mann Whitney, p= 0.818). Concernant 1’abondance des
invertébrés, les résultats sont relativement hétérogenes en fonction des sites. Bien qu’aucune
relation évidente ne soit observable entre diversité des litiéres et abondance des invertébrés,
nous pouvons remarquer que les deux sites a résineux présentent une richesse invertébrée
faible, et comparable au site MON ou les litieres végétales sont trés peu diversifiées. De plus,
si I’on fait abstraction des trois sites préalablement classifiés comme différents des autres d’un
point de vue physico-chimique (LIN, FAG, LAD), nous pouvons observer une augmentation
trés nette, bien que non significative (test de Mann Whitney, p>0.05), de 1’abondance des
invertébrés en fonction de la richesse végétale dans les sites présentant des litieres uniquement
composées de feuillus.
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Figure 3. Box-plots représentant 1'abondance et la richesse taxonomique des invertébrés benthiques en fonction
de la richesse spécifique des litiéres végétales. Les sites comprenant des litiéres de résineux ont été séparés des
sites dans lesquels les litiéres sont uniquement composées de feuillus. Les trois sites présentant des
caractéristiques physico-chimiques distinctes des autres sites sont indiqués en vert. (A) Abondance, (B) Richesse
taxonomique. Afin de comparer les différents assemblages taxonomiques en fonction de la diversité spécifique
des liticres végétales, nous avons procédé a la réalisation d'une carte SOM (Fig. 4a) et du dendrogramme
correspondant (Fig. 4b) qui permet l'identification de clusters. Pour chaque station, les résultats faunistiques de
toutes les campagnes ont été groupés afin d'obtenir un inventaire le plus complet possible du peuplement

invertébré.
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Figure 4. Distribution des sites sur une carte auto-organisée de Kohonen (A). Cette classification est obtenue par
analyse de la composition faunistique des sites. (B) Classification hiérarchique (algorithme de Ward) des cellules
de la carte permettant d’identifier des clusters sur cette représentation graphique. La frontiére rouge correspond a
une distance de Ward de 3 alors que la frontiére verte correspond a une distance de 1,5. Les stations représentées
en vert ou en rouge correspondent aux groupes de stations identifiées a partir des caractéristiques abiotiques des
sites (cf. Fig. 1).

Le dendrogramme permet d'identifier 4 clusters sur la carte SOM. Les 4 clusters sont
composés de la maniére suivante :

- Groupe 1 : Absence de résineux, diversité spécifique moyenne des litieres (11 a 13 espéces),
(FAG, LAD)

- Groupe 2 : Présence de résineux et diversité spécifique des litieres faible (8 a 10 especes) +
Absence de résineux et diversité spécifique des litieres trés faible (moins de 8 espéces), (ARE,
FAO, MON)

- Groupe 3 : Absence de résineux, diversité spécifique des liticres faible (8 a 10 espéces),
(LIN, DEN).

- Groupe 4 : Absence de résineux, diversité spécifique des liticres forte (> 15 especes), (FRA).

Les stations a résineux et la station a feuillus MON qui présente la plus faible diversité
végétale se situent dans un méme cluster qui est proche du groupe FAG et LAD, stations a
feuillus de richesse spécifique de 11 et 13 respectivement. Les deux derniers clusters sont
formés par les stations LIN, DEN et FRA qui ont des richesse spécifiques des liticres
moyennes a fortes (respectivement 8, 10 et 17 espéces). La carte n’indique donc pas une
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démarcation nette entre les stations a résineux et les stations a feuillus a forte diversité
végétale. Cependant si 1’on tient pas compte des stations FAG et LAD, ces deux stations
semblent se différencier des autres stations a feuillus riches en litiéres par leurs
caractéristiques physico-chimiques (Fig.1), et par conséquent également par leur composition
faunistique (Fig. 2).

Diversité fonctionnelle et groupes trophiques

Les traits écologiques des genres rencontrés ont étés sélectionnés selon la clé de Tachet et al.
2000 (version corrigée). La diversité fonctionnelle des macroinvertébrés benthiques est
similaire pour tous les sites, nous constatons une dominance des broyeurs et des collecteurs de
sédiments fins qui représentent de 40 a 60% de la faune présente. Les racleurs de substrat sont
¢galement bien représentés (25 a 45 % de la faune) alors que les filtreurs sont peu représentés,
tout comme les prédateurs qui représentent moins de 20% de la faune. Les filtreurs, en
particulier, sont peu représentés et constituent toujours moins de 10% du peuplement (Fig. 5).

ARE FAO MON

W Broyeur

W Racleur
[ Pridateur
[ Filtreur

[ Collecteur

Figure 5. Diagramme en secteurs représentant la composition
trophique des communautés invertébrés dans chaque site.

Afin d’affiner cette étude, nous nous sommes ensuite intéressés a la composition taxonomique
des broyeurs et des collecteurs, qui consomment directement les litieres végétales. Les
résultats obtenus lors de la classification des sites par SOM (Fig. 6) révelent une structuration
des sites similaire a celle obtenue préalablement en considérant 1’ensemble de la faune (Fig.
4). En effet, pour une distance de Ward de 2, les deux clusters identifiés sont identiques a
ceux obtenus concernant 1’analyse globale de la faune. Pour une distance inférieure (distance
de 1), 4 clusters apparaissent. Cette structure differe de celle obtenus pour la faune totale par
I’inversion de seulement deux sites (ARE et LAD). Il n’existe donc pas de différence notable
entre la structure obtenue en utilisant la faune totale, et cette analyse ne prenant en compte que
les broyeurs et les collecteurs de particules fines. En termes de composition faunistique, les
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stations a résineux et les stations a feuillus présentant une faible diversité de litieres végétales
(FAG, LAD et MON) sont semblables et s’opposent aux stations a diversité végétale plus
forte.

1 5 9 A

FAG ARE LAD
2 10
FAO
MON
3 7 11
FRA
8 12
DEN LIN
2.5 B

1.5

" Tt

6 9 10 1 2 5 3 4 7 11 8 12

Cellules

Figure 6. Distribution des sites sur une auto-organisée de Kohonen. Cette classification est obtenue par analyse
de la composition faunistique des sites en broyeurs et collecteurs de particules fines (A). (B) Classification
hiérarchique (algorithme de Ward) des cellules de la carte permettant d’identifier des clusters sur cette
représentation graphique. La frontiére rouge correspond a une distance de Ward de 2 alors que la frontiére verte
correspond a une distance de 1. Les stations représentées en vert ou en rouge correspondent aux groupes de
stations identifiées a partir des caractéristiques abiotiques des sites (cf. Fig. 1).

Discussion

Comme le soulignent Wallace et Webster (1996), les macroinvertébrés peuvent avoir une
influence déterminante sur le cycle des nutriments, la productivité primaire, la décomposition
et le transport des matériaux. Ils sont reconnus pour étre d'excellents témoins de la qualité des
habitats, d'ou leur utilisation de plus en plus fréquente dans différents types d'indices biotiques
(Tachet et al., 2000). Leur role au sein de I'écosysteme aquatique, ainsi que leur sensibilité aux
conditions du milieu en font donc un intégrateur fiable du fonctionnement des milieux
aquatiques. Cependant, la distribution des invertébrés dans les cours d’eau est largement
dépendante de la biogéographie et des caractéristiques spécifiques de 1’habitat (Hawkins &
Anderson 1982, Malmqvist & Hoffsten 2000, Wiggins & Mackay, 1978, Danks, 1979). Ainsi,
comme le montre la Figure 1, les cours d’eau sélectionnés, bien que globalement comparables
en termes d’altitude ou de numéro d’ordre, présentent des différences notables concernant la
conductivit¢ de 1’eau ou la vitesse du courant. Cette dernicre variable joue un rdle
particuliérement important dans la structuration des communautés invertébrés benthiques
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(Fig. 2), puisque elle conditionnera les habitats disponibles pour ces organismes et
s¢lectionnera des especes adaptées (Allan 1996). La prise en compte de deux groupes de sites
distincts d’un point de vue environnemental permet donc de déterminer si la nature des litiéres
exerce une influence prépondérante sur la biodiversit¢ de la faune benthique, ou si cette
influence est négligeable face a I’hétérogénéité naturelle de 1’habitat.

En effet, l'influence de la diversité des liti€res sur les communautés de macroinvertébrés
benthiques ont jusqu'a présent été abordées par 1'é¢tude de situations extrémes ou tres
contrastées (par exemple les monocultures ou le remplacement total d'essences d'arbres
existantes par une essence trés différente). Il s’agit par exemple de I’influence de plantations
de coniferes, induisant une décroissance de I’abondance des peuplements invertébrés
comparée aux zones ou la végétation riveraine est composée de feuillus (Weatherley et al.
1992). De méme, Whiles & Wallace (1997) indiquent que la conversion d'une forét de feuillus
en monoculture de pins influence la composition taxonomique des invertébrés benthiques. Ces
différences sont probablement imputables a la qualité des litieres disponibles qui constituent
la nourriture de nombreuses espéces de macroinvertébrés (broyeurs et collecteurs en
particulier) (Irons et al. 1988 ; Richardson, 1992 ; Parkyn & Winterbourn 1997). Au contraire,
les travaux présentés ici concernent l'influence d'une modification, parfois minime, de la
diversit¢ de la végétation riveraine liée a la présence d'arbres d'essences indigénes ou
exotiques aux cotés de 1'espece dominante. Ces situations se rencontrent fréquemment dans la
nature mais n'ont pas fait l'objet d'études spécifiques. Dans ce cadre, il est donc
particuliérement important de déterminer 1’influence des caractéristiques abiotiques du cours
d’eau face a la richesse des litieres végétales.

Concernant I’abondance des macroinvertébrés benthiques, la prise en compte des 6 stations
présentant des caractéristiques environnementales similaires (ARE, FAO, MON, DEN, FRA)
tend a montrer que la présence de résineux affecte négativement 1’abondance des peuplements
d’invertébrés benthiques (Fig. 3) comme 1’ont déja souligné Whiles & Wallace (1997),
Weatherley et al. (1993) et Harding & Winterbourn (1995). En effet, 1’abondance des
macroinvertébrés benthiques en présence de résineux est comparable a celle observée dans des
sites exclusivement composés de feuillus mais avec une richesse taxonomique faible de
litiecres (MON par exemple). Au contraire, sous une forét de feuillus plus diversifice,
I’abondance des macroinvertébrés tend a s’accroitre (DEN, FRA). Cependant, ces conclusions
doivent étre tempérées par la prise en compte du second groupe de sites (LIN, FAG, LAD),
montrant que les caractéristiques environnementales abiotiques exercent un effet prépondérant
sur I’abondance des invertébrés benthiques. En effet, les sites FAG et LAD, bien que
présentant une diversité végétale forte sous couvert de feuillus, présentent une abondance
faible de macroinvertébrés, comparable a celle observée en présence de coniferes. Il faut
néanmoins préciser que les sites considérés présentent tous des formations végétales
plurispécifiques avec une forte composante naturelle. Ces résultats ne sont donc naturellement
pas extrapolables a des plantations monospécifiques.
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Concernant la richesse taxonomique, aucune opposition nette entre feuillus et résineux n’a été
observée, ni de relation entre diversité des litiéres et diversité des macroinvertébrés. Bien que
de nombreux auteurs aient observé une relation importante entre richesse végétale et richesse
faunistique dans le cas de modifications drastiques de la végétation riveraine (Molles, 1982 ;
Winterbourn & Rouinick, 1985 ; Weatherley et al. 1993 ; Harding & Winterbourn 1995 ;
Whiles & Wallace, 1997), ceci ne s’applique pas dans le cas présent, probablement a cause de
la relative similarité des sites en termes de litieres végétales.

La prise en compte de la composition taxonomique des invertébrés des sites similaires d’un
point de vue abiotique (ARE, FAO, MON, FRA, DEN) montre que la présence de résineux ou
d'un couvert de feuillus faiblement diversifié conduisent a une composition faunistique
comparable, qui s'oppose nettement a celle des zones a feuillus plus diversifiées (Fig. 4).
Cependant ces résultats doivent encore une fois étre tempérés par la prise en compte des
stations FAG, LAD et LIN, qui différent d’un point de vue abiotique. Dans ce cas, la structure
préalablement obtenue n’est plus valable, puisque les deux stations diversifiées (en termes de
litiéres) s’associent aux stations peu diversifiées ou avec résineux. Ainsi, comme pour
I’abondance, nous pouvons penser que la structure physique de I’habitat exerce un effet
prépondérant a la richesse des litiéres sur la composition taxonomique des sites.

La prise en compte de la diversité fonctionnelle des invertébrés révele la présence de
différents groupes trophiques. Les 5 groupes principaux, broyeurs, racleurs, prédateurs,
filtreurs et collecteurs sont représentés dans tous les sites et la proportion de chaque groupe
trophique est comparable entre les sites ; il n’existe donc pas de différence notable de diversité
fonctionnelle entre les différents sites. Cependant, la diversité fonctionnelle observée n’est pas
en accord avec le concept de continuum fluvial (Vannote et al., 1980), qui prédit une
dominance des broyeurs dans les cours d'eau de téte de bassin. Nos résultats vont plutdt dans
le sens de ceux obtenus par Stockley et al. (1998), qui soutient que les broyeurs ont un rdle
limité dans ce type de cours d’eau, face aux racleurs qui consomment le biofilm se
développant sur les litieres. Ainsi, les processus de décomposition des litieres seraient
essentiellement dépendants de 1’activit¢ du biofilm bactérien et fongique plutdt que de
’activité des invertébrés broyeurs, et un changement au point de vue des apports de litiéres ne
serait pas forcément source de modification de la richesse ou de 1’abondance des
communautés de broyeurs (Casas et al. 2000). Ceci expliquerait la faiblesse des relations
observées entre faune benthique et richesse des litiéres, puisque les invertébrés seraient plus
dépendants du biofilm que de la nature des litieéres végétales.

De manicre a tester cette hypothése, nous avons classifié les sites a I’aide des broyeurs et des
collecteurs. La carte SOM obtenue est similaire a celle obtenue pour I’ensemble de la faune
(Fig. 6), ce qui confirme bien I’influence prépondérante des conditions abiotiques face a la
richesse des litieres végétales. Il semble donc que la faune benthique, y compris les
invertébrés directement dépendants des liticres végétales soit peu influencés par la richesse
des litieres.
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Ainsi, I’hypothése qu’une plus grande diversité de la ripisylve accroit la biodiversité¢ des
peuplements d’invertébrés aquatiques ne peut étre validée car I’impact des parametres
physico—chimiques semble prépondérant face a I’influence de la richesse des litieres. En
accord avec Laitung et al. (2002), il semble que comparés aux hyphomycétes aquatiques, les
macroinvertébrés benthiques soient nettement moins sensibles a la nature des litieres. Ces
différences entre hyphomycétes et invertébrés benthiques peuvent s’expliquer par une plus
grande dépendance des invertébrés vis-a-vis de I’habitat physique, puisque ces derniers sont
des animaux mobiles réalisant un choix actif de leur habitat. Il apparait donc logique, qu’au
méme titre que les ressources alimentaires (qui peuvent, pour certains étre représentées par les
litieres), I’habitat physique joue un role important dans la distribution spatiale des invertébrés.
Ce phénomene rend donc particulierement délicate I’analyse, en milieu naturel, de I’influence
des liticres forestieres sur la biodiversit¢ des invertébrés benthiques. Ceci démonte que la
faune benthique est peu affectée par des modifications mineures de la structure végétale et ne
s’avere donc pas un indicateur fiable de ce type de changements.
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Chap. 4 : Effet de la diversité forestiére sur la
décomposition des litieres

Introduction

La relation entre les écosysteémes terrestres et les écosystémes aquatiques a ¢été démontrée et
discutée a de multiples reprises (e.g. Wallace et al, 1997). La végétation riveraine,
notamment en tant que source de maticres et d’énergie, joue un rdle clé dans le
fonctionnement trophique des cours d’eau forestiers (Gregory ef al., 1991). Ainsi, la structure
et la dynamique des communautés d’hyphomycetes aquatiques (Fabre, 1996) et des
assemblages et des populations de macroinvertébrés déchiqueteurs (Cummins et al., 1989 ;
Stevens et Cummins, 1999) sont déterminées par la qualité, la quantité et la disponibilité des
particules allochtones. Or ces organismes contribuent fortement aux processus de
décomposition des litieres (Hieber et Gessner, 2002).

Plusieurs études ont déja abordées I’influence du type de végétation traversée sur I’efficience
du recyclage de la matiére organique allochtone (e.g. Webster et Waide, 1982 ; Pozo et al.,
1998), sans pour autant considérer séparément le facteur diversité des litiéres. Dans tous les
cas, il s’agit de modifications drastiques des communautés végétales engendrées par la
déforestation ou la plantation d’espéces exotiques. Puisque les bassins versant comparés ne
supportent pas le méme type de végétation, 1’effet potentiel de la diversité est confondu dans
I’effet de I’identité spécifique des liticres.

Au contraire notre étude se distingue en cherchant a isoler I’effet de la diversité. Les bassins
versant sélectionnés sont couverts d’une végétation native dominée par le hétre et ne different
que par la présence d’especes natives complémentaires sur nos stations de référence. Nous
posons donc I’hypothése selon laquelle la diversité de la végétation implantée au bord des
cours d’eau agit sur le recyclage des liticres qu’elle produit.

Matériel et méthodes

Site d’étude

Nous avons sélectionné 10 cours d’eau de téte de bassin, d’ordre 1 a 2 (Strihler, 1949), qui
drainent les massifs forestiers de la Montagne Noire. Les bassins versant sont quasi-
exclusivement boisés et sont morphologiquement similaires. Ils ne différent entre eux que par
la diversité des litieres qui alimentent les cours d’eau. Cinq d’entre eux ont été choisis pour
les foréts riches en essence qui les couvrent. Les cinq autres sont caractérisés par une forte
dominance de hétre, issue d’une gestion forestiere intensive. Les vallées du Linon, de la
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Prune, du Lestrépe et du Rieusoul sont entierement couvertes de hétraies pures. En revanche,
le bassin du Bernazobre est composé dans sa partie supérieure de foréts mixtes, malgré la forte
contribution des hétraies pures a I’apport de litiere au cours d’eau dans le secteur étudié.

Table 1. Caractéristiques physiques des cours d’cau étudiés.

Cours d'eau Type de forét Altitgde de la Distance a la Pente moyenne Su1rface2 BV Ordre
station (m) source (km) (m/m) (km”)
Montaud Mixte 720 0,7 0,11 0,4 1
Bergnassonne Mixte 750 1,0 0,05 0,7 1
Fraisségne Mixte 800 1,1 0,05 1,4 2
Ladoux Mixte 680 1,0 0,20 0,5 1
Oréval Mixte 500 2,3 0,25 2,3 2
Bernazobre Hétraie (+Mixte) 580 1,1 0,13 1,2 2
Lestrepe Hétraie 800 0,9 0,08 1,1 2
Linon Hétraie 710 1,2 0,05 0,7 2
Prune Hétraie 500 0,8 0,19 0,6 1
Rieusoul Hétraie 720 1,1 0,13 0,9 2

Physico-chimie de [’eau

Des échantillons d’eau sont régulierement prélevés durant la période d’exposition afin de
caractériser les eaux. La température est mesurée automatiquement toute les deux heures grace
a un enregistreur préalablement introduit dans chaque cours d’eau. Les parametres pH et
conductivité sont mesurés sur le terrain a 1’aide d’appareil portatif. L’alcalinité, les teneurs en
nitrate, nitrite, ammoniac et orthophosphate sont déterminées au laboratoire sur de 1’eau filtrée
sur filtre en fibre de verre Whatman GF/F in situ selon les techniques standards d’analyse
(Rodier, 1996).

Décomposition des litieres

L’intégrité fonctionnelle des cours d’eau est évaluée au travers de la vitesse de décomposition
des litieres. Des feuilles d’aulne (4A/nus glutinosa) et de chéne pédonculé (Quercus robur),
collectées juste apres 1’abscision et séchées a 1’air ambiante, sont introduites dans des filets
fermés a grosses mailles (10mm) et a fines mailles (0,5 mm) par lots de 5 grammes
(£0,05grammes : la masse exacte est notée). Ces especes contrastées different fortement par
leur vitesse de décomposition : la premiere se décompose rapidement et la seconde trés
lentement. Selon le type de mailles, on mesure soit la vitesse de décomposition réelle
résultante de I’ensemble des processus physiques et biologiques (grosse maille), soit la vitesse
de décomposition liée a ’activité microbienne (fine maille).

Les dix cours d’eau regoivent chacun 6 filets de chaque type de maille et de chaque espéce (2
especes * 2 mailles * 6 réplicats = 24 filets). Une seule date de prélévement est programmeée
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par espece. Les filets ont été immergés dans les cours d’eau le 11 décembre 2002, maintenus
en place grace a des barres métalliques ancrées dans le substrat. Les filets d’aulne ont été
relevés le 16 et 17 janvier 2003 (soit 36 et 37 jours apres I’immersion) et les filets de chéne le
26 et 27 février 2003 (soit 77 et 78 jours apres I’immersion).

Des filets supplémentaires ont été ajoutés a un cours d’eau représentatif de chacun des types
de végétation riveraine. Il s’agit de Fraisségne (forét mixte) et de Linon (hétraie pure).
L’objectif est d’affiner la description de la cinétique de décomposition a partir de 4 dates de
prélevement. La premicre date a été fixée a 7 jours pour 1’aulne et 14 jours pour le chéne. Les
suivantes ont été¢ déterminées a posteriori afin d’obtenir une bonne répartition des points sur
la courbe de décomposition. Pour chaque espece, 4 filets grosses mailles et 4 filets fines
mailles sont prélevés par cours d’eau.

Au laboratoire, les litiéres sont délicatement lavées a 1’eau du robinet, mises a sécher a 105°C
durant 48h et pesées a 0,01 gramme pres. On détermine la teneur en cendre d’un aliquote de
chaque échantillon, préalablement broyé (microbroyeur Culatti), aprés un passage au four a
moufle a 550°C pendant 4 heures.

Analyses des données

La vitesse de décomposition déterminée a partir d’une seule date est calculée de la maniére
suivante pour chaque filet :

kij = - In(%orestant) / t

kij = vitesse de décomposition dans le filet j du cours d’eau i en jours™ ou degré jour
%restant = masse de litiére non décomposé rapportée a la masse initiale

t = durée de I’expérience en jours ou en degré.jours

La vitesse moyenne de décomposition k; pour une espéce dans un type de filet dans un cours
d’eau est calculée comme la moyenne des 6 répliques. Une ANOVA a un facteur permet de
comparer les cours d’eau et le test de Mann-Whitney sur les moyennes permet de tester
I’influence du type de forét traversée d’eau sur le recyclage de la matiere organique.

La vitesse de décomposition pour les cours d’eau Fraissegne et Linon qui ont été
échantillonnés sur plusieurs dates est également déterminée par régression non linéaire
(Chauvet, 1987). On utilise une ANCOVA aprés transformation logarithmique des masses
restante pour comparer les vitesses entre les cours d’eau.
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Résultats

Physico-chimie

Les résultats des analyses physico-chimiques témoignent de la trés bonne qualité générale des
eaux (Tableau 2). Les teneurs en nitrate restent néanmoins anormalement élevées et varient
considérablement entre les cours d’eau. Les eaux, naturellement acide a neutre, sont

faiblement tamponnées a 1I’exception de deux cours d’eau (Linon et Prune).

Tableau 2. Paramétres physico-chimiques mesurés pendant I’é¢tude de décomposition (moyenne + écart-type pour
n=3)

Cours d'eau °C.jours °C.jours Température pH Conductivit¢ Alcalinit¢ P-PO, N-NH; N-NO; N-NO,

Aulne Chéne °C puS/cm mg CaCOs/L (png/L) (ug/L) (ng/L) (ug/L)
Bergnassonne 293.9 576.5 7.4 6.5 333 4.9 1.9 9.4 1064 0.4
(xET) - - 1.6 0.6 0.6 4.8 1.0 8.1 78 0.3
Fraisségne 268.0 496.5 6.5 6.5 41.0 7.3 3.1 169 1160 0.9
(xET) - - 1.4 0.6 1.7 0.8 3.1 4.0 140 1.0
Ladoux 3009 607.4 7.8 6.3 37.8 2.5 29 129 1803 0.5
(xET) - - 1.8 0.6 1.0 32 32 132 25 0.4
Montaud 281.0 5399 7.1 6.3 41.7 3.5 20 121 1151 0.5
(xET) - - 1.5 0.6 16.8 2.3 2.1 16.5 29 0.4
Oréval 264.1 497.2 6.5 6.4 61.7 7.0 25 113 1737 0.8
(xET) - - 2.1 0.6 0.6 0.4 1.8 139 76 0.7
Bernazobre  300.6 594.9 7.8 6.8 66.0 22.1 4.9 7.8 1034 3.5
(xET) - - 1.2 0.8 6.2 5.6 4.7 3.9 6 59
Lestrepe 326.7 650.6 8.3 5.8 27.0 1.0 1.6 18.8 467 0.3
(xET) - - 1.1 0.3 1.7 0.4 1.5 8.1 57 0.2
Linon 313.6  597.0 7.8 6.7 75.3 28.8 4.0 10.6 395 0.3
(= ET) - - 1.2 0.6 6.1 1.4 0.9 3.9 25 0.2
Prune 327.6 6559 8.6 7.3 210.0 68.9 3.9 9.7 2239 0.8
(= ET) - - 1.0 1.1 10.0 2.3 3.2 5.1 15 0.5
Rieusoul 326.7 650.6 8.3 5.7 29.8 0.9 1.7 104 631 0.3
(= ET) - - 1.1 0.4 0.8 0.7 2.6 4.8 38 0.3

Vitesse de décomposition

Les taux de décomposition moyens de 1’aulne calculés sur une date varient entre 0,0309 et
0,1611 jours™ dans les filets grosse maille et 0,0109 et 0,0173 jours™ dans les filets fines
mailles. Ceux du chéne sont compris entre 0,0032 et 0,0627 jours™ dans les filets grosse
maille et 0,0022 et 0,0062 dans les filets a fine maille. Des valeurs sensiblement différentes
sont obtenues pour les cours d’eau Linon et Fraisségne lorsque le calcul de k utilise plusieurs
dates. Ceci est vraisemblablement dii a des modes de calcul différents. Toutefois, les résultats
des comparaisons restent similaires.

L’effet de la diversité des foréts riveraines n’est significatif que si I’on considere le chéne dans
les filets grosses mailles, et & condition de ne pas tenir compte du cours d’eau Bernazobre (test
U : p =0,031746 (jours™) et p=0,015873 (°C.jours™)) ou bien de le considérer comme un site
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de référence (test U : p =0,019048 (jours™) et p=0,009524 (°C.jours™)). Dans tous les autres
cas, aucune différence significative n’est observée.

L’effet cours d’eau est quant a lui toujours présent quel que soit I’espéce ou la maille
considérée (ANOVA : p <0,05). Les facteurs abiotiques contribuent a expliquer pour une part
importante ces variations (Tableau 4). Toutefois, la hiérarchie entre les sites change
considérablement selon I’espéce considérée dans les filets a grosses mailles (e.g.: k
Bernazobre < k Prune pour I’aulne ; k Bernazobre > k Prune pour le chéne).

Tableau 3. Vitesse de décomposition par cours d’eau déterminé sur 4 dates par régression non-linéaire (IC =
intervalle de confiance ; * groupe homogene déterminée par ANCOVA). Maille grosse (C) et fine (F). A : aulne ;
B : chéne.

Cours d'eau Maille  Espéces unité k k +1C95%  k-1C95% 1’ *
Linon C A Jours™ 0,04765 0,05299 0,04231 0,9826 a
Fraisségne C A Jours™ 0,04489 0,05085 0,03893 0,9751 a
Linon F A Jours™ 0,01400 0,01636 0,01165 0,7954 b
Fraisségne F A Jours™ 0,01392 0,01652 0,01131 0,8101 b
Linon C O Jours™ 0,01534 0,01793 0,01275 0,8863 a
Fraisségne C O Jours™ 0,01315 0,01671 0,00959 0,7606 a
Linon F O Jours™ 0,00461 0,00505 0,00418 0,9087 b
Fraisségne F O Jours™ 0,00410 0,00459 0,00361 0,8725 b
Linon C A degree.jours'l 0,00555 0,00623 0,00487 0,9782 A
Fraisségne C A degree.jours'l 0,00611 0,00699 0,00523 0,9685 A
Linon F A degree jours™ 0,00171 0,00198 0,00145 0,8189 B
Fraisségne F A degree.jours'I 0,00200 0,00235 0,00164 0,8249 B
Linon C O degree.jours'I 0,00189 0,00223 0,00155 0,8687 A
Fraisségne C O degree.jours'I 0,00191 0,00246 0,00137 0,7309 A
Linon F O degree.jours'I 0,00058 0,00063 0,00053 0,9245 B
Fraisségne F O degree.jours'I 0,00061 0,00068 0,00053 0,8593 B
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Table 4. Corrélation de Spearman entre les vitesses de décomposition (k) et les paramétres abiotiques. Seules les
corrélations significatives au seuil de 5% sont conservées.

k Aulne  Aulne Chéne GM Chéne  Aulne Aulne Chéne GM  Chéne
GM FM FM GM FM FM
unité jours’  jours™ jours'  jours! °C.jours’ °Cjours’ °C.jours’ °Cjours’
Température 0,6687 0,6687
0,7939 0,903 0,7333 0,8667
pH 0
Conductivité 0,9273 0,7818
0,806
Alcalinité 0,8424 1 0,7697 0,8061
0,745
Orthophosphate 0,8303 5 0,7091 0,7091
Ammoniac
Nitrate
Nitrite
Altitude 0,7340
Distance a la source 0,6339 -0,6339
Pente
Surface bassin 0,7295 -0,7295
Discussion

A la lumiere de nos résultats, il apparait que les réseaux trophiques détritiques sont contrdlés
par la richesse des essences riveraines comme le suggere Zimmer (2002) dont les observations
portent sur le milieu terrestre forestier. Ici, la décomposition du chéne est ralentie au sein des
cours d’eau traversant intégralement des hétraies pures. Le cas du ruisseau Bernazobre, qui ne
recoit que ponctuellement des liticres de hétre, souligne la difficulté de 1’é¢tude des milieux
lotiques. En effet, il semble que le transport de 1’énergie en provenance du cours amont, ou les
foréts sont riches en essences, suffit a compenser 1’effet localisé¢ des hétraies pures. D’apres
nous, il est indispensable de considérer I’effet végétation a I’échelle du bassin versant et non
du trongon dans le cadre d’étude du fonctionnement trophique des cours d’eau. C’est la raison
pour laquelle le choix de station localisées sur des cours d’eau d’ordre 1 s’avérait judicieux,
méme si un contrdle absolu des apports de litiere depuis la source se révele impossible.

Si ’on se référe a I’étude de Cuffney et al. (1990), il est vraisemblable que 1’activité des
invertébrés déchiqueteurs contribue fortement a ce résultat puisque ce phénoméne n’est
observé que dans des filets a grosse maille. Les feuilles de hétre étant d’une qualité
nutritionnelle médiocre (Gessner et Chauvet, 1994), la productivité secondaire des cours d’eau
ne recevant que cette ressource est supposée inférieure aux autres ; les résultats du chapitre
précédent montrent que ce principe doit toutefois étre modulé. Cette hypothese rejoint les
observations de Griffith et Perry (1991) qui montrent que la décomposition de I’érable sucrier
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(Acer saccharum) est plus rapide dans un cours d’eau alimenté par des litiéres rapidement
décomposables (donc de plus grande qualit¢) que dans une riviere de référence dont la
végétation produit des litieres de moindre qualité. D’ailleurs, ces auteurs associent ce résultat
a la densité¢ d’invertébrés déchiqueteurs qui est plus importante dans le premier cours d’eau.
De la méme maniére, nous pourrions tenter d’expliquer pourquoi les filets garnis d’aulne ne
présentent pas une tendance similaire. En effet, ces litiéres constituent une ressource nutritive
de grande qualité¢ que les broyeurs sélectionneront de préférence, d’ou une compensation de

leur plus faible densité dans les cours d’eau de hétraie.

Si I’effet diversité de la ripisylve peut étre mis en relation avec la qualité des litieres qu’elle
produit, des effets indirects potentiels sont susceptibles de s’ajouter. En effet, nous montrons
que d’autres facteurs biotiques et abiotiques controlent la vitesse de décomposition (Tableau
4). En premier lieu, le pH, ses facteurs covariants (alcalinité, conductivité), et les
orthophosphates modulent 1’activité microbienne (Thompson et Baérlocher, 1989 ; Grattan et
Suberkropp, 2001). Certains couverts forestiers sont connus pour favoriser 1’acidification des
sols et des eaux. Toutefois, il semble que ce ne soit pas le cas des hétraies pures. La prise en
compte de I’ensemble des agents responsables de la perte de masse dans nos filets a grosse
maille révele une moindre sensibilité de la vitesse de décomposition aux facteurs abiotiques
mesurgs ici. La surface du bassin versant, qui semble covarier avec la distance a la source et la
température, a un impact négatif sur la vitesse de décomposition de 1’aulne. D’autres
parametres importants comme la rétention (Rounick et Winterbourn, 1983) pourrait expliquer
I’absence de différences significatives entre les cours d’eau Fraisségne et Linon dans la
mesure ou la densité des déchiqueteurs y est liée (Dobson et Hildrew, 1992).

En conclusion, si cette partie de 1’étude met en évidence un effet positif de la diversité de la
ripisylve sur la vitesse de décomposition d’une liti¢re, il n’en reste pas moins que ce processus
est contrdlé par d’autres facteurs biotiques et abiotiques.
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Conclusion générale

Les résultats de cette étude sont nuancés, selon que 1’on examine les dimensions fonctionnelle
ou strictement biologique de I’influence de la diversité forestiére sur les processus aquatiques.
La décomposition des litieres est fortement affectée par la richesse des ripisylves puisque le
taux de décomposition du chéne est diminué trés sensiblement dans les cours d’eau traversant
des hétraies pures. Cette diminution est apparemment due a une activit¢ moindre des
décomposeurs invertébrés. Cependant, des facteurs du milieu autres que la diversité forestiere,
tels le pH et la concentration en orthophosphates de 1’eau, sont nettement plus déterminants.

L’absence d’influence de la diversité et la composition de la strate arborée sur la richesse des
communautés d’invertébrés benthiques est a rapprocher du régime alimentaire relativement
opportuniste d’un nombre important d’espéces et sutout du caractére non spécifique des
relations avec leur ressource trophique. Bien que des expériences de laboratoire aient mis en
évidence des préférences de plusieurs taxons d’invertébrés broyeurs pour certaines especes de
feuille, la qualit¢ des litieres en terme de conditionnement microbienreste le facteur
prépondérant d’une discrimination par les invertébrés. La mobilité des invertébrés, d’ une part,
et la disponibilit¢ généralement non limitante des litiéres, d’autre part, assurent aux
communautés d’invertébrés une ressource sous la forme de polymeres végétaux et de
biomasse fongique tout au long de 1’année. Si la qualité des litieres facilement décomposables
comme 1’aulne ou le fréne est supérieure, leur présence exclusive dans les pools de litiére ne
peut probablement pas assurer un développement optimal des organismes puisque ces litieres
disparaissent dés la fin de I’hiver. Ce n’est pas le cas des litieres réfractaires, comme celle du
hétre, qui abritent une mycoflore relativement diversifiée (quoique moins abondante) mais
persistent la majeure partie de I’année. Le cas des litieres de coniféres, colonisées par des
assemblages d’hyphomycetes aquatiques a la fois moins diversifiés et moins développés, n’a
pu étre traité ici de fagon satisfaisante, étant donné le peu d’ampleur des boisements résineux
dans le secteur étudié.

La réponse des communautés fongiques a une diversité des litieres est un résultat nouveau, qui
va a I’encontre des théses communément admises sur la non spécificité des hyphomycetes
aquatiques vis-a-vis de leur substrat végétal. Si ’on n’observe pas de spécificité (la plupart
des espéces de champignon aquatique peuvent se développer sur la plupart des especes
végétales caducifoli¢es), des préférences dans les relations hdtes — substrat permettent le
développement d’un plus grand nombre d’especes fongiques sur une litiere diversifiée. En
moyenne, deux especes fongiques supplémentaires sont observées pour chaque espece
végétale ajoutée au pool de litiere. Les essences résineuses n’interférent apparemment pas
dans cette relation ; la faible présence des coniféres dans les cours d’eau testés ne permet
toutefois pas d’exclure un effet plus marqué dans certaines situations, comme les plantations
de coniferes. A cet égard, les communautés fongiques de rivieres anglaises bordées, parfois
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exclusivement, par des résineux se révelent plus pauvres que celles de secteurs forestiers
caducifoliés (Laitung et al. 2002). Les résultats obtenus sur les communautés fongiques ne
sont apparemment pas transposables aux populations, comme celle de Tetrachaetum elegans,
pour lesquelles aucune différentiation en fonction de la composition (ou de la diversité) des
litieres ou de la distance géographique entre stations n’a pu €tre mise en évidence.

En terme de gestion foresti¢re, les recommandations qui avaient été esquissées lors d’une
¢tude récente sur la rétention naturelle ou manipulée des cours d’eau (Laitung et al. 2002)
peuvent étre reconduites et amplifiées. La conservation d’un rideau d’arbres en bordure de
cours d’eau garantit I’approvisionnement en litiére, ressource trophique essentielle aux
rivieres forestiéres. L’incorporation (ou le maintien) d’une variét¢ d’espéces caducifoliées
favorise le développement d’une plus grande diversité fongique. Par ailleurs, I'utilisation des
processus ¢écologiques fondamentaux comme la décomposition des litieres constitue
aujourd’hui une base incontournable de I’évaluation de la qualité des riviéres foresti¢res. Le
projet européen RIVFUNCTION en cours et la présente étude, qui en représente 1’'un des
volets majeurs, mais aussi plusieurs publications récentes (Gessner & Chauvet 2002 ; Dangles
et al. 2003) fournissent une illustration de la nécessité d’intégrer une composante
fonctionnelle dans la quantification de 1’intégrité écologique des milieux naturels.
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