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Aux générations futures,

A papa et maman,






Avant-propos

A partir d’une force constructrice, se dégage un point de commencement.

De 1a se croisent des flux dynamiques de réflexions, d’expérience et d’idées appelant a la création.

Qu’est-ce que cette recherche ? La preuve d’un aboutissement, celui d’une synergie ou la mise en commun de savoirs et

de préceptes crée la richesse et réclame le partage.

Cette aventure toute particuliére n’aurait

pu aboutir sans vous tous !

Mercia ...

Jean-Nicolas Beisel, mon directeur de thése. Les enseignements ont été grands. Les graines d’idées ont été nombreuses
et ’encadrement que tu m’as donné a permis de les faire germer. Le développement de ces idées s’est fait dans un cadre
novateur ou nos aspirations communes ont contribué a 1’aboutissement des recherches. Cet esprit « hors des sentiers
battus » est en accord avec ma nature profonde et 1’éducation qui m’a été donnée. Cela a construit en peu de temps une

grande complicité, qui je ’espére ménera vers d’autres horizons de recherche.

Isabelle Combroux, ma co-encadrante. La confiance que tu m’as accordée dés le départ de ce projet a été le fruit de
mon épanouissement au cours de toutes ces années. La rigueur dont tu as fait preuve m’a fait peser le poids des mots et
a construit mon raisonnement scientifique. Notre duo féminin a élaboré ses réflexions, souvent les pieds dans 1’eau,
mais a aussi fait face a des galéres de terrain mémorables : couvertes de boue aprés que notre voiture se soit embourbée,
le secours a toutes sorte d’animaux blessés ou laissés a 1’abandon, ou encore des performances physiques improvisées
dignes de grands sportifs. /n fine, je te remercie de m’avoir donné la chance de me prouver que j’étais capable de

relever ce challenge.

Gudrun Bornette et Karl-Matthias Wantzen, mes rapporteurs ainsi que mes examinateurs, Elise Buisson et
Emmanuel Castella. Recevez toute ma profonde gratitude pour votre accord et votre disponibilité quant a la lecture et

1’évaluation de ce présent manuscrit.

Agnés Barillier, invitée et membre du comité de pilotage Electricité de France. Les réflexions d’équipe que tu ménes
quant a des projets d’une telle envergure et a leur mise en ceuvre, m’impressionnent fortement. Ton expertise a constitué

les bases fondatrices de ces travaux de recherche.

Laurent Schmitt, chef du projet de redynamisation du Vieux Rhin. La neige tombante, un coup de fil, et cette phrase «
la thése démarre », tu as été aussi ravi que je 1’aie été, cela restera un souvenir marquant. Ton engouement pour le
travail rigoureux, ta connaissance bibliographique impressionnante et ta présence bienveillante ont été les moteurs de la

co-construction proposée dans le cadre de ce programme interdisciplinaire.

Alain Garnier, créateur du projet de restauration dans le Vieux Rhin ainsi qu’aux autres membres du comité de

pilotage, Denis Aelbrecht, Valentin Chardon, Anne Clutier, Jean-René Malavoi, Hervé Piégay et Claire Truc.
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Vos sensibilités différentes m’ont permis de percevoir 1’intérét des travaux de recherche interdisciplinaire. Je tiens a
remercier plus particuliérement Hervé Piégay pour sa collaboration sur I’un des articles présentés au cours de ce travail
de thése et Valentin Chardon, doctorant en géomorphologie, m’ayant éclairé¢ sur les subtilités des processus en

géomorphologie.

Au laboratoire Image, Ville, Environnement (LIVE CNRS UMR 7362) et son directeur Dominique Badariotti,
pour m’avoir accueillie. Merci a Estelle Baehrel et Anne Kehayoff pour leur gentillesse et flexibilité quant a la gestion
de mes ordres de missions souvent réalisés derniére minute, au gré des fluctuations du Rhin ! Merci aussi a David

Eschbach, pour ses conseils avisés concernant le doctorat et sa vision interdisciplinaire de la recherche.

Olivier Schlumberger. Tel un mentor, tu m’as transmis une grande part de tes connaissances expertes sur les
communautés piscicoles. Les découvertes instantanées ont été des moments d’interrogation passionnants, s’en suivant
des recherches bibliographiques pour confirmer ou infirmer nos hypothéses. Un vrai plaisir de collaboration, merci pour

tout.

Laurent Hardion (LIVE, Strasbourg). Nos longues discussions philosophiques m’ont fait part de ta grande humilité ;

ton soutien et ta présence m’ont été fort agréables durant ces années.

Corinne Grac (LIVE/ENGEES, Strasbourg). Merci pour tes mots d’encouragement et I’effort que tu as investi a

m’initier & la détermination des macroinvertébrés peu avant la thése.

Le personnel du Laboratoire d’études des eaux (ENGEES, Strasbourg). Marie-Pierre Ottermatte, ton soutien et
ta réactivité dans mes moments de solitude ont été de grands rayons de soleil. Heureusement que tu étais la ma petite
Marie ! Merci a Carole Lutz, pour ton professionnalisme, et 8 Maximilien Nuel, docteur maintenant ! Merci a
Bernadette Francois, ma djette du labo jaune pour ta persévérance ; de Nina Simons aux Disneys, Cat Stevens a

Puggy. La vie est faite de belles rencontres et vous en faites partie.

Serge Dumont (LIVE, Strasbourg). Alors que je venais de démarrer mon stage, j’assistais a ’une des projections de ton
film Jungle d’eau douce dans un grand cinéma. Cette vision innovante de la recherche m’avait déja conquise. Merci a

toi pour ta participation et disponibilité quant au projet de restitution des travaux de thése par I’image.

Fanny Arnaud (EVS, Lyon), Soraya Rouifed (LEHNA, Lyon), mes partenaires de projet et d’écriture. Votre
clairvoyance m’a aidé a cibler au mieux les objectifs attendus et éclairer mes réflexions. Un grand merci pour votre
disponibilité. Merci aussi a Sébastien Gallet (UBO, Brest) pour son aide quant a la bonne compréhension des matrices

de transition.

Micheéle Trémoliéres (LIVE, Strasbourg) pour votre partage d’expérience et maitrise des environnements naturels.
Giséle Hann-Archipoff (Herbier de Strasbourg) pour ta bienveillance et nos échanges de bons plans ! Etienne Chanez,

pour nos échanges d’invertébristes !

Francois Bernier et toute 1’équipe enseignante pour leur complaisance et flexibilité quant au planning serré de fin de

theése.

Mes collégues de bureau en botanique jusqu’a ma deuxiéme année. Eugénie Schwoertzig et Sarah Koenig, j’ai
apprécié les moments que nous avons passé ensemble, nos discussions et fous rires. Il faut dire que toute seule dans le
bureau, cela faisait tres tres vide ! Je vous souhaite le meilleur pour la suite, les filles ! Merci Albin Meyer pour ton

accueil et tes conseils lors de mes débuts.



Aux stagiaires, qui m’ont aidé sur le terrain. Gwendoline David, Antoine Perrier, Guillaume Jacek, je suis ravie
qu’apres vos stages respectifs, vous ayez pris le chemin de la thése et espére vous y voir épanouis. Petit clin d’ceil a

Marta, pour nos convictions et plans humanitaires !

Aux équipes des fédérations de péche dont I’accueil a toujours été chaleureux. Merci notamment a la fédération de
péche 68, Yann, Sophie, Victorien, Coralie et Camille pour votre investissement et collaboration. A I’équipe de la
réserve naturelle nationale de la petite Camargue alsacienne, Philippe Knibiely et L.éa Merckling pour nous avoir
accueillis et logés. Au Samu de I’environnement (SDE), a ses présidents successifs, Fariborz Livardjani et Charles
Dreyfus pour votre confiance, force d’ame et constance, ainsi qu’a tous les bénévoles et leurs actions qui permettent de

faire battre les ailes du papillon.

Gérard, Francoise pour votre engagement, votre détermination et votre humanité... et surtout votre amiti¢ de longue

date qui m’est si précieuse.
Benjamin, Emilie, pour nos moments de folies partagés !
Renaud Schmitt, pour tes si belles musiques qui m’ont portée au cours de ces années.

Athéna, Roméo, Kalypso. Vous avez veillé avec moi bien des nuits, vos ronronnements m’ont bercée ; toujours partant
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pour participer... a la rédaction de ce présent manuscrit, & la détermination sous loupe binoculaire ou encore au

rangement du bureau !

Papa, Maman, Jean-Yves, vous avez, tous les trois, participé activement a cette aventure. L’intérét sans faille que vous
avez porté a ce travail, votre participation a la réflexion et votre présence ont été indispensables & mon épanouissement

au sein de ce travail.

Jean-Yves, le vrai amour nous rend meilleur sans pour autant changer qui I’on est vraiment. Merci a toi pour ta

présence, ton soutien et ton optimisme.

Papa, Maman. Vous savez bien que depuis toute petite, je n’ai jamais trouvé de mots assez forts pour vous exprimer
I’amour que j’ai a votre égard ; j’en écrivais des post-it partout dans la maison !

Merci @ mon papa. En panne, a I’autre bout du Rhin, dans la nature profonde ... tu es la...Merci pour ta présence et
pour ton accompagnement lors d’un parcours initiatique ou nos échanges sur le fond et la forme de ’humanité m’ont
donné les clefs pour m’y €panouir. « Le guerrier qui cultive son esprit polit ses armes » - S. de Boufflers

Merci @ ma maman, pour ton « tout est possible » et ce regard indéfectible que tu portes et qui me guide chaque jour.
Les ceuvres que nous avons créées reflétent tant cette liberté d’étre et de faire que nous pronons. Toutes ces expériences

sont rendues possibles grace a notre si si belle complicité. ..

C’est a mon tour de vous donner confiance ; fout est possible et ['aventure continue... Prochain projet ?!

Et sans oublier le Rhin... Un véritable attachement et un profond respect s’est développé pour cette force tranquille

qui m’a accompagnée tout au long de ses années. Qu’ai-je appris a ces cotés ? ... La résilience.
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INTRODUCTION

Au sein des hydrosystémes fluviaux, la diversité biologique et la connectivité écologique (i.e. la
connexion fonctionnelle d’éléments éco-paysagers a 1’échelle de I’organisme ou des communautés
biologiques), sont régies par [’hétérogénéité spatiale en habitats (Beisel ef al., 1998 ; Beisel et al.,
2000). Cette hétérogénéité est issue du fonctionnement de la mosaique fluviale, qui résulte de deux
processus naturels majeurs, la morphodynamique et I’hydrologie (Figure I.1). L’aménagement des
systemes fluviaux a progressivement engendré des dysfonctionnements de ces deux processus
naturels. La lutte contre les inondations, I’intensification du transport fluvial ou I'utilisation des
ressources naturelles en eau pour la production d’hydroélectricité ont entrainé une perte de
connectivit¢ hydrologique (Amoros et Bornette, 2002 ; Friberg et al., 2017). Ce déficit a
profondément bouleversé les quatre dimensions de I’hydrosysteme fluvial (Ward, 1989),
notamment dans ses dimensions, longitudinale (axe amont-aval) et latérale (échanges plaine
inondable-riviere). Les impacts majeurs qui en découlent sont (i) Ialtération du régime
hydrologique naturel (Poft et al., 1997 ; Bunn et Arthington, 2002), (ii) la perturbation de I’activité
géodynamique par réduction du transport sédimentaire et de I’érosion latérale (Bravard et al., 1986 ;
Wohl et al., 2015), (ii1) la fragmentation et la destruction des habitats naturels (Dynesius et Nilsson,
1994 ; Nilsson et al., 2005; Vordsmarty et al., 2010), et (iv) une modification de la chimie de I’eau
(Souchon et Malavoi, 2012).

Bassin versant

| Geéologie | | Relief | | cClimat |
Fonaiies 7 —
| de contréle :

Végétation | Réseau hydrographique |

Ripisylve

Trongcon
_________ Morphologle i Hydrologle
{ Processus__ 1
Sedlment
;:I Hydromorphologle | ¢_xJ
Station
i Varables de 1 Caractéristiques d’habitats
réponses | Hétérogénéité spatiale
X Pressions

Figure I.1 : Impacts des pressions anthropiques liées a l'aménagement des systemes fluviaux sur les
variables de réponses (modifiée de Souchon, 2002)
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Les répercussions sur la diversité biologique et la connectivité écologique en tant que variables de
réponses (Figure I.1) se sont avérées importantes (Dudgeon et al., 2006) : perte d’especes
patrimoniales faunistiques (poissons et invertébrés) et floristiques, modifications voire
simplification des biocénoses (Oliveira et al., 2018) ou facilitation d’espeéces exotiques (Bradshaw
et Chadwick, 1980 ; Petts et Gurnell, 2005 ; Beisel et Levéque, 2010 ; Clewell et Aronson,
2013 ; Friberg, 2014 ; Friberg et al., 2016). Le Rhin Supérieur (trongcon du Rhin compris entre
Bale et Bingen am Rhein) a perdu une grande part de sa fonctionnalité hydro-morphologique suite a
une succession d’aménagements au cours du XIX™ siécle, de sorte qu’il présente aujourd’hui des
déficits écologiques et fonctionnels. Les modifications anthropiques (rectification, régularisation,
endiguement, dérivation, canalisation et implantation de barrages/usines hydroélectriques) ont
engendré des altérations hydro-morphologiques séveres qui ont contribué a purger ce fleuve d’une
partie de sa charge sédimentaire grossiere et a grandement altérer la biodiversité de 1’ensemble de la

plaine alluviale rhénane (Maire, 1997 ; Carbiener et Trémoli¢res, 2003 ; Uehlinger et al., 2009).

Actuellement, a I’échelle mondiale, 80% des fleuves sont aménagés par des barrages et 3700 projets
de barrages hydroélectriques avec une capacité d’au moins 1MW sont prévus ou en construction
(Zarfl et al., 2015). Dans ce contexte, des solutions palliatives ont été réfléchies telles que le
contournement voire I’effacement d’ouvrages (O’Connor et al., 2015) mais aussi le développement
d’actions de restauration hydromorphologique visant le retour des processus morphologique et
hydrologique naturels (Malavoi et Adam, 2007 ; Friberg et al., 2017). La stratégie nationale sur la
biodiversit¢ (SNB, 2011-2020), une des réponses de la France a la Convention sur la diversité
biologique (CBD, 1992), ainsi qu’a la Directive Cadre sur ’Eau (DCE, 2000/60/CE) encouragent

les actions visant a préserver et a restaurer la biodiversité.

Sur le Vieux Rhin, un programme de restauration hydromorphologique a été mis en ceuvre depuis
2010 par « Electricit¢ de France » (EDF), a I’amont d’un trongon résiduel de 50 km du Rhin
Supérieur, court-circuité au début du 20°™ siécle entre Bale et Vogelgrun par le Grand Canal
d’Alsace. Les actions de restauration entreprises ont pour objectif de lui redonner une part de son
fonctionnement hydromorphologique naturel et d’augmenter 1’hétérogénéité spatiale en habitats
aquatiques et rivulaires. Il est attendu en réponse a ces changements structuraux potentiels une
augmentation de la diversité biologique et une amélioration de la connectivité écologique. Les
actions ont consisté¢ (1) a augmenter le débit réservé de ce trongon du fleuve, et (2) a rétablir
particllement des apports naturels de graviers dans ce méme trongon par des injections
sédimentaires et des travaux d’érosion maitrisée avec déroctage de berges et implantation d’épis

transversaux artificiels (Garnier et Barillier, 2015).
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L’objectif principal de cette thése est de contribuer a la réflexion scientifique quant a 1’évaluation
de I’efficacité et de la durabilité écologique de ce type de restaurations hydromorphologiques au
sein d’un écosysteme hautement dynamique. L’approche s’inscrit dans les ambitions actuelles
aspirant a une vision holistique et paysagere des systémes restaurés (Ruiz-Jaen et Aide, 2005 ;
Palmer et al., 2005 ; Friberg et al., 2016). Le travail de thése consiste en une étude interdisciplinaire
(travail conjoint avec les géomorphologues) et multi-échelles, intégrée a un suivi environnemental
et a des études complémentaires multi-compartiments (végétation riveraine, macrophytes,
macroinvertébrés et poissons). La synthése de ces travaux de thése s’articule autour de six articles
avec différents statuts d’achévement : publi€s, acceptés, soumis ou en préparation (manuscrits A a
F). Trois articles développés en marge de la thése et déja publiés ou acceptés figurent également en

annexes (Annexe 1, Annexe 2 et Annexe 3).

Manuscrit A : Staentzel, C., Kondolf, M., Combroux, 1., Barillier, A. & Beisel, J. N. Gravel

augmentation and controlled bank erosion, a review of large-river restoration. - en préparation.

Manuscrit B : Staentzel, C., Arnaud, F., Combroux, I., Schmitt, L., Trémoliéres, M., Grac, C.,
Piégay, H., Barillier, A., Chardon, V. & Beisel, J. N. (2018). How do instream flow increase and
gravel augmentation impact biological communities in large rivers: A case study on the Upper

Rhine River. River Research and Applications, 34(2) 153-164.

Manuscrit C : Staentzel, C., Beisel, J. N., Gallet, S., Hardion, L. Barillier, A., & Combroux I.
(2018). A multiscale assessment protocol to quantify effects of restoration works on alluvial

vegetation communities. Ecological Indicators, 90, 643-652.

Manuscrit D : Staentzel, C., Combroux, 1., Barillier, A., Grac, C. & Beisel, J.N. Effects of a river
restoration project along the Old Rhine River (France-Germany): responses of macroinvertebrate

communities. Soumis au journal Ecological Engineering.

Manuscrit E : Staentzel, C., Rouifed S., Beisel, J.N. & Combroux, I. Environmental impacts of
exotic riparian plants in alluvial floodplain: a phytotoxicity test of Reynoutria japonica leaf litter -

en préparation.

Manuscrit F : Staentzel, C., Schlumberger, O., Barillier, A., Valentini, A. & Beisel, J.N. Gobiidae
predation effects on local communities: potential consequences on ecological benefits of a river

restoration project - en préparation.

Le cadre thématique ainsi que les objectifs de la theése sont décrits dans le premier chapitre. Les
travaux entrepris au sein de ce programme de restauration sont relativement inédits et peuvent par

conséquent étre considérés comme des études expérimentales. Le deuxiéme chapitre (manuscrit
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A) replace ces travaux dans un cadre général en synthétisant le retour d’expériences de projets
similaires internationaux et européens. Le troisiéme chapitre décrit le matériel et les méthodes
spécifiques aux travaux de la thése en laissant une large part aux méthodes d’analyse des données :
(1) stratégies d’analyse (BACI, Smith et al., 1993), (ii) développement d’indicateurs a partir de
matrices de transition (Gallet et Sawtschuk, 2014), (iii) couplage entre indicateurs biologiques et
physiques existants (Gostner et al., 2013). Les innovations utilisées sont replacées dans le champ

des approches existantes quant a 1’évaluation du succes de restauration en grands milieux.

L’étude des régles d’assemblages (Keddy, 1992 ; Poff, 1997 ; Lortie et al, 2004) et de la
dynamique des communautés biologiques suite aux mesures de restauration a été réalisée en tenant
compte d’un déterminant externe majeur qu’est ’arrivée ou la prolifération d’especes exotiques
pouvant influer sur les bénéfices potentiels des actions de restauration. Les résultats sont présentés
dans les quatrieme et cinquieme chapitres. L’intensification du transport fluvial et I’ouverture de
canaux a partir des années 1990 ont permis aux navires de transport d’emprunter des routes inédites.
Cela a entrain¢ de profondes modifications des communautés biologiques en place, du fait de
I’introduction d’espeéces faunistiques/floristiques exotiques dont certaines sont devenues rapidement
proliférantes, i.e. invasives (Leuven et al., 2009 ; Hobbs et al., 2009; Beisel et Levéque, 2010 ;
Friberg, 2014 ; Moyle, 2014). Les interactions interspécifiques (compétition, prédation, facilitation)
et les réseaux trophiques ont été alors profondément modifiés (David et al., 2017b). Il est dans ce

contexte intéressant :

e de comprendre comment les communautés biologiques répondent aux actions de
restauration a caractére expérimental qui ont été initiées, dans leur structuration et leur
fonctionnalité au sein d’une biodiversité modifiée ou nouvellement créée. Les manuscrits

B, C et D décrivent ces résultats et sont regroupés pour former le quatrieme chapitre.

e de mesurer le poids des espéces invasives, en tant que pression supplémentaire, sur le
devenir des communautés natives. Les invasions biologiques ont été¢ appréhendées comme
des déterminants externes a la restauration, pouvant influer sur I’évaluation de ces effets et
de sa durabilité. Le cinquiéme chapitre présente les manuscrits E et F. Les interactions
interspécifiques entre plantes ont été développées via des tests de phytotoxicité dans le
manuscrit E. La modification du réseau trophique par les envahisseurs piscicoles a été

appréhendée au sein du manuscrit F.

Le sixieme chapitre integre I’ensemble de ces ¢léments de réflexions qui permettront de renforcer
notre capacité a anticiper les changements a venir et a initier des politiques de restauration

adaptatives voir évolutives (Figure 1.2), dont les missions futures ne peuvent désormais plus étre
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congues sans tenir compte du développement de ’Homme dans la Nature (Dudgeon et al., 2006 ;

Wantzen et al., 2016).

Réponses
Responses

Force motrice

Drivers Quels potentiels compromis
entre la restauration, la production d'énergie
et la Nature ?

Politiques de restauration
écologique adaptatives
Indicateurs
Méthodes d'évaluation
Design des études

Stratégies d'analyse
Quelles stratégies peuvent étre mises
en place pour pallier le déficit fonctionnel 7
Impacts

Impacts

Industrie
Energie

Barrages
Usines hydroélectriques
Urbanisation

Pressions sur les 4 dimensions
de I'hydrosysteme

Situation

Changements
(i) dans la diversité d'habitats/espéces
(ii) du statut écologique
(iii) dans la fonctionnalité

e.g. pollution chimique
et espéces invasives State

Pressions\

Pressures

Comment évoluent les pressions
qui s'exercent sur la biodiversité des cours d'eau ?

Statut écologique
Fonctionnalité de I'écosysteme

Comment gérer la perte de
fonctionnalité de I'hydrosystéme fluvial ?

Quel est I'état actuel de la biodiversité
des cours d'eau ?
Figure 1.2: Adaptation du modele DPSIR « Drivers-Pressures-Responses-State-Impacts » de
Kristensen (2004) au contexte de la these. Les forces motrices (Drivers) conditionnent et
expliquent les pressions négatives (Pressures) et les réponses (Responses) positives de la société
sur la biodiversité. La dynamique interne, les pressions et les réponses influent sur [’état des
différentes composantes de la biodiversité (State), qui réagissent aux pressions et aux réponses
par des impacts (Impacts). Ces impacts peuvent étre négatifs si la pression persiste ou positifs si
la réponse est adaptée.
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CHAPITRE 1

CONCEPTS GENERAUX ET OBJECTIFS DE LA THESE

RESUME DU CHAPITRE 1

L’écologie de la restauration est une discipline en expansion. Malgré le colt des opérations de
restauration en grands milieux souvent trés élevé, les projets actuels visent des restaurations de plus en plus
ambitieuses, ne privilégiant pas le remaniement global mais un rétablissement grace a des processus naturels
par «auto-guérison» en supprimant ou en réduisant les interventions humaines. Les nouvelles initiatives pour
la gestion et la restauration des systeémes fluviaux sont interdisciplinaires, intégratives et doivent étre
planifiées a différentes échelles spatio-temporelles dans le cadre d'une approche holistique de la gestion des
hydrosystemes fluviaux. Au regard de la complexité de ces systémes, la restauration doit non seulement
prendre en compte la flexibilité de I’évolution de chaque écosystéme qui le compose a travers le temps mais
aussi le fait qu’ils résultent de I’hétérogénéité de I’environnement physique, des variations aléatoires des
processus écologiques et des différentes perturbations anthropiques/naturelles. Etudier les régles
d’assemblage qui fagonnent les communautés biologiques dans ce contexte multi-facteurs est un défi actuel

majeur et la présente these s’inscrit dans ce challenge.
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1.1 Complexité et pressions sur ’hydrosystéme fluvial

1.1.1 Définitions et dimensions

L’hydrosystéme fluvial est défini comme «un systétme écologique complexe, organisé
hiérarchiquement et constitu¢ de I’ensemble des biotopes et biocénoses d’eau courante, d’eau
stagnante, semi-aquatiques et terrestres, aussi bien €épigés que souterrains, établis dans la plaine
alluviale, et dont le fonctionnement dépend directement et indirectement du cours actif du fleuve. Il
s’agit d’un ensemble d’écosystémes en interaction qui forment un écocomplexe » (Roux, 1982 ;
Amoros et Petts, 1993 ; Petts et Amoros, 1996). Ce concept interdisciplinaire d’hydrosystéme
fluvial a été ¢€laboré en France, en particulier a Lyon entre 1978 et 1993 dans le cadre du
programme scientifique PIREN-Rhone (Bravard, 2012). La réflexion a été élargie via 1’utilisation

d’autres concepts tels que ceux de nature géomorphologique (Schumm, 1981).

La diversité biologique et le fonctionnement écologique d’un hydrosystéme fluvial sont régis, a
différentes échelles spatiales et temporelles, par deux déterminants majeurs : 1’hydrologie et la
morphodynamique fluviale (Amoros et Petts, 1993 ; Heiler ef al., 1995 ; Ward et Stanford, 1995 ;
Bornette et al., 1998). Ces milieux ont été caractérisés de systéemes alluviaux ou les interactions
entre les différents compartiments de I’hydrosystéme sont structurantes dans le maintien des
biocénoses alluviales (Bravard et al., 1986 ; Amoros et al., 1987 ; Ward et Stanford, 1995 ;
Schnitzler-Lenoble et Carbiener, 2007). L’intérét d’une vision intégrée de ces interactions s’est
accru a partir des années 1970 : flux spiralés (Newbold et al., 1981), continuum fluvial (Vannote et
al., 1980), serial discontinuity (Ward et Sanford, 1995) ou flood pulse concept (Junk et al., 1989).
Ce dernier fait référence au maintien suffisant d’une activité géodynamique et de variabilité spatio-
temporelle des habitats via le systéme pulsé des rivieres et la connectivité hydrologique (Amoros et
Bornette, 2002). Le régime hydrologique constitue le moteur de la morphodynamique fluviale via
I’intensité et la fréquence des submersions des écosystemes péri-fluviaux, mais aussi des crues. Par
exemple, les inondations occasionnées par les crues dans les systémes cours d’eau-plaines
inondables constituent le principal facteur qui détermine les interactions existantes entre les

organismes biotiques et entre ceux-ci et leur environnement (Junk et al., 1989).

Les plaines alluviales des grands cours d’eau naturels présentent une forte hétérogénéité¢ d’habitats
et de peuplements biologiques, comparé a d’autres milieux (Petts et Amoros, 1996 ; Carbiener et
Trémolieres, 2003 ; Tockner et Stanford, 2002 ; Piégay et al., 2003 ; Schneider-Binder, 2009). Les
paysages y sont caractéristiques, synonymes de dynamique naturelle et de complexité
morphologique (Petts et al., 1989) : (i) foréts riveraines, (ii) bras secondaires actifs ou isolés du

cours principal, (ii1) anciens méandres recoupés puis abandonnés par les eaux courantes du fleuve,
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(iv) bancs d’alluvions, (v) iles plus ou moins végétalisées. Le Tagliamento, riviere italienne
localisée dans le Nord-Est de I’Italie est I’'un des derniers témoins actuels des rivieres alpines
sauvages, i.e. datant d’avant les aménagements du XX°™ siécle, et notamment avant la construction
de barrages hydroélectriques (Tockner et al., 2003). Ces paysages alluviaux naturels subsistent au
sein de cette riviere grace a la non-discontinuité des quatre dimensions de 1’hydrosystéme fluvial
(Ward, 1989): latérale, longitudinale, verticale et temporelle (Figure 1.1). La dimension
longitudinale constitue 1’axe amont-aval. Cet axe est subdivisable par des zonations structurales
liées a I’occupation spécifique des espeéces (Huet, 1949 ; Illies et Botosaneanu, 1963), et des
zonations fonctionnelles, la plus connue étant celle du River Continuum Concept (Vannote et al.,

1980).
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Figure 1.1 : Format conceptuel des quatre dimensions d’un hydrosysteme fluvial (Ward, 1989)

La dimension verticale décrit majoritairement les échanges nappe-riviere. In fine, la dynamique
naturelle a ’origine des conditions environnementales changeantes des bassins versants et des
vallées, notamment dues aux crues, variations du débit réservé, constitue la dynamique temporelle
(Dufour et Piégay, 2009). Certains auteurs parlent d’états stables dynamiques (White et Pickett,
1985 ; Baker et Walford, 1995), qui peuvent étre a 1’origine de toute la complexité de ces systémes.
Ces ¢tats multiples doivent étre pris en compte dans 1’é¢tude de ces systémes et notamment dans

I’évaluation des programmes de restauration €cologique les concernant.
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1.1.2 Pressions sur I’hydrosystéme fluvial

Dans les systemes alluviaux, les pressions anthropiques, e.g. travaux de chenalisation, endiguement,
implantation de barrages hydroélectriques, sont des puissants facteurs d’homogénéisation
biotique des milieux (Olden ef al., 2016) : paysagere (Jongman, 2002), taxonomique (Rahel, 2007)
et fonctionnelle (Mondy et Usseglio-Polatera, 2014). Ils affectent directement ou indirectement les
interdépendances entre milieux (Figure 1.2) dans les quatre dimensions de I’hydrosystéme fluvial

(Kondolf et al., 2006 ; Wantzen et al., 2016).
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Figure 1.2 : A. Relation étroite entre [’augmentation des pressions et la perte des interdépendances
au sein de [’écosysteme (Wantzen et al., 2016). L’ augmentation du nombre, du type et de l’intensité
des pressions augmente les effets synergiques et les interdépendances entre eux. Au méme moment,
les interdépendances au sein de [’écosysteme (e.g. amont-aval, interaction fleuve-plaine inondable,
chaine alimentaire) diminuent. B. Représentation conceptuelle des trois dimensions latérale,
longitudinale et verticale de [’hydrosysteme fluvial (Kondolf et al., 2006). Cet exemple a été
appliqué a la riviere Pite, et au Rhone, France mais peut étre généralisé. La fleche continue
représente la dégradation alors que la fleche tirets représente la trajectoire potentielle que pourrait
offrir la restauration du systeme alluvial ; 1 vers 2 montre [’effet de [’endiguement sur la
connectivité ; 2 vers 3 montre [’effet des constructions de barrages hydroélectriques ; 3 vers 4
montre la restauration conjointe des dimensions verticale et latérale. La taille des cercles
représente la dynamique interne du fleuve (débit) ; celle-ci diminuant apres [’implantation de
barrages.
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L’ensemble des pressions anthropiques peut jouer sur la dimension temporelle, limitant la résilience
de I’hydrosystéme fluvial. Sur la dimension latérale, les échanges liquides et solides entre le chenal
et le lit majeur adjacent sont réduits par les travaux de chenalisation, impactant le transfert de
nutriments et de mati¢re organique. L’importance de la connectivité latérale, gage d’hétérogénéité
en habitats naturels (perte des bras annexes, des bancs nus) a été mise en évidence par de nombreux
auteurs (Hynes, 1970 ; Muhar et Jungwirth, 1998 ; Amoros et Bornette, 2002). Au niveau de la
dimension verticale, les échanges entre les eaux de surface et la nappe phréatique (dimension
verticale ; Hynes, 1983) sont restreints par le pavage/incision. La répartition spatiale des anomalies
thermiques dans un cours d’eau peut alors étre perturbée (Eschbach, 2017). Selon la dimension
longitudinale (de la téte de bassin a I’estuaire), les aménagements diminuent la continuité
longitudinale du fleuve, a la fois sur un plan biologique (obstacle au déplacement des animaux), et
sur un plan géomorphologique (en terme de transport sédimentaire) (Rollet er al., 2014 ;

Branquinho et Brito, 2016).
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1.1.3 Le Rhin Supérieur, modéle d’étude de la thése

1.1.3.1 Géographie

Le Rhin est le plus grand fleuve d’Europe occidentale avec une longueur de 1250 km, un bassin
versant de 185 260 km? de surperficie et un débit moyen de 2300 m*.s™! (Uehlinger et al., 2009 ;
Figure 1.3). Le Rhin traverse neuf pays (Allemagne, Autriche, Belgique, France, Italie (seulement
51 km?), Liechtenstein, Luxembourg, Pays-Bas et Suisse). Il se forme en Suisse par la réunion de
deux rivieres alpines: I’Hinterrhein et le Vorderrhein. Le débit a Strasbourg varie entre un
minimum de 200 m’.s" jusqu’a un maximum de 5700 m’.s", avec un module annuel d’environ
1100 m*.s'. Le Rhin dans son cours supérieur est un fleuve a régime pluvio-nival, ¢’est-a-dire avec
un débit maximal pouvant atteindre en instantané environ 3900 m>.s™!, et donc des crues fréquentes

en juin/juillet d’ou lui vient son nom « flowing water », Renos en celte.

BELGIUM

Rhin moyen

L AUSTRIA
 Rhin supérieur

Haut Rhin

Figure 1.3 : Bassin rhénan et subdivisions du Rhin (C. Staentzel)

Le cours du Rhin est subdivisé en 5 trongons/segments successifs : la partiec amont du fleuve, de sa
source (Lac Toma) jusqu’au lac de Constance (situé a la frontiére de 1’ Allemagne, de I’ Autriche et
de la Suisse) est qualifi¢e de Rhin Alpin. En aval du lac, le fleuve longe la frontiere sud de

I’ Allemagne et marque une limite naturelle entre la Suisse et I’Allemagne : ce segment est nommé

27



Haut Rhin (Hochrhein). Le Rhin vire ensuite vers le Nord au niveau de la ville de Bale et emprunte
le fossé rhénan dans lequel s’est formée la plaine alsaco-badoise. Il s'étend sur 350 kilometres de
longueur entre Bale en Suisse et Bingen am Rhein en Allemagne, soit de sa sortie de Suisse jusqu'a

la région de Mayence. Il prend alors le nom de Rhin Supérieur (Oberrhein).

Le Rhin Supérieur dans sa partie méridionale est connu pour ses débits €élevés au début de 1’été,
imputables notamment a la fonte des neiges dans les Alpes. Le paysage du Rhin Supérieur a été
fortement altéré par les mesures de rectification réalisées aux XIX®™ et XX°™ sigcles. Sur sa rive

droite, le Rhin regoit plusieurs grands affluents issus de la Forét Noire : I’Elz, la Kinzig et la Murg.

Le Rhin quitte le fossé¢ rhénan a partir de la ville de Bingen et devient le Rhin Moyen (Middle
Rhine — Mittelrhein). 11 s’agit de ’endroit ou le Rhin est trés incisé entre les montagnes (arrivée de
la Moselle a Coblence — Rhin dit romantique) et le Rhin inférieur (Lower Rhine — Niederrhein — de
Bonn a Lobith avec les bras Ruhr, Emscher et Lippe) avant de se jeter dans la Mer du Nord a

travers trois bras appelés Nederrijn-Lek, Waal et [Jssel.

1.1.3.2 Chronologie des aménagements du Rhin et variations temporelles du potentiel

écologique

(i) Du Rhin sauvage a la canalisation (avant 1842-1940)

e Le Rhin sauvage (avant 1842)

Le Rhin sauvage avait un lit majeur d’une largeur de deux a six kilometres auquel se greffait un
important réseau de bras et d’iles (Siegendaler, 1997). Ce Rhin libre et changeant fut a I’origine de
crues dévastatrices, d’'un foyer d’extension des maladies via les marais de la plaine, d'une
circulation fluviale difficile et d'une frontiére franco-allemande fluctuante. Avant le XIX*™ siécle,
la protection contre les inondations était habituellement locale. Avant la fin du XVIII®™ sicle, les
Hommes ont été tres efficaces dans la modification de la végétation, mais ne disposaient pas des
ressources techniques et socio-€conomiques nécessaires a la réalisation de grands projets de
formation de la riviere (Vischer, 2003). L'utilisation des terres dans les plaines inondables avait déja
abouti au Moyen-Age a la perte de foréts alluviales le long du Rhin Supérieur (Tittizer et Krebs,

2013).

Les premicres discussions pour ’aménagement du Rhin commencent en 1804. Elles concernent les
Etats riverains dans le cadre de la « Convention de I’octroi du Rhin » qui vise, entre autres, a lutter
contre les inondations sur les deux rives. En 1808, Napoléon I créa le « Magistrat du Rhin » qui

avait pour objectif la concertation, avec les dirigeants de la rive droite, des travaux sur les deux
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rives (BS Encyclopédie, consulté en 2017). Les pourparlers reprennent en 1817 avec la
« Commission de reconnaissance de la frontieére », créée par le traité de Paris (1815) puis avec une
« Commission mixte » entre la France et le Grand-Duché de Bade. Afin de réduire prioritairement
les crues dévastatrices et d’assainir les marais, la réalisation du projet de correction du cours du

Rhin d'un ingénieur-colonel badois, Johann Gottfried Tulla a été adoptée (Tricart et Bravart, 1991).

= Le projet de Tulla (1842-1876)

Le projet de Tulla a transformé le réseau de chenaux en un lit mineur rectiligne d’une largeur de
200 a 300 metres, contraint par des digues submersibles (digues de basses eaux). Le lit majeur a été
réduit a 2 km de large maximum par la mise en place de digues de hautes eaux. Cette régularisation
a aussi provoqué la déconnection des bras latéraux et la recoupe des méandres. Le cours du fleuve
fut raccourci d’environ 15% entre Bale et Lauterbourg, soit un raccourcissement de 30 km (Marchal
et Delmas, 1959). Ce raccourcissement ne fut pas sans conséquences. Une augmentation de la pente
et donc du débit entraina (i) une érosion importante du lit du fleuve et (ii) ’apparition de barres
rocheuses et de bancs de graviers, pouvant parfois réduire voire bloquer I’acces a certains ports. A
partir de 1850, les premiers impacts sur les communautés invertébrées sont observés (Tittizer et al.,

1994).
. La régularisation (1876-1925)

Les probléemes apparus apres la correction du lit du Rhin se devaient d’étre corrigés pour permettre
le transport de marchandises sur le Rhin. C’est dans ce but que des travaux de régularisation du
chenal central ont été effectués durant le 20°™ siécle. Ces travaux ont consisté en la création d’épis
transversaux et de seuils de fond afin de contraindre le fleuve a se stabiliser en incisant les haut-
fond et en entretenant un chenal régulier et sinusoidal d’une largeur de 75 a 90 m et d’une

profondeur minimale d’1m70.

e D¢ébut des pollutions et construction du Grand Canal d’Alsace, GCA (1925-1940)

Le Traité de Versailles a été signé en juin 1919 entre la France et 1’ Allemagne, et celui-ci a octroyé
a la France le droit exclusif d’aménagement du Rhin supérieur. Ce traité a permis ainsi a la
Commission Centrale pour la Navigation du Rhin d’engager la réalisation du Grand Canal d’Alsace

entre Kembs et Vogelgrun, projet proposé par I’ingénieur René Koechlin.

Quatre usines hydroé¢lectriques ont ¢€té construites sur ce canal (Figure 1.4), a Kembs (1932),
Ottmarsheim (1952), Fessenheim (1957) et Vogelgrun (1959). En paralléle de ce GCA, un trongon
résiduel naturel de 50 km a été préservé et a été baptisé le Vieux Rhin (Figure 1.4). Le grand canal

d’Alsace peut contenir un débit de 1400 m?.s” maximum ; ’excédent étant dirigé dans le Vieux
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Rhin. La réalisation du Grand Canal d'Alsace s'est aussi accompagnée du creusement d'un contre-
canal en rive droite du GCA, canal dit de drainage, car son usage est de drainer les eaux diffusant a
travers la digue et d’intercepter les petits affluents latéraux. Ce contre-canal, parfois discontinu,
s'étend le long du Grand Canal d'Alsace et du Rhin entre Marckolsheim et Neuhaeusel, soit environ
sur 80 km, et capte les eaux de nombreux affluents du Rhin. La construction du Grand Canal
d’Alsace a été profitable au développement du transport fluvial dans le fossé rhénan malgré un
acces industriel au Rhin limité pour les Allemands. Le développement économique a entrainé un
débit tres faible dans le Vieux Rhin qui s’écoule parallélement au Rhin canalisé, avec également

une alimentation potentielle moindre de la nappe phréatique.
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Figure 1.4 : A. Evolution du cours du Rhin au fil des aménagements (Schmitt et al., 2009), B. Carte
de [’état-major de 1820 superposée au linéaire du cours du Rhin actuel entre Huningue et
Ottmarsheim (Géoportail, consulté en 2018) et C. Les trois types successifs d’aménagements
hydroélectriques sur le Rhin Supérieur (BS Encyclopédie, consulté en 2017).
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Pour éviter ces problémes lors de I’aménagement du troncon aval au secteur du GCA entre
Vogelgrun et Strasbourg, la France et I’ Allemagne ont signé la convention de Luxembourg en 1956.
Cette convention a été a la base de ’aménagement en feston des chutes de Marckolsheim (1961),
Rhinau (1963), Gerstheim (1967) et Strasbourg (1970). Le trongon en aval de Strasbourg a pour sa
part bénéfici¢ d'aménagements en ligne (Figure 1.4). Une convention franco-allemande, appelée
convention de Paris, a été signée en 1969 pour la réalisation des aménagements en ligne de

Gambsheim (1974) et Iffezheim (1977).

L’ensemble de ces aménagements ont engendré des déficits fonctionnels et écologiques importants

(Friedrich et Muller, 1984) dont voici quelques exemples :

e Foréts riveraines et chenaux annexes : La déconnexion de la plaine alluviale du cours
principal a supprimé la dynamique fluviale et empéche les anciens bras d’échanger eau,
sédiments, flore et faune avec le cours principal. Ces bras annexes se sont appauvris soit par
oligotrophisation soit par hyper eutrophisation, voire comblement. Les foréts alluviales
rhénanes, autrefois caractérisées par la présence de différents stades (pionnier a bois tendre,
intermédiaires a bois tendre-bois dur et final a bois dur), s'asséchent et ne sont plus
inondées régulierement ; elles perdent leur statut alluvial (Carbiener et Trémolic¢res, 2003)
et des especes xérophiles et zonales, tels que les érables (Acer peudoplatanus, Acer
campestre), le charme (Carpinus betulus) et le fréne (Fraxinus excelsior) remplacent
progressivement des especes tolérantes aux inondations, telles que les saules (Salix alba,
Salix fragilis) et les peupliers (Populus nigra, Populus alba). Plus de 80% des milieux
alluviaux caractéristiques du Rhin ont disparu (Carbiener et Trémolicres, 2003) avec une

persistance uniquement résiduelle de forét alluviale (Uehlinger et al., 2009).

e Végétation aquatique : une pauvreté¢ macrophytique a été observée dans le Rhin (Tittizer et
al., 1994). Le secteur pres de Bale a été évalué en 2013 par la Commission Internationale
pour la Protection du Rhin, CIPR comme présentant des « déficits macrophytiques
marqués » (CIPR, 2015), ce qui entraine [’absence d’un type d’habitat naturel

particuliérement biogene.

e Poissons : [’axe migratoire piscicole a ét¢ profondément perturbé par I’'implantation de
barrages hydroélectriques. Les retenues et usines hydroéléctriques sont des obstacles
importants a la remontée et a la dévalaison des poissons migrateurs. La mortalité engendrée
par les turbines des usines hydroéléctriques est trés importante, notamment pour les

salmonidés ou les anguilles (CIPR, 2004). Les populations de saumon ont disparu en 1957.
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Depuis 1992, I’association Saumon Rhin relache chaque année dans les affluents plus de
300 000 alevins de saumons. En 2015, Saumon Rhin a décompté seulement 152 saumons
adultes, revenus jusqu’a la passe a poisson de Gambsheim (CIPR, 2015a). Hormis les
aménagements hydroélectriques, d’autres facteurs entravent leurs cycles de vie (Schneider,
2009) : surpéche en milieu halieutique, péche tout au long du Rhin, prédation par le grand
cormoran et le héron cendré (400 grammes de poisson par jour), pathologies,
micropolluants ou pollutions de 1’eau. Par exemple, le saumon vivant dans des cours d’eau
pollués aux nonylphénols a 1 ug/L ne supporte pas son arrivée dans le milieu marin et

meurt (Fairchild ef al., 1999).

e Invertébrés : L’augmentation de la production primaire (algues) par I’accumulation de
nutriments chargés de phosphore et d’azote (engrais, détergents, égouts, etc.) a entrainé
I’augmentation de macroinvertébrés filtreurs et brouteurs, e.g. Ancylus fluviatilis, Bythinia
tentaculata, Dreissena polymorpha, Hirudinea, Spongillidae et Hydrozoa sp. Les especes
rhéophiles (éphémeres, plécopteres et trichoptéres, dits EPT) ont diminué alors que les
especes limnophiles (mollusques, éponges) ont quant a elles augmenté (Tittizer et al., 1994,

Figure 1.5)
(ii) Etat le plus dégradé chimiquement et accident Sandoz de 1986 (1940-1988)

En 1940, les activités commerciales et industrielles ont augmenté considérablement (Tittizer et al.,
1994). En conséquence, le Rhin est devenu de plus en plus pollué notamment avec le
Wirtschaftswunder, « le miracle économique » (1950-1973) : entre 1900 et 1977, la concentration
de métaux lourds dans les sédiments du Rhin fut multipliée par cinq pour le plomb et par sept pour
le cuivre, et le cadmium (McNeill, 2014). En 1980, le bassin du Rhin recevait quelque 20 % de la
pollution chimique mondiale (McNeill, 2014). Il est devenu de plus en plus difficile d’obtenir de
l'eau potable du Rhin en raison de la forte salinité (teneur en sel multipliée par sept entre 1880 et
1960) résultant surtout des mines de potasse d'Alsace qui rejettent leurs déchets dans la riviere
(Aprona, 2007 ; Kloppman et al., 2010). Ces pollutions ont entrainé des conséquences sur les
communautés aquatiques. Par exemple, un appauvrissement en macroinvertébrés a été observé dans
les années 1950-1960 et au début des années 1970 (Tittizer et al., 1994, Uehlinger et al., 2009). La
qualité¢ de l'eau s’est détériorée jusqu'au milieu des années 1970. Cependant, la construction de
stations d’épuration et I’amélioration consécutive des conditions d’oxygénation ont favorisé¢ la
réapparition de nombreuses espeéces fluviales caractéristiques dans le Rhin a partir de la seconde

moitié des années 70.
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Le ler Novembre 1986, un incendie s’est déclaré dans un entrepdt de la compagnie Sandoz a
Schweizerhalle (localité rattachée a Muttenz), au sud de Bale (Suisse). Environ 1 200 tonnes de
pesticides, 2 tonnes de mercure, 15 tonnes de bleu de Berlin et de Rhodamine B ont été déversés
dans le Rhin et sur une distance de 400 km (Veyret et Laganier, 2013). L’alerte pour la
consommation d’eau potable a été donnée de la frontiére suisse aux Pays-Bas («accident
Tchernobale », Kiss, 1987). Par ailleurs, une deuxiéme vague de pollution est intervenue une
semaine plus tard, le 7 novembre 1986, par suite d'un incident sur une canalisation d'eau ayant servi
a éteindre l'incendie et chargée des mémes produits que lors de la premiere vague. Les substances
polluantes ont €té en partie emportées par le courant du fleuve : elles ont atteint Cologne (trajet
d’environ 490 km) une semaine plus tard et sont arrivées dans la mer du Nord (trajet d’environ 600
km) au bout de quinze jours. Une autre partie de ces substances, et notamment des eaux polluées
aux métaux lourds, est restée a proximité des lieux du déversement et/ou n'a été transportée que tres

lentement en ayant le temps de s'infiltrer dans la vase du lit du Rhin (ARIA, 2006).

Les communautés biologiques et notamment piscicoles ont été trés fortement atteintes (Figure 1.5).
Dans les heures qui ont suivi l'accident, quelques 190 tonnes d’anguilles ont été ramassées mais les
invertébrés étaient également séverement touchés (Figure 1.5). Des mortalités d'oiseaux piscivores

ont ¢galement ét¢ signalées. L’activit¢ de péche a été suspendue dans le Rhin pendant plusieurs

mois.
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Figure 1.5 : A. Ramassage des cadavres d'anguilles dans le Rhin pollué apres la catastrophe
chimique de Sandoz en 1986 (ARIA, 2006) B. Richesse en macroinvertébrés benthiques entre Bdle
(pK 152 km) et la frontiére Pays-Bas/Allemagne (pK 870 km) au cours du 20°™ siécle. Modifié de
Tittizer et al. (1994) et CIPR (2002).
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(iii) Qualité d’eau et ouverture du canal Rhin-Main-Danube (1988-2010)

En juillet 1950, la Commission internationale pour la protection du Rhin (CIPR) est fondée par les
Etats riverains (la Suisse, I'Allemagne, la France, le Luxembourg, I'Italie et les Pays-Bas) pour
examiner et répondre aux questions de pollutions et d’assainissement du Rhin. La Convention sur la
protection du Rhin contre la pollution (Berne, 1999), remplagant les conventions de 1963 et de 1976
(Convention sur la protection du Rhin contre la pollution chimique) ¢élargit les missions de la CIPR
en abordant des questions €cologiques. Un comité d’experts s’est constitué pour mettre en place des
programmes d'action afin d’assurer le développement durable du Rhin, dont un des objectifs est de
favoriser la régénération de I'écosystéme Rhin et de réintroduire des especes comme le saumon. Les
programmes majeurs ont été les suivants : le Programme d'Action Rhin (1987), le Plan d'action
contre les inondations (1998) et le Plan Rhin 2020 adopté en janvier 2001. A partir des années 90,
une augmentation de richesse en macroinvertébrés a été observée (Figure 1.5). Des éphéméropteres
telles que I’espeéce Ephoron virgo qui n’avait pas été vue depuis 30 ans dans le Rhin, est réapparue a

partir de 1990 (Tittizer et al., 1994).

L’extension des routes de navigation a conduit trés tot a la construction de canaux de navigation qui
reliaient le Rhin avec le cours de I'Escaut (1832), du Rhone (1833), de la Seine (1853), de 1'Elbe
(1938) et du Danube (1843 et 1992). Sur ce dernier, en 1843, la Baviére a complété un canal reliant
la riviere Main (affluent du Rhin) avec le Danube Supérieur, mais la pénurie d'eau et de nombreux
obstacles y ont entravé la navigation. De 1960 a 1992, le raccordement du Main et du Danube a été
mis en place pour le transport a grand gabarit. Le canal Main- Danube avec 55 m de large et 4 m de
profondeur est adapté pour la navigation avec des remorqueurs pousseurs. Ces canaux de navigation
ont ouvert des itinéraires de migration pour les organismes aquatiques provenant de différentes
provinces zoogéographique (Bij de Vaate et al., 2002; Leuven et al., 2009 ; Beisel et Levéque,
2010 ; Beisel et al., 2017). Les especes envahissantes les plus représentées appartiennent aux
groupes systématiques suivants (Kinzelbach, 1982 ; CIPR, 2009) : les crustacés (e.g.
Dikerogammarus villosus, Echinogammarus ischnus, Corophium robustum), les mollusques (e.g.
Potamopyrgus antipodarum, Physella acuta), bivalves (e.g. Corbicula fluminea, Dreissena
polymorpha) et les poissons (famille des Gobiidae, premiére observation en 2011 ; Roche et al.,

2013 ; Figure 1.6).
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Figure 1.6 : Connexion Rhin-Main-Danube via la distribution du gobie a taches noires, Neogobius

melanostomus. Les dates représentent les premieres observations de ce gobie a [’endroit donné
(Roche et al., 2013).

Le gobie a taches noires, Neogobius melanostomus, est un poisson invasif d’origine ponto-
caspienne, i.e. qu’il est originaire d’un bassin comprenant les mers Noire, Caspienne et d’Azov
ainsi que les secteurs avals des grands hydrosystémes adjacents (Figure 1.6). Il a colonisé de
nombreux écosystémes d’eaux douces, des deux cotés de I’océan atlantique (Roche ef al., 2013) et
continue sa prolifération (Kornis et al., 2012; Kalchhauser et al. 2013 ; Masson et al., 2018). Cette
invasion a probablement bénéfici¢é de déplacements anthropiques qui se sont additionnés a ses
capacités naturelles de dispersion. Leur présence modifie la dynamique des écosystémes envahis et
entraine de forts changements biologiques dans les eaux douces de la région. La premicre

découverte du gobie dans le Delta de la Meuse et du Rhin date de 2004 (Roche et al., 2013). La

premicre observation dans le Rhin Inférieur a été réalisée en 2008 (Borcherding et al.,2011).
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1.2 Restauration écologique des grands milieux

Une réflexion a grandi au cours du XX®™ siécle concernant la relation des communautés
biologiques avec la qualit¢ des écosystemes aboutissant rapidement a 1’idée que I'unique
conservation de ces écosystémes ne suffit plus au maintien de la biodiversité (Cristofoli et Mahy,
2010 ; Naiman, 2013). Le plan stratégique pour la diversité biologique 2011-2020 intégre au sein de
ses vingt objectifs dits d’Aichi la volonté de « restaurer au moins 15% des zones dégradées ». Le
concept de restauration a été développé a partir des années 1970, présumant une potentielle
réversibilité particlle ou totale de la dégradation de ces milieux (Millennium Ecosystem
Assessment, 2005; Pajuluoma, 2010). En parall¢le des actions menées pour les autres écosystemes,

ces actions se sont également développées au sein des hydrosystémes fluviaux.
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Figure 1.7 : Nombre de publications scientifiques internationales dans le domaine de la
restauration de rivieres de 1976 a 2011 (modifié de Morandi et Piégay, 2017 ; Requéte 2011, Web
of Science et Scopus avec titre : resto™ / rehabilitat™ / revital* / renat™* and reach / channel / stream
/ river / watershed / catchment).

Les projets de restauration des grands fleuves se sont accrus, multipliant les retours d’expérience

dans la littérature a partir des années 1990 notamment en Amérique du Nord et en Europe (Figure

1.7).

1.2.1 Définitions/sémantique

\

L’¢écologie de la restauration consiste a assister, par des ¢études fondamentales, les projets de
restauration €cologique. La restauration écologique est définie strictement comme « une action
intentionnelle qui initie ou accélere la réparation d’un écosystéme endommagé ou détruit, en
respectant sa santé, son intégrité et sa gestion durable » (SER, 2004). Il existe une forte

hétérogénéité dans les sémantiques employées pour définir les actions de restauration. La
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restauration est définie comme une action visant a obtenir des conditions homologues a une
situation de I’écosystéme riviere dans son état initial voire antérieur a la perturbation (van Andel et
Aronson, 2012). La réhabilitation peut étre considérée comme une démarche plus partielle qu'une
restauration, ayant un niveau d’ambition en terme d’intervention plus atteignable ou plus réaliste
(Morandi et Piégay, 2017). Ce processus vise a améliorer 1'état d'un écosystéme dans ses fonctions
primaires (productivité et services) mais pas nécessairement dans la direction de 1'état pré-existant
(Bradshaw, 1997 ; SER, 2004 ; Clewell et Aronson, 2013). L’idée phare de I’écologie de la
restauration concerne la prise en compte de la trajectoire des systémes et des dimensions spatio-
temporelles (Barnaud et Chapuis, 2004). La notion de trajectoire évolutive est étroitement liée a
celle de succession, illustrant le fait qu’un écosystéme puisse se diriger vers de multiples voies
(Hobbs et Norton, 1996). Elle est définiec comme des changements séquentiels dans I’expression

biotique d’un écosystéme en réponse a ses dynamiques (Clewell et Aronson, 2013).
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Figure 1.8 : Modele général de la restauration écologique, incluant des conditions de référence
changeantes (adapté de Newson et Large, 2006 a partir de Bradshaw, 1988)

Les trajectoires potentielles peuvent étre mises en évidence via la prise en compte de deux
variables (Figure 1.8) : (i) la structure ou I’organisation de I’écosysteme (e.g. especes-complexité ou
hétérogénéité des habitats) et (i1) le fonctionnement (e.g. biomasse-nutriments) de 1’écosysteme. La
résilience de I’écosystéme c.-a-d. la faculté de se rétablir aprés un dommage di a une perturbation
vers un ¢état de référence ou vers un état antérieur, est généralement 1’objectif des actions de
restauration. Quand la trajectoire désirée est suivie par I’écosysteme, l'écosysteéme manipulé ne
requiert plus d'assistance extérieure pour assurer son intégrit¢ future (Urbanska ef al., 1997; SER
2004 ; Cristofoli et Mahy, 2010). Un question réside quant a la définition du succes de la
restauration (Ruiz-Jaen et Michtell Aide, 2005 ; Jahnig et al., 2011).
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1.2.2 Evaluer le succes de la restauration

A partir des années 2000, 1’évaluation du succés ou de 1’échec d’une restauration a occupé une
place centrale sous la pression d’une obligation de résultats au-dela d’une volonté d’intervention
(Roni et al., 2002 ; Palmer et al., 2005 ; Ruiz-Jaen et Aide, 2005 ; Pander et Geist, 2013 ; Morandi
et al., 2014). Jahnig et al., (2011) explique que le succes de la restauration en grands milieux peut
étre défini par des paramétres mesurables (e.g. liés au milieu physique : hydromorphologie,
hydrologie, liés a 1’écologie: biodiversité, traits fonctionnels, ou lié a des aspects
socioéconomiques) mais aussi par des parametres plus subjectifs (perception du projet, objectifs
initiaux). Le succeés d’un programme de restauration intégre (i) la notion d’efficacité, e.g. atteindre
I’objectif initial (subjectif), comme accroitre I’activité géodynamique (mesurable) ou diversifier les
habitats (mesurable), mais aussi (ii) la notion de durabilité (Palmer et al., 2005 ; Pajuluoma, 2010),

e.g. assurer I’apport d’une charge sédimentaire au cours actif sur une longue période de temps.

Il n'existe actuellement pas de normes nationales ou internationales pour mesurer le succés dans la
restauration d’un milieu et aucun systeme standardis¢ pour évaluer l'efficacité des projets
(Pajuluoma, 2010). Bien que des cadres conceptuels aient été définis (Palmer et al., 2005; Gilvear et
al., 2013), un grand nombre de projets €échouent dans 1’évaluation du « succes » d’une restauration
(Bash et Ryan 2002; Kondolf ez al., 2006 ; Miller et Hobbs, 2007; McDonald et Williams, 2009;
Pajuluoma, 2010 ; Suding, 2011). Les retours d’expérience quant aux méthodes de suivi mises en
ceuvre ont révélé des facteurs déficients récurrents dans 1’évaluation de D’efficacité et de la
durabilité d’un programme de restauration (Roni et al., 2002; Palmer et al., 2005; Wohl et al., 2005;
Bernhardt et al., 2005, Beechie et al., 2008 ; REFORM D4.3, 2014 ; Morandi et al., 2014) :

= Un manque de références spatio-temporelles : 1’¢tat de référence est généralement
considéré comme une base de comparaison et d’évaluation (White et Walker, 1997 ; Hughes
et al., 2005). Il est décrit comme 1’« écosysteme historique indigene » (SER, 2004) ou
comme une approximation de I’état souhaitable, une norme choisie parmi plusieurs états
alternatifs possibles et accessibles par une succession d’étapes appelée trajectoire (Le Floc’h
et Aronson, 1995). Au sein d’un hydrosysteme fluvial, les raisons d'échec les plus répandues
sont (i) la mise en ceuvre d'un projet sans connaissance des conditions spatiales amont
(Palmer et allan, 2006), (i1) des conditions temporelles disponibles généralement moins d’un
an avant la restauration ou (ii1) I’absence de multiples références (Ruiz-Jaen et Aide, 2005).

=  Peu de suivis ou des temps de suivi trop court, notamment pour évaluer Pefficacité des

programmes de restauration mobilisant des processus écologiques et leurs réponses
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biologiques (Bernhardt et al. 2005 ; Palmer et al., 2007 ; Jahnig et al., 2011, Nilsson ef al.,
2016).

=  Une faible prise en compte des échelles emboitées (Figure 1.9): la compréhension des
facteurs de contréle écologique a chaque échelle est importante pour conclure quant a
I’efficacité d’un projet de restauration. Une étude a ’échelle du trongon du fleuve peut étre
appropriée pour appréhender le transport des sédiments au sein de 1’hydrosystéme, alors
qu'une étude a I’échelle locale (méso-, micro- habitat) est plus pertinente pour déterminer
par exemple le lien entre le couplage entre la vitesse des écoulements et la communauté de
macroinvertébrés benthiques (Poff et al., 1997). Beisel et al., (1998) ont ainsi démontré
I’importance d’une échelle fine d’observation des macroinvertébrés (au niveau du
microhabitat), correspondant au paysage idéal de perception de ces organismes biologiques.
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Figure 1.9 : L’organisation hiérarchique par échelles emboitées d 'un hydrosysteme fluvial (Allan et
Castillo, 2007)

Wortley et al., (2013) ont présenté une analyse bibliographique encourageante montrant que le
temps de suivi de la majorité des projets de restauration augmente (supérieur a cinq ans) et que les
suivis écologiques sont de plus en plus relayés dans la littérature. Le développement d’indicateurs
de succes a fort potentiel de transposition au sein de divers types d’écosystémes s’est accru
récemment (e.g. Jaunatre et al., 2013 ; Pander et Geist, 2013). Le choix de ces indicateurs ainsi que
celui de la stratégie d’étude sont primordiaux comme [’atteste Mahlum et al., (2017). Par exemple,
le modele d’étude BACI - « Before After Control Impact » présente, un potentiel fort dans
I’évaluation de milieux aux dynamiques temporelles et spatiales trés importantes (Smith et al.,
1993). Les effets écologiques relayés dans la littérature sont souvent mitigés, et bien différents de
I’objectif attendu (e.g. augmentation de la biodiversité), méme lorsque les conditions d’habitats ont
été améliorées c’est-a-dire que la restauration hydromorphologique a été efficace (Roni et al., 2008;

Palmer et al., 2010). Ces incohérences ont soulevé des questionnements (Alexander et allan, 2007 ;
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Whiteway et al., 2010 ; Nilsson et al., 2015) quant aux facteurs susceptibles d’améliorer ou limiter
le succes de la restauration (Jude et DeBoe, 1996 ; Bond et Lake, 2003 ; Naiman, 2013). L’analyse
combinée des théories d’écologie des communautés et de la pratique de la restauration a été définie
comme une approche efficace quant a 1’évaluation du succes de la restauration (Temperton, 2004 ;

Palmer et al., 2014 ; Wainwright et al., 2017).

1.2.3 Pratique de la restauration et filtres environnementaux hiérarchiques

La restauration écologique est mise en ceuvre notamment grace a des activités d’études et de suivi,
ayant pour objectif la résilience des €cosystémes en s’appuyant sur les principes de 1’ingénierie
¢cologique. Ces travaux consistent a agir par et/ou pour le vivant via des projets techniques
d’ingénierie (Rey et al., 2014). Sensu stricto, l'ingénierie écologique est la manipulation in situ de
systemes écologiques dans un contexte défini (Dutoit et Rey, 2009). Dutoit (2013) explique que
« ’ingénierie écologique offre un cadre contextuel significatif mais encore en devenir pour les
applications, elle nécessite cependant encore de forts investissements dans le domaine fondamental.
Si I’écosysteme a été identifié comme le niveau d’organisation du vivant le plus pertinent et
fonctionnel pour des applications vers I'ingénierie €cologique, de nombreuses recherches sont
cependant encore nécessaires dans les domaines de leur auto-organisation, des forcages externes
auxquels ils sont soumis, ainsi que de leur résistance et de leur résilience, qui toutes deux
définissent leur stabilité. Ces recherches ne peuvent s’affranchir des cadres spatiaux et temporels
(rétroactions) ou encore d’éventuels effets secondaires du pilotage programmé des écosystémes
(invasions biologiques, etc.) » Ainsi, les clés de la réussite d’une opération de restauration résident
dans I’identification et la manipulation des reégles d’assemblage basées sur la notion de filtres
environnementaux hiérarchiques au sein de la structuration des communautés biologiques

(Cristofoli et Mahy, 2010).

Ces regles d’assemblage ont été décrites dans les années 70-90 (Smith et Powell, 1971 ; Jackson et
Harvey, 1989 ; Tonn ef al., 1990 ; Keddy, 1992 ; Poff, 1997), puis unifiées pour 1’ensemble des
communautés biologiques (Lortie et al., 2004 ; Friberg et al., 2016). Trois types de filtres
environnementaux contribuent a la sélection a partir du pool d’espéces global jusqu’a la
construction d’une communauté locale (Figure 1.10) ; les principaux filtres étant le filtre régional, le
filtre abiotique et le filtre biotique. Selon leurs traits d’histoire de vie propres, les especes
constituant le pool régional d’especes, seront capables ou non de passer a travers les mailles des
différents filtres et ainsi de se retrouver (ou étre absentes) dans I’assemblage local d’especes d’une

communauté, comme par exemple la communauté colonisant un site restauré.
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= Le filtre régional. Le filtre régional agit sur les moyens de dispersion potentiels (zoochorie,
hydrochorie, anémochorie) qui permet aux espéces du pool d’especes global de s’installer

sur un site. Les espéces seront alors favorisées ou défavorisées lors de leur dispersion.

= Le filtre abiotique. Le filtre abiotique représente les variables physiques (hauteur d’eau,
substrat, vitesse) et chimiques définissant les types d’habitats et les niches écologiques

potentielles. Les espéces seront alors favorisées ou défavorisées lors de leur installation.

= Le filtre biotique. Lorsque les espéces ont réussi a accéder au site et a s’installer, elles
seront favorisées ou défavorisées en fonction des interactions positives ou négatives

interspécifiques e.g. compétition, facilitation.

Brudvig (2011) a décrit la biodiversité post-restauration comme le résultat de facteurs site-
spécifiques intégrant ces filtres environnementaux hiérarchiques ou les contingences historiques
(e.g. ordre d’arrivée des especes). Fattorini et Halle (2004) avaient d’ores et déja expliqué que la
diminution des pressions anthropiques notamment via la restauration pourrait étre pergue comme un
¢largissement des mailles du filtre abiotique permettant ainsi 1'établissement d'un plus grand nombre
d'especes cibles. La notion de « perméabilité » a un vaste panel d’espéces natives et exotiques du
potentiel régional peut étre utilisée (Staentzel ef al., accepté - Annexe 2). Toutefois, avec ce nombre
croissant d'especes, la compétition pour les ressources augmente théoriquement, entrainant un
rétrécissement des mailles du filtre biotique (Cristofoli et Mahy, 2010). De fagon similaire, l'arrivée
d'une espece sur le site restauré peut en modifier les conditions — et donc le filtre — abiotique

(Cristofoli et Mahy, 2010).

AVANT LA RESTAURATION APRES LA RESTAURATION

Pool régional global Pool régional global

H |

Filtre régional

Communauté en place Communauté en place

Figure 1.10 : Filtres environnementaux et influence de la restauration écologique (figure modifiée
du manuscrit D)
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Pour projeter la communauté qui va se mettre en place suite a une restauration, il est recommandé
de posséder des connaissances préliminaires concernant le potentiel régional du site restauré
(Combroux et al., 2002), e.g. richesse du pool d’espéces global, spécificités des espeéces, especes
exotiques. Au fil du temps, de nouveaux profils d’espéces peuvent apparaitre (exotiques/natives),
les relations prédateur-proie se modifient (David et al., 2017b) et la nature des interactions
interspécifiques passées change (compétition, facilitation) ; ceci jouant un rdéle prépondérant dans
I’organisation des communautés biologiques. D’apres Cristofoli et Mahy (2010), il peut étre
efficace de se focaliser sur des especes présentant de fortes interactions biotiques par nature, e.g.
des especes dominantes ou des especes ingénieures. Par exemple, lorsque des taxons exotiques sont
prédominants dans les assemblages, ils peuvent jouer un rdle trés structurant au sein des
communautés (Jones ef al., 1997). Examiner le role des especes exotiques est un enjeu de taille afin
d’analyser si leur présence est structurante (espece clé, ressource importante pour d’autres especes,
role de facilitation dans I’installation d’autres espéces, autochtones ou non), stable (variation du
régime alimentaire selon les conditions abiotiques), et potentiellement redondante avec des espéces
autochtones. Ces facteurs pourraient réduire ou augmenter le bénéfice des actions de restauration

engageées.

1.2.4 La restauration hydromorphologique

En grands milieux, I’action la plus répandue est celle qui vise la manipulation du filtre abiotique
(Figure 1.11) et donc des processus naturels hydrologiques et morphologiques, nous pouvons parler

alors de restauration hydromorphologique (Malavoi et Adam, 2007).

Watershed
action

Figure 1.11 : Méthodes de restauration les plus utilisés sur 644 projets de restauration en
ecosystemes d’eau douce (Palmer et al., 2014)

La restauration hydromorphologique consiste a déterminer I’intensité de ’activité géodynamique
potentielle d’un cours d’eau suite a (i) sa puissance spécifique, (i) I’érodabilité de ses berges, (iii)
les apports solides (Adam et al., 2007) afin de modifier les formes fluviales et diversifier les
habitats. Boon et al., (1992) décrivent qu’une restauration hydromorphologique peut étre menée de

maniere passive ou active. Lorsque les forces de dégradations (protections de berges comme des
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enrochements, barrages) sont réduites, les processus naturels dirigent la restauration. Il est alors
attendu que les cours d’eau a haute énergie hydraulique se réajustent rapidement, tant du point de
vue physique qu’écologique et que la biodiversité y évolue conjointement si la qualité de ’eau est
correcte (Malavoi et Adam, 2007). La restauration est dite active, lorsque non seulement les forces
de dégradations sont réduites ou arrétées, mais que le cours de la restauration est dirigé par des
interventions humaines (Lake, 2001 ; Malavoi et Adam, 2007). Cela concerne majoritairement les

cours d’eau peu actifs, a faibles apports solides.

La majeure partie des programmes de restauration hydromorphologique en grands milieux est
focalisée sur trois objectifs principaux en relation étroite avec le fonctionnement et 1’équilibre
nécessaire a I’hydrosystéme fluvial (manuscrit A): (i) rétablir les processus naturels hydrologiques
(Poff et al., 1997 ; Poff et Zimmerman, 2010 ; Postel et Richter, 2012) via I’augmentation du débit
réserveé, (il) améliorer via des reconnexions latérales la connectivité écologique, fonctionnelle et
effective nécessaire au fonctionnement des états stables dynamiques et a la résilience des
¢cosystémes sur le long terme, (e.g. Meyer et al., 2013 ; Castella et al., 2015) (iii) redonner sous
I’impulsion de la réactivation du transport sédimentaire via des injections sédimentaires) ou de
I’érosion maitrisée une dynamique naturelle aux habitats qui constituent la mosaique fluviale
(Ganier et Barillier, 2015 ; Battisacco et al., 2015). La restauration hydromorphologique intégre

aussi la mise en place d’embacles ainsi que des opérations de revégétalisation (manuscrit A).
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1.2.5 Cas d’étude de la these : les restaurations hydromorphologiques du Vieux Rhin

Les acquisitions de données pour ce doctorat ont été principalement financées par Electricité¢ de
France (EDF) dans le cadre de la convention de collaboration EDF-CNRS « Suivi de la recharge
sédimentaire du Vieux Rhin par érosion maitrisée » (Piégay ef al., 2010 ; Garnier et Barillier, 2015)
et pour une moindre part par le Fonds Européen de Développement Régional dans le cadre du projet
INTERREG IVA « Redynamisation du Vieux Rhin ». Ce travail de thése est le fruit d’une réflexion
et d’un suivi scientifique de mesures environnementales d’envergure discutées dés le début des

années 2000 (Barillier et Garnier, 2017).

La procédure de renouvellement du titre de concession de I’aménagement hydroélectrique de
Kembs (Titre a 80% France et 20% Suisse) a débuté au début des années 2000, avec le lancement
de I’¢tude d’impact, en 2001. D¢s le départ, cette étude a été menée en concertation avec les parties
prenantes : collectivités locales, administrations (suisse et francaise), ONG (suisse, francaise et
allemande), qui ont été associées a la définition du contenu de cette étude d’impact, et a différentes
réunions de restitution et de travail. Jusque dans les années 2005/2006, les discussions ont beaucoup
porté sur le débit réservé. Le dossier de demande de nouvelle concession a été déposé en 2006,
proposant une augmentation (mai-juin) et baisse (aout/septembre) progressive du débit des valeurs
minimale et maximale fixes de débit. Pendant I’instruction administrative du dossier de demande de
nouvelle concession, de I’enquéte publique et de I’instruction suisse, Electricit¢ de France a
continu¢ les ¢tudes techniques afin de constituer des dossiers techniques concernant (i) la centrale
de turbinage du débit réservé, (ii) les passes a poissons et (ii) la mise en ceuvre de restauration
hydromorphologique par apports de graviers dans le Vieux Rhin. En 2006, des pré-études de
faisabilité avaient d’ores et déja été réalisées quant aux solutions d’érosion maitrisée avec déroctage
de berge et implantation d’épis transversaux artificiels, et d’injection sédimentaire (Peiry, 2003). En
parallele, des études environnementales ont démarré en vue d’un suivi écologique a long-terme afin

de mesurer I’efficacité de toutes ces mesures environnementales (Etat Zéro : 2008 + 2009).

Les nouvelles concessions frangaise et suisse de I’aménagement hydroélectrique de Kembs sur le
Rhin (département 68) sont entrées en vigueur le 15 décembre 2010, entrainant ’augmentation du
débit réservé et le début des mesures environnementales inscrites au cahier des charges des
concessions (Barillier, 2013). Le lancement du programme INTERREG (2009-2012) a permis la
mise en ceuvre de la premiére injection sédimentaire sur le site K en octobre 2010 (Figure 1.12),
et par ce biais d’enclencher des réflexions quant aux opportunités/risques et faisabilité de ce type de
restauration d’un point de vue majoritairement géomorphologique (Arnaud, 2012, Arnaud et al.,
2014, Arnaud et al., 2017). En 2011/2012, Electricit¢ de France a demandé¢ I’autorisation de
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restaurer par érosion maitrisée avec déroctage de berge et implantation d’épis transversaux
artificiels un troncon du Vieux Rhin, le site O3. L’autorisation a été obtenue fin 2012/début 2013
et les travaux ont démarré en avril 2013 (Figure 1.12). A partir de 2015, de nouvelles injections
sédimentaires en aval direct du barrage de Kembs ont été réalisées (site 11, février-mars 2015 ; site

12, mars-avril 2016).
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Figure 1.12 : Vue globale du trajet du Rhin Supérieur amont et localisation des sites ayant fait
["objet d’actions de restauration (sites O3, K, 11 et 12)

1.2.5.1 Débit réservé et modulations saisonniéres

Au droit du barrage de dérivation de Kembs, la majorité du débit est dirigé vers le Grand Canal
d’Alsace (GCA), dont la capacité maximale est de 1400 m®.s™ (Figure 1.12). Au-dela, le surplus est
déversé dans le Vieux Rhin (cas de crues). En-de¢a de ce seuil, le Vieux Rhin était alimenté
jusqu’en décembre 2010 par un débit réservé de 20 a 30 m’.s!. Jugé insatisfaisant par les
chercheurs et gestionnaires, ce débit a ét¢ augmenté pour atteindre un débit minimum nécessaire a
I’objectif primordial de recréer des frayeres piscicoles (Poff ef al., 1997). Un modele hydraulique a
été élaboré pour I’ensemble du Vieux Rhin afin de comprendre comment les parameétres physiques

(vitesse d’écoulement, profondeur de I’eau et substrat) peuvent varier avec le débit. Puis, le modele
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d’habitat du poisson CASiMiR (Schneider et al, 2001) a été utilisé pour déterminer le débit
nécessaire pour offrir la plus grande disponibilité en habitats d’espéces piscicoles (Garnier et
Barillier, 2015). Les modélisations ont montré que le débit minimum devait étre modulé de manicre
saisonnicre selon les préférences €cologiques des especes piscicoles. Le gain en habitats aquatiques
entraine une perte en habitats terrestres ; le débit minimum a été défini pour cela selon un
compromis entre les besoins biologiques multi-compartiments, les objectifs environnementaux et le

risque d’inondation (Figure 1.13).

Alluvial Regular = Submersion/emersion |
vegetation floodings periods
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Fish Habitat diversity I—P aquatic habitats
- Limitation of the
Water quality summer temperature
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Terrestrial
invertebrates

Underground || Limitation of the water |_,
m water level level

Keep emerged area
(gravel banks)

—| Tokeep habitat |—

Figure 1.13 : Contraintes environnementales pour définir le débit minimum dans le Vieux Rhin
(Garnier et Barillier, 2015 ; EDF, 2006)

La modulation saisonnieére par paliers dépend des débits naturels entrants dans la retenue. Elle
assure une transition douce du débit réservé printanier a estival, et inversement depuis Décembre
2010 (débit stable en hiver). Le débit d’écoulement minimal du Vieux Rhin est passé de 20-30 m*.s”
12 52-115 m’.s (Tableau 1.1). La quasi-totalité de ce débit réservé est turbiné par une centrale
hydro-¢lectrique construite spécifiquement pour cela et qui a €té appelée successivement centrale B
et maintenant centrale K. Or en novembre 2016, la mise en service de la centrale K (EDF, 2016) a
entrainé une modification des paliers de transition et du débit maximal pouvant étre dirigé dans le

Vieux Rhin (150 m®.s™ au lieu de 115 m*.s™!;Tableau 1.1).
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Tableau 1.1 : A. Modulation du débit réservé entrant dans le Vieux Rhin avant la mise en service de
la centrale K (2010-septembre 2016 ; EDF, 2016). B. Modulation du débit réservé apres la mise en

service de la centrale B (EDF, 2016).

A.

Période printaniére

Période automnale

Débit réservé (m?/s)

1°" avril — 17 mai
18 mai — 24 mai
25 mai — 31 mai
1" juin — 7 juin
8 juin — 14 juin

15 juin — 17 aofit

15 septembre — 31 octobre
8 septembre — 14 septembre
1 septembre — 7 septembre

25 aolt — 31 aott
18 aolt — 24 aoit

60
70
80
90
100

115

Période printaniere

Débit minimal (m*/s)

Débit maximal (m®.s™)

TRANSITION PRINTANIERE

1¥" avril — 14 mai 54 80

15 mai — 21 mai 60 90

22 mai — 28 mai 70 100

29 mai — 4 juin 80 120

5 juin— 11 juin 90 | 130

12 juin — 13 aoit 95 | 150
TRANSITION AUTOMNALE

14 aolt — 21 aoft 90 140

22 aolt — 28 aot 85 120

29 aolit — 4 septembre 75 110

5 septembre — 11 septembre 65 100

12 septembre — 31 octobre 54 80
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1.2.5.2 Injections sédimentaires

(i) Injection sédimentaire sur le site K

Dans le cadre du projet INTERREG IVA « Redynamisation du Vieux Rhin », une recharge
sédimentaire expérimentale a été réalisée en octobre 2010 (Figure 1.14) dans le chenal du Vieux
Rhin entre les pKs 182,4 et 183,1 dans le but d’évaluer les possibilités de restaurer la dynamique
sédimentaire et d’améliorer ainsi les processus écologiques associés a cette dynamique. Ce sont 23
000 m* de sédiments qui ont été injectés sous la forme d’un dépot de 620 m de long et de 12 m de
large, déconnecté de la berge en rive allemande. Le travail doctoral de Fanny Arnaud (2012) a été
dédi¢ au suivi géomorphologique, combinant des relevés topo-bathymétriques, de I’imagerie
aérienne multi-dates, du tragage sédimentaire et des mesures granulométriques. Le diametre médian
(D50) des tailles de particules collectées sur la surface du dépdt en 2010 variait de 13 a 19 mm

(Arnaud, 2012)

A.
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Figure 1.14 : A. Localisation de l’injection sédimentaire sur le site K (projet INTERREG IVA
« Redynamisation du Vieux Rhin »), B a D. Engins mécaniques a [’ceuvre en octobre 2010 lors des
travaux d’injection sédimentaire sur le site de Kembs, et E. Vue finale de [’injection sédimentaire
sur le site K. (crédits photos: Trémolieres, M., Arnaud, F., EDF).

49



(ii) Injections sédimentaires en I1 et en 12

En février-mars 2015, une injection sédimentaire (site 1) a été réalisée au sein du chenal central a
250 métres a 1’aval du barrage de Kembs, en rive droite d’un ilot végétalisé¢ (18 340 m?, largeur
moyenne de base du cordon : 20 métres, large moyenne du haut du cordon : 15 métres, Chardon ef
al., 2016). En mars-avril 2016, une seconde injection sédimentaire (site 12) a été réalisée au sein du
chenal central (volumes estimés provisoirement 30 000 m?, largeur moyenne de base du cordon : 17
metres, large moyenne du haut du cordon: 15 metres, Chardon et al., 2016). Le suivi
environnemental des effets des injections aux sites I1 et I2 n’est pas abordé dans le cadre de cette
thése mais les suivis réalisés sont du méme type que ceux exploités dans ce manuscrit. Le recul
temporel sur les effets écologiques des opérations menées sur 11 et 12 est en effet, au moment de
I’écriture de la thése, insuffisant pour fournir une interprétation robuste quant aux réponses des

communautés biologiques.

1.2.5.3 Erosion maitrisée et création d’épis (site d’Ottmarsheim — site 03)

En avril-mai 2013, une restauration par érosion maitrisée a été réalisée pour redonner a un secteur
de 2 km, le site pilote d’Ottmarsheim (site O3), une part de son fonctionnement hydro-
morphologique naturel. Le linéaire concerné s’étend des pKs 191.3 a 191.6. L’objectif était de
favoriser I’érosion de la berge pendant les crues, d’alimenter le chenal en sédiments grossiers,
d’élargir a terme le chenal sous l’effet des crues morphogenes et de diversifier les habitats
aquatiques, notamment par des affinements granulométriques locaux. En plus du défrichement et du
déroctage de la berge, ’'aménagement du site O3 a consisté a construire deux épis transversaux a

proximité de la berge (Figure 1.15).
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Figure 1.15 : A. Localisation du site pilote d’érosion maitrisée (site O3), B. Déroctage de la berge
en rive gauche par des engins mécaniques, C et D. Création des épis transversaux artificiels avec le
matériel dérocté en rive gauche. E. Vue en rive droite du déroctage et de la construction de [’épi
aval et, F. Vue de drone de la zone de restauration du site O3 (crédits photos: Staentzel, C.,
Combroux, 1., EDF, vue de drone par Dumont, S.).

Cet aménagement a fait ’objet de modélisations physique et numérique de fagon a optimiser les
bénéfices attendus tout en maitrisant les risques (Figure 1.16 ; Die Moran, 2012 ; Die Moran et al.,
2013 ; Clutier et al., 2012 ; Pinte et al., 2015). L’attendu écologique est que les habitats aquatiques
et riverains ainsi que les biocénoses associées €voluent positivement en réponse a la suite de la

dynamique morpho-sédimentaire induite par la restauration (Garnier et Barillier, 2015).
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A. Déroctage de la berge B. Raccourcissement d’épi

C. Epi « T », Epi « Fléeche D. Epi « ilot »
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Figure 1.16 : Tests de configurations idéales (153 essais ont été effectués au cours de deux ans de
recherche sur un modeéle physique réduit au 1/40°; Die Moran, 2012) pour la mise en ceuvre de

[’érosion maitrisée et ['implantation d’épis transversaux artificiels (essai de plusieurs formes
d’épis).
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1.3 Objectifs de la thése et contenu du mémoire
L’objectif principal de la thése est d’évaluer la dynamique des communautés biologiques dans un
contexte de restauration hydromorphologique par injections sédimentaires et érosion maitrisée avec
implantation d’épis transversaux artificiels. L’enjeu est de prendre en compte des pressions
anthropiques multiples ainsi que I’arrivée et la prolifération d’espéces exotiques en privilégiant une
approche interdisciplinaire (travail conjoint avec la géomorphologie), multi-échelles et multi-
compartiments (végétation riveraine, macrophytes, macroinvertébrés et poissons). Ce
mémoire de thése s’articule autour de six articles (manuscrits A a F) qui reflétent le cceur de la
thése. Les articles figurant en Annexe 1, Annexe 2, Annexe 3 sont des articles collaboratifs
développés en marge du travail de thése et qui sont utiles pour développer des perspectives de
recherche. Le mémoire est organisé en 6 chapitres dont le premier est une introduction générale qui

se clot par cette présentation. Les chapitres 2 a 6 présentent les contenus décrits ci-apres.
Chapitre 2 - Injections sédimentaires et érosion maitrisée : état de I’art

Cette partie présente les retours d’expérience des restaurations hydromorphologiques par injection
sédimentaire et érosion maitrisée, menées dans différents grands hydrosystémes a travers le monde.

Cet ¢tat de I’art fait I’objet d’une synthése en préparation (manuscrit A).

Chapitre 3 - Matériel et méthodes

Le matériel et méthode décrit les stratégies de suivis biologiques appliquées au cas d’étude de la
thése. Des méthodes analytiques originales ont permis de répondre au défi d’évaluation du succes
de la restauration, en tenant compte de la grande dynamique interne des hydrosystémes fluviaux et
par cela des référentiels spatio-temporels parfois manquants ou inadaptés. Les effets des
restaurations ont surtout ét¢ quantifiés en termes de structure et de fonctionnalité via (i) des indices
de structure, (ii) I'utilisation de matrices de transition et le développement d’indices de dynamique
végétale pour quantifier la dynamique des habitats naturels, (iii) un couplage entre indicateurs
physiques et biologiques. Les manuscrits B, C et D inteégrent et présentent les résultats issus de ces
méthodes spécifiquement développées. Les protocoles des études menées dans les manuscrits E et F

sont également décrits a la fin du chapitre 3.

Chapitre 4 - Réponses des communautés biologiques aux restaurations
hydromorphologiques

L’objectif principal de ce chapitre est de rendre compte de la dynamique des communautés
biologiques suite a [1’¢largissement du filtre abiotique via les actions de restauration
hydromorphologique menées dans le Vieux Rhin (Figure 1.17). La modification du milieu physique

devrait successivement engendrer une diversification structurelle (recréation de milieux annexes,
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complexification de la mosaique du lit fluvial) et fonctionnelle (dynamique fluviale) qui est

susceptible de rétablir une biodiversité caractéristique des milieux alluviaux.

Le manuscrit B présente une étude interdisciplinaire ciblée sur les effets combinés sur le site K de

I’injection sédimentaire réalisée en octobre 2010 et de ’augmentation a partir de décembre

2010 du débit réservé d’un point de vue géomorphologique et écologique. Il s’agit d’identifier les

réponses biologiques suite ces modifications du milieu, et de porter un regard objectif sur la

stratégie d’analyse appliquée pour évaluer les réponses biologiques.

Les manuscrits C et D sont focalisés sur la restauration par érosion maitrisée du site O3 :

Le manuscrit C présente I’étude spatio-temporelle de la dynamique végétale du site
restauré via ’application de matrices de transition (Gallet et Sawtschuk, 2014) et
d’indicateurs de dynamique végétale développés au cours de la theése. La réflexion est
dirigée vers la quantification des changements de dynamique végétale suite a une
modification du milieu. Les questions majeures sont les suivantes : Dans quelle mesure les
changements a I’échelle locale peuvent faire évoluer le paysage vers une nouvelle
trajectoire, et ce dans un cas de restauration ? Quels sont les effets de la restauration par
¢rosion maitrisée et implantation d’épis transversaux artificiels sur la dynamique de la
végétation rivulaire et aquatique ? Est-ce que ce type d’action de restauration améliore la

diversité/richesse fonctionnelle du site ?

Le manuscrit D rend compte de I’évaluation des gains biologiques obtenus suite a
I’érosion maitrisée et la mise en place des épis transversaux artificiels via des approches
structurelle et fonctionnelle basées sur le couplage de données biologiques avec un
indicateur d’hétérogénéité physique produit dans le cadre de la thése a partir de travaux
antérieurs (Gostner et al., 2013). Les résultats permettent de définir (i) si I’érosion maitrisée
et I'implantation d’épis transversaux artificiels diversifient les habitats aquatiques (niches
écologiques potentielles pour les macroinvertébrés), (i1) si cette diversification des habitats
permet d’augmenter la diversité des peuplements de macroinvertébrés (especes natives et
invasives), et (ii1) in fine, si les approches structurelle et fonctionnelle mettent toutes deux en

¢vidence des bénéfices écologiques.
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Chapitre 5 — Invasions biologiques sur les sites restaurés : modification des interactions
interspécifiques

Ce chapitre est dédi¢ aux interactions interspécifiques (facilitation, antagonisme, compétition,

prédation) sous I’effet du poids croissant des invasions biologiques via deux manuscrits (E et F).

e [Le manuscrit E développe, dans le cadre théorique du flood pulse concept et de situations
post-restauration, les impacts environnementaux du devenir des métabolites chimiques
de la littiére de feuilles d’une espéce terrestre invasive, Reynoutria japonica, le long
d’un gradient de décomposition. Une question réside quant aux déséquilibres des systémes

alluviaux que ces impacts pourraient provoquer.

e Le manuscrit F rend compte des variations des communautés piscicoles sur le site O3 en
pré- et post-restauration et sur ’impact d’espéces récemment arrivées, e.g. Ponticola
kessleri, Neogobius melanostomus sur les communautés faunistiques locales (poissons et
invertébrés). Il a été possible de dresser une image concrete du réseau trophique (1) par un
examen macroscopique du bol alimentaire des espeéces exotiques majeurs du site
(Dikerogammarus villosus, Gobiidae) et (2) par des analyses génétiques complémentaires de
contenus stomacaux a partir d’ADN environnemental. Les résultats permettent d’établir si

les effets et gains biologiques sont sous I’influence d’un potentiel effet de prédation.

Chapitre 6 — Discussion et perspectives

Il s’agit dans ce chapitre (i) de discuter et comparer les effets écologiques des deux types de
restauration hydromorphologique par injection sédimentaire et érosion maitrisée, (i) d’intégrer ces
¢tudes dans les visions actuelles et futures de la restauration, (iii) de proposer des perspectives
d’évaluation du succes via la création de listes faunistiques potentielles et (iv) de mesurer la

transposabilité des résultats obtenus.
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Figure 1.17 : Cadre conceptuel de la these et structuration du manuscrit.
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CHAPITRE 2 INJECTIONS SEDIMENTAIRES ET EROSION

MAITRISEE : ETAT DE L’ART

RESUME DU CHAPITRE 2

Ce deuxieme chapitre présente un état de I’art des restaurations hydromorphologiques ayant eu lieu
au niveau européen voire international via un premier manuscrit (manuscrit A). Seuls 0,5 % des articles
scientifiques traitent de restaurations hydromorphologiques homologues a celles testées sur le Vieux Rhin,
i.e. injections sédimentaires et érosion maitrisée avec implantation d’€pis transversaux. Les retours
d’expérience sont finalement assez rares et les évaluations n’intégrent pas obligatoirement un suivi
¢cologique global. Une analyse de co-occurrence de mots a permis de résumer les défis actuels au sein de
chaque type de restauration, mettant en évidence que les attentes écologiques peuvent étre trés différentes. In

fine, ce travail a permis de faire ressortir le cadre unique et expérimental de nos études.

Etat de I’art des restaurations par injection sédimentaire et érosion maitrisée (manuscrit A)

Staentzel, C., Kondolf, M., Combroux, 1., Barillier, A. & Beisel, J.N. Gravel augmentation and controlled

bank erosion, a review of large-river restoration. En préparation.
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2.1 Quels sont les retours d’expérience ?
Une synthése bibliographique a été réalisée afin d’identifier et de comprendre les enjeux des deux
types de restauration étudiés dans cette thése. Le manuscrit A présente les résultats issus de ce

travail bibliographique qui a été combiné a de 1’analyse textuelle.

2.2 Gravel augmentation and controlled bank erosion: a review of large-river

restoration actions (manuscrit A)

Staentzel, C. ¢, Kondolf, M. >¢, Combroux, 1., Barillier, A.“ & Beisel, J. N ¢

“ Université de Strasbourg, CNRS, LIVE UMR 7362, F-67000 Strasbourg, France ;

b Department of Landscape Architecture & Environmental Planning, University of California
Berkeley, Berkeley, CA 94720, USA ;

¢ Collegium-Lyon Institute for Advanced Study, University of Lyon, 24 rue Jean Baldassini,
Allée A 2nd Floor, 69007 Lyon, France ;

4 Centre d’ingénierie hydraulique (CIH), Electricité de France (EDF), F-73374 Le Bourget du Lac,
France ;

¢ Ecole Nationale du Génie de I’Eau et de [’Environnement (ENGEES), F-67070 Strasbourg,
France.

Cet article est en préparation.
2.2.1 Abstract

Latest advances in river restoration concerned the rise in far-reaching hydromorphological restoration plans
that have been implemented in recent decades. These restoration projects, acting on water and solid flows
(hydrology and sediments), were applied to reverse well-known negative impacts of anthropic physical
pressures on large hydrosystems. We explored the Web of Science database for empirical papers that
specifically addressed paper-based restoration actions including sediment supply and controlled bank erosion
viewed as restoration processes. A low number of projects was recorded for these types of restoration action
but a high valorization of the research made is available for each of these few major projects, excepted for
the Japenese ones. Co-occurrence networks of words permitted to identify that (i) interdisciplinary studies
were scarce, and (ii) habitat diversification is always promoted but with a large variety of ecological
attempts. Controlled bank erosion projects focused on riparian systems whereas spawning for fish is still the

main objective for sediment supply.

Keywords: text content analysis, ecological attempts, fluvial hydrosystem, ecological restoration

2.2.2 Introduction

World’s large rivers are entering a contrasting era where hydraulic structures removal is widely
discussed in developed countries (Poff & Hart, 2002; Oliver & Grant, 2017) whereas 3,700 dam
projects with at least 1 MW capacity, are planned or under construction especially in countries with

emerging economies (Zarfl ef al., 2015; Poff & Hart, 2002). Nowadays, eighty percent of rivers are
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affected by dams, resulting in (i) the disruption of natural hydrological processes, (ii) the loss of
ecological connectivity, (iii) the decrease of sediment transport capacity of rivers and (iv) the
habitat alteration (Dudgeon et al., 2006; Rinaldi et al., 2013; Friberg, 2014; Battisacco et al., 2015;
Anderson et al., 2018). The four dimensions of the fluvial hydrosystem (Ward, 1989) are strongly
affected by multiple human pressures (Petts, 1984, Ligon et al. 1995; Wohl, 2012). European and
international large-scale river restoration projects have increased over time, promoting natural
resilience (Hobbs & Harris, 2001; Pajuluoma, 2010; Wilson, 2012), and playing with fluvial
dynamics, closely related to variations in hydrology and sediment (Heiler et al., 1995; Wohl et al.,

2015, Friberg et al., 2017).

The loss of fluctuations in natural flows disrupt lateral connectivity, what conduct to define
environmental flow requirements (Poff et al., 1997; Arthington & Pusey, 2003; Arthington et al.,
2006; Poff & Zimmerman, 2010). These requirements are needed for smooth running of
geomorphological (Renschler et al., 2007), and biological processes in both aquatic (Bunn &
Arthington, 2002) and riparian compartments (Nilsson & Svedmark, 2002). Such requirements have
a central place in the flood pulse concept (Junk et al., 1989) and are widely recognized as essential
to perpetuate alluvial landscapes. The instream flow management is usually combined with other
restoration actions such as on the Rhone (Henry et al., 2002), Rhine (Simons et al., 2001; Meyer et
al., 2013) or Danube floodplain (Tockner ef al. 1998) aiming to the recovery of lateral connection,
e.g. reconnection of isolated habitats or side-channels, creation of secondary channels, rehabilitation
of floodplains. Ecke ef al. (2016) and Roni ef al., (2008) showed that lateral reconnections favored

broader ecological niches for macrophytes and fish.

The hydrological regime in ecological restoration programs has been widely highlighted to the
detriment of sedimentary transport (Wohl ef al., 2015; Alber & Piégay, 2017). The sediment deficit
led to the alteration and loss of diversified habitats in large rivers. The consequences on biotas are
considered as one of the most ecological stressor (Stendera et al., 2012; Morandi et al., 2017). A
famous example of natural morphological complexity remained in the Tagliamento River (Tockner
et al., 2003). Its dynamic nature maintained functional river components such as vegetated islands
or natural large woody debris. The implementation of artificial in-channel structures has recently
intensified in many rivers to “work with nature” (Harvey et al., 2017), e.g. large woody debris,
logjams, root wads, lunkers, groynes field, stream barbs or riffles creation. Schmutz et al. (2016)
showed positive local effects of such hydromorphological river restorations on fish but reduced
ones on other biotas. According to these authors, future restoration actions should therefore focus

on more dynamic, self-sustaining habitat improvements extending over several kilometers.
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The number of far-reaching hydromorphological river restoration plans has gradually increased
(Wohl et al., 2015). The role of channel adjustments (including migrating bar, bedforms and bank
erosion) in allowing pioneer species to colonize new substrates (Bravard et al., 1986) needs to be
conveyed as a potential large river restoration, as well as the disruption of armor layers to scour
fines from spawning beds. In the 1960s, gravel augmentation was often implemented downstream
dams for the reactivation of the sedimentary transport by addition of sediment or gravel. These
operations aimed at improving the physical parameters of the environment, e.g. water level, flow
velocity, substrate diversity, which can influence the hyporheic environment, salmon spawning and
the development of their embryos (Merz & Setka, 2004; Merz et al., 2004; Zeug et al., 2014). They
allowed the creation of gravel banks, known to offer thermal heterogeneity and greater trophic
potential (Ock et al., 2015). It is also essential to consider the indirect effects of these actions, such
as raising the water surface after the addition of gravel or sediment, resulting in higher flooding of
the alluvial zone (Elkins et al, 2007) or channel narrowing, leading to increased velocities
(Staentzel et al., 2018). Projects of controlled bank erosion, erodible corridor or hotspots of erosion
are closely linked to channel widening, aiming to give lateral mobility and to promote natural
erosion by floods (Garnier & Barillier, 2015). Such river restoration actions are finally implemented
for replacing lost, damaged, or compromised elements of the natural system (Wohl et al., 2005).
They support the change of two main control variables i.e. hydrologic and geomorphic processes,
and thus improve ecological processes considered as response variables (Souchon et al., 2002;

Figure 2.1).
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Figure 2.1: Conceptual scheme of gravel augmentation and controlled bank erosion influences on
determinants of physical habitat and thus, on biological compartments.
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In this review, we examined 15,083 papers devoted to restoration action in rivers to extract large
river restoration characteristics using a bibliographic review and text content analyses. We
classified the actions according to the type of restoration and the date of publication to analyze the
changes over time of restoration programs. Then, we focused on restoration actions in large rivers
that specifically concern controlled bank erosion and sediment supply. The 71 papers devoted to
these two actions were dissected to describe (i) in what context these restorations were performed,
(i1) to what extent biological compartments were monitored, and (iii) what were the main results on
biodiversity. An approach with a text content analysis allowed us to objectively organize and

interpret altogether the main items of these papers.

2.2.3 Methods

A quantitative review was conducted on the literature of the Web of Science database, published up
from January 1976 to December 2017. The search was done on abstract, title and keywords, from
research articles, review papers, communication acts, and conferences. The product was realized
between the term [restor®], AND the terms [river* OR channel* OR river basin®* OR floodplain*
OR hydrosystem*]. We limited the search to “restor*” rather than including renaturation or
rehabilitation because the wider use in target papers of this term by a large number of countries
(Morandi & Piégay, 2017). The result provided 21, 092 findings. We removed all papers containing
specific terms relative to biochemistry or medicine science, [e.g. cell*, protein*, patient™, collapse*]
giving 15,083 papers. Seven-time periods of six years between 1976 and 2017 were defined: [1976
— 1981], [1982 — 1987], [1988-1993], [1994-1999], [2000-2005], [2006-2011], [2012-2017]. We
retained on the 15,083 papers, only those considering in their title, abstract or keywords the specific
terms of each main group of large-scale river restorations identified following an iterative process

(Table 2.1).

Table 2.1: Specific terms designing the main large-scale river restorations

Restoration type Ecological objectives Terms used for search

L . . “lateral connect®”’; “lateral reconnect*”; “second
Maintaining ecological connectivity

Recovery of lateral channel*”; “secondary arm*”; “side channel*”;
connection (LC) Favoring aquatic and riparian vegetation “vegetated  annex*”;  “meander  creat*”;
waterbod*”
“hydraulic ~ structure  remov*”;  “retaining
Re'estab]ishing the migratory aXiS, the structure remov*”; “fish pass*”; “dam
Hydraulic  structures  hydrological connectivity and the sediment removal*”; “by-pass*”
removal or fish pass transport process
(HDR FP)
Leading to an habitat diversification using "logjam*”; "large woody debri*”; "pool-riffle*"
natural or artificial tools ; "stream barb*"; "groyne field*; "deflector*";
In-channel  structures

management (IN-C)

Implementing new ecological niches

"large wood*"; “half log*"; '"root wad*";
"bouder* add*"; "riprap*"; "riffle* creat”; "half
log*"; "lunker*"; "sand trap*"
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Respecting the natural flow regime and natural ~“instream flow*”; “minimal requir*”; “instream

variations, necessary to biological communities flow increase”; “minimum flow*”; “natural
Instream flow . ; C e« e
management (IFM) and floodplain persistence flood regime*”; “natural flow regime*”;
& “naturalization of the flood*”; “hydropeak*”;
“flash flood*”’; water level fluctu*”
Perpetuating alluvial landscape clear* invasive speci*"; "reveget*";" riparian
Revegetation (REVEG) o ) wetland restor*"; "forest restor*"
Clearing invasive species
Bank erosion Increasing habitat heterogeneity by sediment ‘“bank erosion*”; “controlled bank erosion*;
inputs “groyne*”;  “groine*”’; “widen”; ‘“erodible
Groynes corridor*”
Regaining lateral mobility by channel widening
(BANKERO)
“gravel injection*” OR “gravel feeding*” OR
“gravel augmentation*®” OR “gravel
replenishment*” OR “gravel input*” OR “gravel
supply*” OR “gravel enhancement*” OR
. “gravel seeding™®”’ OR “gravel
Sediment supply reinstatement®*"OR"gravel addit*" OR "sediment
Reactivating sedimentary transport to diversify injection*" OR "sediment feeding*" OR
(SEDSUP) ; e - .o
fluvial landforms sediment augmentation OR '"sediment
replenishment*" OR "sediment input*" OR
"sediment supply*" OR "sediment

enhancement*" OR "sediment seeding*" OR
"sediment reinstatement™*" OR "sediment addit*"
OR" gravel reintroduction*" OR "sediment
reintroduction*®"

This process permitted to include in the analyses the most commonly used terms of the scientific
literature. Most of the large-scale restoration plans focus on three main objectives in close relation
with the functioning and equilibrium of the fluvial hydrosystem: (i) restoring natural hydrological
processes, (i1) improving the ecological, functional and effective connectivity necessary for the
long-term functioning, stability and resilience of ecosystems, and (iii) complicating aquatic
ecosystems. Seven main groups of restoration types were identified: lateral connection, hydraulic
structures removal and fish by-pass, in-channel management, instream flow management,
revegetation, bank erosion and sediment supply (Table 2.1). This classification allowed us to

examine the share represented by bank erosion and sediment supply only.

The network diagrams consisted of text content analyses on selected papers that deal with sediment
supply and controlled bank erosion as a restoration process. The KH Coder software 2.0.0.0
permitted the calculation of words distances by Jaccard coefficient and the strength of attachment
(Higuchi, 2015). Network diagrams were limited for a better understanding to the minimum
spanning trees, considering only stronger lines. The word extraction was realized with the stemming
with “Snowball”, a process that cuts ends of words and removes all plural, conjugated or granted
forms. For example, the word restor* could be associated with the following terms: restoration,

restore, restored. Stop words, i.e. words exclude from analyses were defined including all usual
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pronouns, articles, linking words, adverbs, some adjectives, and verbs (as “be” or “have”).

Numbers, special symbols, and punctuation were also removed.

2.2.4 Results

2.2.4.1 Global overview of the literature on large river restorations

A low number of river/freshwater restoration papers were found for the two first time periods:
[1976-1981] (n=13) and [1982-1987] (n=19). From [1988-1993], the number of papers gradually
increased; the highest value was obtained for the most recent period [2012-2017] (n=6,812; Figure
2.2).
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Figure 2.2: Paper selection process to examine the share of controlled bank erosion (BANKERO)
and sediment supply (SEDSUP) in the whole of identified large river restoration actions (see Table
2.1).

A total of 1,862 papers, issued from the global product, presented ad minima one term of the main
large river restoration actions (Figure 2.2). In the first period, large river restoration actions were
turning towards cost-effective and flexible restoration techniques as in-channel structure
management (IN-C), revegetation (REVEG), and recovery of lateral connection (LC). Hydraulic
structure removal and fish by-pass (HDR FP) covered the highest number of papers, especially from
2012 (Randle et al., 2015; Warrick et al., 2015; Cubley & Brown, 2016). Nature and objectives of
some large-scale restoration actions have changed over time. For example, the input of novel
hydrology by hydropeaking increases aiming to improve riparian vegetation (Bejarano et al., 2017).
Another example with revegetation nowadays focused rather on the clearing of invasive species
(Modiba et al., 2017) or the input of ecosystem engineers (Byers et al., 2006) than on the

reintroduction of native alluvial plant species.
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Papers obtained with bank erosion selected-terms reached a high number (n=292) but with
diverging issues. In most of them, the need to slow down bank erosion (e.g. urban areas, proximity
of housing, flood risk, reduce fine sediment transport) or develop methods to predict it are widely
discussed. A total of 63 papers addresses bank erosion as an essential process for the river, and only
36 papers include specific reference to restoration actions by controlled bank erosion. These papers
were used for text content analyses and are presented in Table 2.2. A high variety of terminologies
were used to describe the restoration process such as (i) “creating hotspots of erosion” (Choné &
Biron 2016; Beagle et al. 2016), (ii)) “applying a protected erodible corridor for mobility”
(Hajdukiewicz et al., 2017) or (ii) “induce controlled bank erosion” (Garnier & Barillier, 2015). In
the words selection for bank erosion, we added the terms groyne* and groine*. The objective was to
examine proximity between controlled bank erosion and groynes in the scientific literature. Only
one project has combined controlled bank erosion and artificial transverse groynes implementation
on the Rhine River (Garnier & Barillier, 2015; Staentzel ef al., in press). In other studies, groynes
implementation is considered as the main restoration action. Its ecological effects are devoted to
both in-channel and riparian compartments, e.g. greater habitat heterogeneity and Odonata species

(Buczynski et al., 2017), or fish (Eick & Thiel, 2013).

Papers dealing with sediment supply were also sorted (n=229). Opinions were case-specific,
differing between the lack/benefit of sediment supply, e.g. Rollet et al. (2014), (n=87 papers), and
the need to reduce sediment. In most of cases, sediment supply was not well received causing a
loss/degradation of biodiversity. It is also interesting to see that oldest papers were specifically
focused on estuaries and the lack of sediment at the end of the river course. In recent years, river
research was more concentrated on upstream sections, taking into account all constraints observed
along the river path, even going up to the alpine environment. Only papers referring to sediment
supply as restoration actions in rivers were retained for the text content analyses (n=35). Such
inputs were scarcer in European countries (25% of papers) than for the rest of the world (Table 2.3).
This type of restoration has for example been carried out in North American rivers in the
Sacramento — San Joaquim area (Table 2.3) (Kondolf & Mathews, 1993). Positive effects were
observed on salmon juvenile fish densities (Oncorhynchus tschawytscha and Oncorhynchus mykiss)
following gravel augmentations downstream the Nimbus Dam in the Lower American River, North
California (Sellheim et al., 2016). The Avon River, UK, has also been subjected to gravel
augmentations located downstream directly from a 33-meter dam that is causing a substantial
disturbance to fish populations (Downs et al., 2016). The Segre River (Spain) has also benefited
from gravel augmentations to recreate habitats and favor the heterogeneity of morphological units

(Tuset et al., 2015).
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Table 2.2: Description of main large river restoration actions by controlled bank erosion from 1976

to 2017 (indices, e.g.* ° for specific results related to * ° concerned papers). Modelling

experiments were not presented but were integrated in text content analyses.

Controlled bank

Restoration

erosion Location methods Type of assessment  Results
o Morphological and e Increase of active channel area and of
Longitudinal - . . N
vegetation responses sinuosity and braiding annexes
. . structures . . .
Martinez-Fernandez et Orbigo Rlver, manipulation by by aer.lal . * Rejuvenation of landforms
NW Spain photointerpretation e High stability of floodplain areas

al., 2017 (42049, _5087)

dismantlement of

artificial levees and
channel revetments

and vegetation
surveys (4-years after

limits the short-term effectiveness of
the restoration

restoration)
Manipulation of
Middle Ebro 1100 defenses by . .
. channel widening, . e New recruits of keystone tree species
. River, . Vegetation . .
Gonzalez et al., 2017 . o floodplain . e Recovery of a mosaic of habitats
NE Spain (41°85, . establishment . .
o excavation, gravel typical of natural floodplains.
-1°66) . .
extraction, assisted
vegetation
o Cross sections with freely developed
morphology characterized by lower
water depth, larger width (lower bed-
Geormorphological shear stress)

Biala River,
Polish
Carpathians
(49°95, 19°02)

Hajdukiewicz et al.,
2017 *

Czech et al., 2016
Wyzga et al., 2014°

Erodible corridor

(morphology) and
ecology ° (fish and
benthic invertebrates)
+ 80-year flood
effects *

e High species richness of benthic
invertebrates in unmanaged cross-
sections with erodible corridor

e Greater variation in depth-averaged,
near-bed velocity and bed material
size ; better habitat for fish but no
effects on diversity ©

e Homogenization of habitat conditions
with the 80-year flood *

Carneros Creek,
California
(38°22,-122°31)

Beagle et al., 2016

Active erosion in
hotspots

Geomorphic feature

mapping
Riparian vegetation

e Proposal of this type of restoration
e Predictive science

Arnaud et al., 2014

Geormorphological*

e Models — Predictive science and

Controlled bank . application on the field*
Aelbrecht et al., . and ecological - . .
e . . erosion (2013- e Increase in habitat heterogeneity
2014 Rhine River, . assessment (fish, . .
. 2017) combined . (Staentzel et al., in press), favoring
Die Moran et al., France . R benthic invertebrates, . . .
% o o with artificial fine sediment and specific species
2013 (47°45, 7°32) macrophytes and .
. transverse groynes : (Odonata and macrophytes species)
El Kadi Abderrezzak . . floodplain .
* implementation - ¢ Alluvial landscape recovery (Staentzel
etal,2012 vegetation) ;
et al., in press.)
Geomorphological

Medium-sized
Germany
mountain rivers
ok

(51°02, 8°70)

Jéhnig et al., 2013

Removal of bank
fixation, widening
and large wood
placement

(habitat composition
and morphological
changes) by mapping
(2 ans apres, chaque
année)

o Habitat richness, diversity and
dynamics was higher in the restored
reaches

e Sediment inputs by allowing bank

Nothern Channel widening erosion, reduced velocities and
Rosenfeld ef al., 2011 Fennoscandia, and removal pf Geomorphological increase in char}nel roughness and

Sweden and bank-armouring (channel structure) retention capacity

Finland boulders e Local removal of bed armouring that

allowed spawning in exhumed gravel
Riverbed widening e Morphodynamic processes recovery

Habersack et al., 2013 Drau River, ;alz/slid;}zgsgg the . :,nd mltlga{ungftt))ed mcmgn .
Klésch et al., 2015*  Austria Geomorphological OreIng roi¢ of bar aceretion i

(46°80, 13°35)

flow towards the
banks, especially
during flow events

channel widening*
e Importance of intra-event scale bed
morphodynamics for bank erosion*
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Mubhar et al., 2016
Poppe et al., 2016
Gothe et al., 2016
Januschke &

Verdonschot, 2016

Kail et al., 2015

Ecke et al., 2016

Small to medium
sized rivers in
Nothern, Eastern
and Central
Europe
(REFORM
project with 20

River widening,

remeandering, in-

channel measures
(removal of bank
fixation and
addition of large

case studies) wood and boulders)

10 small-scale

and 10 large- Large-scale:

remove bed and

scale river .
. bank fiwation,

restorations . .

roiects in 9 flattening river
proj banks, widening the
European .

K Cross-sections

countries

Habitat composition
(river and floodplain)
+ three aquatic (fish,

o Larger effect of river widening
compared to other restoration

benthic invertebrates, measures
macrophytes) and e Significant effects on specific species
two floodplain- or traits

related organism
groups (ground
beetles and floodplain
vegetation)

e Increase in open habitat patch
availability and physical disturbance

Species richness,
diversity of aquatic
macrophyte
(hydrophyte, instream
aquatic plant) growth
forms and strategies

e Low effects on total richness and
diversity but significant on growth
forms and plant strategies (more
competitive plants in rivers with
waterbodies)

15 central and

northern River widening,

European rivers  creation of instream

from REFORM  structures, flow Fish richness, e No effects on species diversity and
Schmutz et al., 2016 project enhancement, diversity, density and  density but increase in rheophilic fish

Short term (<3 remeandering and  habitat traits (eurytopic decrease)

years) side-channel

Long-term (>12  reconnection

years)

Ahr River, Italian River widening Geomorphological by

Campana et al., 2014

(2003-2011)
Restored versus
unrestored

Alps
(46°54, 11°58)

Increase in channel width, elevation

d aerial . S
maps and acria’s and morphometrical diversity

photos interpretation

Silva & Kerkhofs,
1994

River Meuse in
the Netherlands
(51°49, 5°37)

River widening and
lowering of
floodplains

Morphological,
hydrological and
ecological
consequences

Weber et al., 2009

Fournier ef al., 2013*

Samaritani et al.,
2011°

Riverbed widening
(3-14 years ago)
Compared with
historical pre-
disturbance®

Thur River,
Switzerland
(47°12, 9°17)

Greater hydro-physical habitat
diversity in longer widenings (>900
m). No significant effect on fish
Habitat diversity and e Increase in soil diversity and

fish assemblage dynamism but some typical soils of
structure braided rivers were still missing ;
Soil morphology* correlated to vegetation changes™
(soil diversity, Restored section exhibited both a
dynamism, typicality)  larger range and a higher

and indicators heterogeneity of organic C pools and
Physicochemical soil  fluxes as well as a higher plant
properties® biodiversity than the channelized
section. This suggests that restoration
has indeed led to an increase in
functional diversity®

Rohde et al., 2005

Emme River,

Moesa River, River widenings by

Increase the in-stream heterogeneity

Establishment of of habitats and enhanced the

Thur River and  removal of riparian (semi-) . . .
Rohde ez al., 2004 Rhone River, embankments, terrestrial habitats eﬁab}lshment of pioneer habitats and
X . . riparian plants
Switzerland clearing forests and species
Shibetsu River, Channel swidenin ° tS};[able edge ha?ltat, cqntrlbtutl;ngt to
Nakano et al., 2006 Northern Japan € Macroinvertebrates ¢ recovery ol macromvertebrate

(43939, 145°06)  2nd groynes

communities in such channelized
lowland rivers.
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Table 2.3: Description of main large river restoration actions by sediment supply from 1976 to

2017 (indices, e.g. * ° _a, _b for specific results related to * ° _a, b concerned papers).

Modelling experiments were not presented but were integrated in text content analyses.

Sediment Restoration  Type of

supply Location methods assessment Results
Geomorphical
Gaeuman et al S (bedload transport e Morphological chagges at.locations‘that. are separated
2017 v Tr1r}1ty Rlver, Gravel . mesurements, from the augmentation point by arbitrarily long reaches
Ock et al.. 2015 California augmentation  array of . D.epéndc?nce of pulse propagation rates on the r}atu.re and
Viparelli ;t al (40°66, - (520 m?) seismometers, and distribution of the bed-material storage reservoirs in the
2011 (Scenarii’) 122°91) repeated . channel system
topographic e Increase in hyporheic exchange and S-POM retention
surveys)
T Gravel . s . .
Gacuman. 2014 Tr1r}1ty Rlver, auementation Georporphologlcal . Grfivel injection had little effec.t on geomorphic
’ California em monitoring adjustments downstream from its target area
(1,570 m?)
e Topo-
bathymetric
surveys, radio-
frequency
particle tracking
using passive
Arnaud et al., integrated e PIT tags were found up to 3200 m downstream of the
2017 Rhine River Gravel transponder avel augmentation site after four years
Arnaud et al., France ’ au . (PIT) tags, bed gr gmentatior Y
2014 gmentation grain size o Difficulty to dissociate the effects of gravel
A (47°68, 7°52) (23,000 m?) augmentation from the effects of floods and internal
elbrecht ef al., measurement, e
2014 and airborne remobilization
imagery
e Ecological
monitoring
2009-2014
(Staentzel et al.,
2018)
o Quality and
quantity of
rearing habitat
Lower Gravel (current velocity
American augmentation  and areal extent e Increase in floodplain extent and the amount of
Sellheim et al.,  River, (6,350 m® - of inundated vegetative cover
2016 California 2008; 9535 riparian e Decrease in average flow velocity
(38°62, - m3-2009) vegetation e Increase in juvenile salmonid abundance
121°28) e 5-years
monitoring of
juvenile
Salmonid
IA(r)r\gr:ircan Gravel e Enhance spawning habitat for salmonids
Zeug et al., 2014 River augmentation Fish assemblages e Species-specific and year-specific attributes and gravel
Cali fo’rnia size can influence the relative effectiveness of a project
e Many augmented particles had been transported beyond
Geomorphological the augmentation reach
Downs et al Avon River, Gravel . mopitqrir}g o Particles settled in depositional locations
2016 ” UK augmentation (seismic impact e Augmented particles are entrained easily from the
(50°45, -3°86) plates and RFID- augmentation mass
tagged particles e Far more material is required to provide reach-scale
impact
Strobl ez al., gle\;irl;rrll;’ Gravel Vegetation change e Restored sites by gravel addition remained relatively

2015 augmentation open, while riparian pioneer species could colonize

(48°13, 12°27)
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Spree-Havel

g}g ls éstn(eSfceetn‘;ii’i) (R}:;frrl’any Surgr\;;ln tation Fish assemblages Restoration of 30% of the potential habitats for fish
(52°26, 13°36)
Responses are specific to individual taxa or particular
functional feeding groups
McManamay et . Benthic No effects on family richness, diversity, density or
al.,2013* CWhIfIOCaErIo{lli\llqear’ Gravel invertebrates* evenness
McManamay et (35°41, -83°88) augmentation  Fish assemblages Although periodic, passive gravel additions may take
al.,2010° ’ ° years to provide suitable spawning habitat for some fish
species, we found that river chub Nocomis micropogon
utilized the newly added gravel for spawning®
Salmon densities tend to be greatest in streams that have
more undercut banks and woody debris and lower water
temperatures.
While the restoration effort may have created habitat
conducive to enhanced per-capita growth rates, it also
may have contributed to a decline in the population sizes
;&ékl)grtson etal, of the Sacramento pikeminnow (cyprinidae)*
Romanov ef al Abundgnt .interstitial reﬁlgia and .speciallized Baetis sp.
2012* v . Gravel . . predatlon improved rearing conditions in the restored
Utz ef al.. 2012a° Mer.ced Rlver, augmentation Fish assemblages section. ° . . . .
Utz et al.’ California and large- Food web Restoration actions could support juvenile Chinook
2012b° (37°57,-120°  scale channel structure ° salmon despite low invertebrate food resources®
Downs et al. 76) re- ) Invertebrates_b Restored salmonid habitat may represent significantly
2011 ’ configuration different environmental settings for non-target fish
Albertson et al., species, with consequences for population structure and
2011_b diet® , ,

- Invertebrates abundance and biomass were lower in the
restored reach — shift for mayflies (Baetis sp.)
+geomorphic changes typical of reconstructed rivers can
alter food webs in ways that may have important
implications for supporting the focal species of
restoration efforts b

Gravel Suitable for creating §pawning grounds for brown trout.
Moosach augmentation Successﬁ.ll reprqductlon.
Pulg et al., 2013 (R}le\;er:rrl,a rSl}oluthern and cleaning  Fish assemblages glglrlfase in relative number of young-of-the-year brown
(48°40, 11°76) Of:\?ellm ated Conditions unsuitable for reproduction were expected to
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River Nidelva,

River Fish were found to spawn at all localities and years with
Modalselva, . the exception of two occasions when gravel was lost
Barlaup et al. River Addition of during floods
up et at., N spawning Fish assemblages urng . .
2008 Matreelva, avel e Gravel additions can be successful even if the only
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in rivers where upstream darns have effected low gravel
recruitment®

72



2.2.4.2 Network diagrams of words

Co-occurrence networks of words were realized on the minor part of the outputs of sediment supply
(n = 35 papers) and bank erosion (n = 36 papers), i.e. only papers considering the restoration
process. The center core of the network diagram for sediment supply was occupied by the term
river* (Figure 2.3). This term was strongly connected to gravel*, restor®* and habitat*. A high
occurrence of words was also found for spawn* (e.g. spawning), related to salmonid*, salmon*,
speci®*. Kondolf et al. (2007) stated that the major activity of the last twenty years in Northern
California and downstream of the Central Valley dams was focused on improving aquatic habitats
with a target family, the Salmonidae (Merz et al., 2004 ; Harvey et al., 2005 ; Barlaup et al., 2008;
Zeug et al., 2014). The presence of words spawn®*, salmonid* and salmon* ensure that the

spawning habitat improvement is still the predominant reason for gravel augmentation projects.

A. Sediment supply (n=35 papers) B. Bank erosion (n=36 papers)
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Figure 2.3: Co-occurrence networks of words on sorted outputs of A. sediment supply realized on
35 papers (term frequency=18), B. Controlled bank erosion and groynes implementation realized
on 36 papers (term frequency=15). Network diagrams showed words that presented a high degree
of co-occurrence where larger circles represented more top frequency words. Although words may
be plotted close to each other, if they are no connected with lines, there is no strong co-occurrence.
The word extraction was realized with a process that cuts ends of words and removes all plural,
conjugated or granted forms. For example, the word restor® could be associated to following
terms. restoration, restore, restored. Words surrounded by a square refer to ecology processes or
biological compartments.

The term restor® is linked to the term effect® and bed* that implies the widely used term of
sediment*. The latter was linked to hydrological attempts with the terms dam*, transport™®,

downstream®. The term gravel* was thus linked to more ecological attempts and assessment

projects, e.g. measur®, monitor*. Modeling with the terms model* and predict* was dissociated
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from main in-field studies issues. Sophisticated hydraulic models or predictions were built to put
gravel in a manner that maximizes areas with depths, velocities and the preferred substrate for
spawning salmonids (Pasternack et al., 2004; Singer & Dunne, 2006; Sklar et al., 2009; Sawyer et
al., 2009; Venditti et al., 2010; Miwa & Parker, 2012; Humphries et al., 2012). However, no

relationship emerge between ecological processes and such modelling.

The total number of papers considering bank erosion as a potential restoration action was low
(n=36). The center core of this network of words was consistently dominated by river®, associated
to channel* and restor* (Figure 2.3). The term channel* was associated to the term bank* highly
linked to the term eros*. Controlled bank erosion as restoration action (restor*) was easily related to
the channel widening, e.g. widen* or flood*. Controlled bank erosion could have certain similarities
with channel widening carried out on the Upper Rhine in Germany and in the Netherlands (Silva &
Kerkhofs, 1994; Cals et al., 1998; Buijse et al., 2002). From an ecological point of view, controlled
bank erosion and channel widening aim to the rise in biodiversity or habitat heterogeneity (divers*).
The term river* was also associated to ecological terms such as habitat*, riparian* or floodplain®.
As a part of the words linked to river®, terms studi*, compar*, assess®™ or chang* highlight the
willingness to provide feedbacks and an evaluation of the restoration success. Terms related to
physical modelling were limited to the relationship between groyn* and physic*. Yet, modeling to
identify specific erodible corridors across which rivers are free to migrate increase last years
(Requena et al., 2006; Clutier ef al., 2012; Pinte et al., 2015; Battisaco et al., 2015; Choné & Biron,
2016; Dépret et al., 2017; Alber & Piegay, 2017) but this approach was not discuss thoroughly

enough to emerge in network analyses.

2.2.5 Discussion

This review provided guidance on the increasing restoration projects devoted to large rivers. The
classification of large river restoration actions in seven main groups (Table 2.1): lateral connection,
hydraulic structures removal and fish pass, in-channel management, instream flow management,
revegetation, bank erosion and sediment supply) showed that the most recent projects concerned
more far-reaching hydromorphological restoration actions. The cost of these operations is often
framed in major global projects that involve a large valorization of research (Kondolf & Matthews,
1993; Merz et al., 2006; Elkins et al., 2007). Many of those projects were thus concentrated on
specific geographical zones, especially in the North hemisphere (Figure 2.4). In the Trinity and
Sacramento-San Joaquin River systems of northern California, loss of suitable salmonid spawning

3 of gravel in 73 separate

gravels below dams has motivated augmentation of over 320,000 m
projects on 19 rivers since 1978, mostly since 1990 (Kondolf and Minear, 2004; Kondolf et al.,
2008). Of the 67 projects for which adequate data were available, 48 involved adding less than
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7,500 m® each (Kondolf and Minear, 2004). In the U.S.A, controlled bank erosion by erosion

hotspots or erodible corridors were scarce compared to Europe (Figure 2.4).

& Gravel augmentation projects

A

Controlled bank erosion projects (/. Reform project)

A

»
‘\0 -
o

Figure 2.4: Global spatial distribution of main paper-based restoration actions i.e. gravel
augmentations at blue dots, or controlled bank erosion (including river widenings, hotspots of
erosion or erodible corridors) at pink triangles (dark for multi-restorations including controlled
bank erosion issued from REFORM project).

In our study, the search done on abstract, title and keywords from research articles did not allow to
detect a few of similar restoration actions due to selection word lacking. Some authors used terms
of rehabilitation that were not included in our selection (for example in Escobar-Arias and
Pasternack (2011) or Elkins et al., (2007). Another study not revealed with our search in Web of
science is the work of Miyagawa et al. (2017) on the effects of sediment replenishment on riverbed
material size distribution and attached algal biomass in the downstream reaches of the Futase Dam,
Japan. In general, sediment replenishment projects in Japan are widely underestimated (Okano et
al., 2004; Kantoush et al., 2010). Furthermore, neither the term of restoration nor rehabilitation
were addressed in few papers modelling gravel augmentations, such as in Batissaco ef al. (2016) or
Juez et al. (2016). Other papers were not found in the WOS research base such as (i) Ock et al.
(2013) that provide a comparison of the sediment replenishment in the Nunome River, Japan, and
Trinity River, US, (i1) Rollet ef al., (2008) that worked on the Ain River, France or (iii) Schélchli ef
al., (2010) on the Aare River, Swiss. Sediment supply in the Missisipi River was also widely
discussed in its coastal section and these papers were out of the scope of our review focusing on

other environmental issues.

The text-content analyses showed a main issue of paper-based river restorations, with the most

commonly used term of habitat. However, sediment supply and bank erosion as restoration process
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showed divergent ecological attempts. A specific diversity has mainly been focused by
hydromorphological river restorations targeting species of high economic value (Kondolf et al.,
2006). In particular, sediment supply has been broadly discussed and gradually ratified by
stakeholders for its benefits on fish (Table 2.3). But the transitory aspect of such restoration action
remained and may reduce the long-term potential positive effects (Staentzel et al., 2018). On the
Merced River for example, periodical gravel augmentations were realized to provide an ongoing

sediment supply to the river (Downs et al., 2011).

Although spawning for fish is already the main objective in sediment supply projects, floodplain
systems were targeted in controlled bank erosion projects. A similarity in their effects between this
type of restoration and channel widening has been highlighted in our review (Table 2.2). Groyne
implementation/modification were not necessarily connected to a controlled bank erosion in major
studies as in the Elbe River (Kleinwidchter et al., 2005) or in the Oder River (Buczynska et al.,
2018) focusing more on their positive ecological effects, e.g. greater habitat heterogeneity that
favored fish, Trichoptera and Odonata (Eick & Thiel, 2013; Buczynski et al., 2017; Buczynska et
al., 2018). Only one project combined controlled bank erosion and groyne implementation, aiming
at increasing flood effects on banks in the Old Rhine River, France (Garnier & Barillier, 2015). This
action belongs to a global project of Old Rhine River, initiated to promote a rise in biological and
functional processes reduced by engineering works done along the XIX¢. If sediment eroded budget
was not the one expected (Chardon et al., 2016), morphological changes in habitat heterogeneity,
vegetation dynamics and biological compartments were showed (Staentzel et al., 2018, Staentzel et
al., in press). The text content analyze of bank erosion was only focused on papers that present
explicit feedbacks from the field, e.g. hotspots of erosion, erodible corridor or controlled bank
erosion. Other publications that promote controlled bank erosion in laboratory flume experiments
(Ribeiro et al., 2016; Sims & Rutherfurd, 2017) or identify erodible corridor by GIS analyses
(Alber & Piégay, 2017; Dépret et al., 2017) should not be neglected. Dépret ef al. (2017) showed
that meander morphodynamics have been highly constrained by engineering works in the Cher
River; however meanders still have potential for bedload mobility and lateral erosion, and present
such processes as self-restoration. Choné & Biron (2016) highlighted the importance of defining a
protected mobility corridor along rivers where geomorphic processes such as bank erosion can
freely occur, as it is an essential process that should be integrated in land use planning and river

management.

In most cases, the few recorded paper-based restoration action projects showed a long time-
monitoring (3-years ad minima) and the embedding of spatial and temporal references, as
recommended by Morandi et al. (2014). Both paper-based large river restoration actions showed
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clear ecological and geomorphological attempts on habitat diversification. Interdisciplinary papers
were scarce although papers complement each other. Broadly, positive effects were found on
riverbed morphology and hydrology, and thus on biological compartments such as fish or
vegetation species, as expected (Figure 2.1). Now, focusing on future empirical research for
quantifying ecosystem services and other socioeconomic outcomes is essential for understanding
the full benefits and costs of such ecological restoration, and to support its use in natural resource

management (Wortley et al., 2013; Langhans et al., 2014).
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CHAPITRE 3

MATERIEL ET METHODES

RESUME DU CHAPITRE 3

Le troisiéme chapitre porte sur la description du matériel et des méthodes utilisés dans les manuscrits des
quatrieéme et cinquiéme chapitres. Dans un premier temps, nous développerons le suivi environnemental : (1)
de I’injection sédimentaire réalisé en octobre 2010 sur le site K (suivi environnemental de 2009 a 2014), et
(2) de I’érosion maitrisée et implantation d’épis transversaux articiels, travaux réalisés en avril 2013 sur le
site O3 (suivi environnemental de 2014 a 2017). Ce chapitre présente les réflexions qui ont été menées quant
aux stratégies d’étude a adopter au sein des hydrosystémes fluviaux, systémes hautement dynamiques. Le
modele du « Before-After-Control-Impact » a été privilégié dans nos études, notament en faisant appel a des

données historiques externes pour construire des références spatio-temporelles robustes.

Dans un second temps, seront détaillés les protocoles des études menées dans un contexte d’invasions
biologiques ; ces derniéres pouvant agir sur le filtre biotique et ainsi sur les effets des restaurations. Les tests
de phytotoxicité entre plantes natives (Lactuca sativa, Nasturtium officinale) versus invasives/natives
(Reynoutria japonica/Rubus fruticosus) ont été réalisés en décembre 2014 et a chaque mois, de mars a juin
2015. L’analyse du réseau trophique, modifi¢ par la prolifération des gobies a taches noires Neogobius
melanostomus et des gobies de Kessler, Ponticola kessleri, a consisté en des péches électriques, dissections
et analyses de contenus stomacaux de ces espéces, en septembre 2015 et en février, avril, mai, septembre
2016. Ces résultats ont été complétés par une analyse moléculaire par ADN environnemental de bols

alimentaires.
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3.1 Suivi environnemental
Le suivi environnemental de I’ensemble des sites restaurés (sites K, O3, I1 et 12, Figure 3.1)
comprend (1) la caractérisation de la végétation aquatique et riveraine par transects et relevés de
végétation ainsi que par cartographie, et (2) le prélevement de macroinvertébrés a 'aide de
I’échantillonneur de Hess (Hess, 1941). Le suivi spécifique aux sites d’injection sédimentaire 11 et
12 a été réalisé au cours de la thése mais n’est pas présenté en raison du recul temporel insuffisant
au moment de la production de ce mémoire. Les communautés piscicoles ont été€ suivies sur les sites
I1, 12 et O3. Seules les données piscicoles du site O3 sont utilisées dans le présent manuscrit F,

celles des autres sites étant encore trop récentes.

Le régime hydrologique du Rhin a fortement affecté¢ les campagnes du suivi écologique, en
particulier celles de printemps, ne laissant que de courtes fenétres d’intervention. Les événements
hydrologiques majeurs dont le débit maximum instantané dans le Rhin (Qimax Basel) @ €té renseigné,
sont les suivants (Figure 3.1) :
- une crue annuelle a eu lieu en décembre 2010 (Qimax Baset = 2755 m>.s!), deux mois apres la
recharge sédimentaire réalisée au niveau du site K.
- deux crues avec une période de retour d’environ deux ans (juin : Qimax Basel = 2746 m’.s';
octobre : Qimax Basel = 2903 m*.s™!) ont eu lieu en 2012.
- une crue avec une période de retour d’environ 15 ans est survenue le 1% juin 2013
(Qimax_Basel = 3879 m*.s™).
- deux crues avec une période de retour d’environ 2 ans ont eu lieu en juillet 2014 (Qimax_Basel
=3095 m’.s") et en mai 2015 (Qimax Basel = 3031 m>.s).
- une crue particuliérement longue (trois mois) et intense (Qimax Basel = 3245 m*.s") a eu lieu

au cours de I’année 2016.

La modulation saisonniére du débit réservé a aussi contraint les fenétres d’acquisition des données.
En effet, I’échantillonnage des macroinvertébrés ne peut pas étre réalisé au-dela de 70-80 m*.s™! de
débit réservé en raison de la technique d’échantillonnage par cylindre de Hess qui ne peut étre
appliquée au-deld d’une certaine hauteur d’eau (valeur idéale a 60 m’.s'). La fenétre
d’échantillonnage réside alors en un compromis entre I’augmentation progressive du débit, les crues
et la phénologie des especes biologiques (végétation et macroinvertébrés) ; les trois processus ayant
lieu au début du printemps (avril-mai). Pour encadrer les épisodes hydrologiques extrémes, les
campagnes biologiques ont été réalisées deux fois par an, au printemps (avril-mai avant les crues) et
en automne (septembre aprés les crues). La période non-perturbée avant 1’échantillonnage

correpond ad minima a une semaine.
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Figure 3.2 : Plan de travail et chronologie du suivi environnemental



Deux campagnes par an (printemps en vert et automne en orange en Figure 3.2) ont été réalisées
dans le cadre de la thése et comprennent une caractérisation de la végétation aquatique/rivulaire

ainsi qu’une caractérisation de peuplements de macroinvertébrés (Figure 3.3).

A. Caractérisation de |a végétation aquatique et riveraine
Exemple d’un transect de veégétation

B. Caractérisation des peuplements de macroinvertébrés

i.... Exemple d'une station de prélévement
de macroinvertébrés

A. Caractérisation de la végétation aquatique et riveraine
Exemple d’un transect

Rive francaise Rive allemande
Chemin de halage Chemin de halage

TAL_RG : Talus

BH_RD : Berge haute
Carpinion betuli |ssler 1931

LAN_RG : « Langue » Groupement a Solidago gigantea

Sehicelum albag BB_RD : Berge basse
Phalaridion arundinacae

BH_RG : Berge haute
Berberidion

BB_RG : Berge hasse

Phalaridion arundinacae =~ ~——— e AQ_RD : Chenal

AF_RG : Annexe fluviale AQ_RG Chenal Groupement & Cladophora
Callitrichetum obtusangulae ~ Croupement a Cladophora

B. Caractérisation des peuplements de macroinvertébrés

30m

Choix de 4 a 5 echantillons : A,
B, C, D (et E) a faciés
d'écoulement et substrats ~
différents au sein de la station 0

Echantillonnage & contre-courant

Aval

A chaque échantillon, le cylindre de Hess est posé
5 fois.
= 25 cylindres de Hess/station d'étude

o 1Cylindre de Hess

* Mesures physico-chimiques + granulométrie

D Pierres/ Radier
Amont
P4 Sables / zone stagnante
Sens diecotlgment C] Gros Cailloux/ Radier
[j Pierres /Plat lentique
Pierres/Chenal lotique

Figure 3.3 : A. Caractérisation de la végétation aquatique et riveraine par transect et relevés de
vegétation et B. Caractérisation des peuplements de macroinvertébrés.
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3.1.1.1 Caractérisation de la végétation aquatique et riveraine (relevés et cartographie)
Releves de la végétation par transects :

L’approche par transect a permis de suivre les changements au sein de la dynamique des
communautés végétales. Des relevés de végétation ont été réalisés le long de chaque transect
(Figure 3.3), sur une surface définie dans le lit mineur et sur les berges. Le recouvrement de la
végétation riveraine a été évalué selon la méthode de Braun-Blanquet (1932), avec une évaluation
semi-quantitative des recouvrements sous la forme de coefficients (+, 1, 2, 3, 4 et 5). Le
recouvrement de la végétation aquatique a été¢ défini par des pourcentages. Lors des campagnes
d’automne, plusieurs relevés de végétation hors des transects ont contribué a étoffer la cartographie

de la végétation.
Cartographie de la végétation:

Les groupes végétaux ont été caractérisés selon leur appartenance a des habitats d’intérét européen,
leur code habitat Corine Biotope (Bissardon et al., 1997) et leur code EUNIS (Louvel ef al., 2013).
Les groupes d’entité phytosociologique ont été définis via 1’utilisation de prodromes et synsystémes
locaux (Hoff, 1975 ; Bardat et al., 2004). Les cartographies d’habitats ont été réalisées avec ArcGis
10.3 (ESRI, Redlands, California, USA) et les analyses de diversité paysagere qui en découlent avec
le logiciel Fragstats 4.2 (McGarigal et al. 2012). Le projet cartographique est visible en Annexe 4.
Ce travail de cartographie a ¢té valorisé au sein du manuscrit C afin de quantifier les changements

multi-échelles dans la dynamique végétale dans un contexte de restauration écologique.

3.1.1.2 Caractérisation des peuplements de macroinvertébrés
La caractérisation des peuplements de macroinvertébrés est basée sur le protocole suivant :

1. Caractérisation d’une station, surface d’échantillonnage représentative, en moyenne de 20
metres de linéaire de berge sur 30 metres de large (Figure 3.3). Elle est explorée a pied dans la
limite de ce qui est prospectable en waders afin de mettre en évidence le plus grand nombre

d’habitats possibles (combinaisons Hauteur d’eau, Vitesse, Substrat - HVS - différentes).

2. Sélection et caractérisation de 4 a 5 points d’échantillonnage A, B, C, D (et E), sélectionnés
dans les combinaisons HVS (Hauteur d’eau — Vitesse - Substrat) les plus représentées au sein de

la station. L.’échantillon A est souvent celui le plus proche de la berge et D, le plus ¢loigné.

3. Description des points d’échantillonnage et des combinaisons HVS :

= La hauteur d’eau (H) a été mesurée a trois reprises au moyen d’une régle graduée.
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= La vitesse (V) a 10 cm du fond du cours d’eau a été évaluée a trois reprises avec un
courantomeétre électromagnétique (adapté aux milieux a faibles vitesses).
= Le substrat (S) : caractérisation visuelle par pourcentages des classes définies par exemple

dans Malavoi et Souchon (2002).

Le choix des combinaisons HVS (mésohabitats) était souvent limité. La sélection des mésohabitats
a été renouvelée chaque année afin de (i) garantir une bonne représentativité biologique de la station
et de (il) tenir compte des nouvelles formes fluviales créées par le régime hydrologique et la
restauration. Des données complémentaires comme des données de chimie (température, oxygene
dissous, conductivité¢) et les spécificités des points de prélévements en termes de colmatage,

présence de végétation, pavage, ont complété la caractérisation des points d’échantillonnage.
4. Préléevement a I’aide du cylindre de Hess (Hess, 1941 ; CCME, 2011)

Le suivi des macroinvertébrés a été réalisé avec une méthode d’échantillonnage originale, aucune
norme frangaise respectant la Directive Cadre sur I’Eau et utilisant les macroinvertébrés n’étant
adaptée au grands cours d’eau. Ce matériel d’échantillonnage s’avére pertinent au sein du lit
dynamique du Vieux Rhin, présentant I’avantage de pouvoir échantillonner des substrats grossiers y
compris dans des zones de fortes vitesses de courant. L’utilisation du préleveur de Hess permet
aussi I’échantillonnage d’une surface plus importante, par comparaison avec celle échantillonnée au
Surber en suivant les protocoles IBGN. La surface potentielle échantillonnée avec la méthode IBGN
est ainsi de 0,4 m? (1/20 m? x 8 échantillons) alors qu’avec 1’échantillonneur de Hess, la surface

échantillonnée d’une station s’éléve a 2,1 m? ((m x (33/2)?) x 25 poses de cylindres de Hess).

La forme du préleveur de Hess est un cylindre ouvert des deux cotés. Deux poignées extérieures
permettent a I'utilisateur de le stabiliser avec ses genoux face au courant (échantillonnage a contre-
courant). Le filet est emporté vers I’aval et I’ouverture grillagée fait face au courant. Cette ouverture
grillagée empéche les animaux en dérive a I’extérieur du cylindre d’étre intégrés a I’échantillon
(Figure 3.4). Le cylindre de Hess utilisé dans le cadre de la theése est un cylindre de 33 cm de

diamétre et de 40 cm de hauteur avec un filet et un embout de précision de 500 um.
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Protocole de prélevement par le cylindre de Hess (Hess, 1941 ; CCME, 2011)

- Filet de prélévement
7 Embout de précision
/ 500 pm

Figure 3.4 : Cylindre de Hess et utilisation du matériel in situ (crédits photos : Grac, C.,
Combroux, 1.)

= Pour chacun des 4 a 5 points d’échantillonnage, le cylindre de Hess a été posé cinq fois (Figure 3.3),
a chaque fois en amont de la portion précédemment échantillonnée. Les cing poses sont regroupées

pour former, par exemple le point d’échantillonnage A.

= A Dintérieur du cylindre, les grosses pierres et galets sont retournés délicatement et frottés. Chaque
¢lément grossier est examiné avant d’étre rejeté a ’aval en dehors du cylindre. Les substrats plus fins
(sables, graviers, végétation...) ont été remis en suspension dans la colonne d’eau sur une profondeur

de 5 a 10 cm. Cette opération dure trois minutes en moyenne par échantillon.

= De retour a proximité de la berge, le contenu du filet est retourné et vidé sur un tamis de vide de
maille de 500 um. L’embout de précision contient la majorité de macroinvertébrés et nécessite la

plus grande attention de maniére a extraire tous les macroinvertébrés prélevés.

= Les organismes récoltés sont transférés dans des bocaux en plastique étiquetés (conservation a

I’alcool a 90°C ou congélation).

= Avant toute nouvelle manipulation du préleveur, le filet, I’embout de précision, I’ouverture grillagée

ainsi que le cylindre ont été réexaminés et rincés soigneusement.
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5. Tri et détermination

Chaque échantillon a été vidé dans un tamis d’une maille de 500 um. Un grand nombre d’ouvrages
ont été utilisés pour la détermination des macroinvertébrés. Nous pouvons citer notamment Tachet
et al. (2010), Nilsson (1996, 1997), Gloer et Meier-Brook (2003), Waringer et Graf (2011) et Zwick
(2014). Un focus a été réalisé sur les crustacés amphipodes a 1’aide de la clef de Piscart et Bollache
(2012). Ces taxons ont pu étre identifiés a I’espéce, ce qui a permis de faire un point sur les especes
de ce groupe dont on sait qu’elles sont en progression et majoritairement invasives. En ce qui
concerne les individus appartenant a des groupes taxonomiques a forte valeur indicatrice
(Ephéméroptéres, Plécoptéres, Trichoptéres : EPT) ou pour les odonates, I’identification a
¢galement été poussée jusqu’a I’espece. Pour les autres groupes, les niveaux de détermination sont
ceux préconisés par la norme XP T 90-3888 (Afnor, 2010), correspondant le plus souvent au genre
ou a la famille, ou a un niveau moins précis notamment pour les nématodes et les oligochetes

(Ordre ou classe).

3.1.2 Détails spécifiques a I’injection sédimentaire du site K (manuscrit B)

Le manuscrit B propose une lecture interdisciplinaire des effets de la restauration par injection
sédimentaire sur le site K via le couplage entre (i) la caractérisation de la végétation
aquatique/riveraine, (ii) la caractérisation des peuplements de macroinvertébrés, et (iii) un suivi
géomorphologique réalis¢ de 2010 a 2014 (Arnaud, 2012 ; Arnaud et al., 2014 ; Arnaud et al.,
2017). Cette étude vise aussi a dissocier les effets de I’injection sédimentaire en site K (octobre

2010) de ceux de ’augmentation du débit réservé (décembre 2010).

L’échantillonnage des macroinvertébrés a été réalisé au cours de la these en 2013 et 2014 sur le site
K (Figure 3.5). Pour accroitre la robustesse de I’étude, des données historiques externes ont
complété le manque de références spatio-temporelles : (1) le site de Niffer (aval de I’injection, pKs
185,2 a 186,4) et (2) le site du bouchon de Kembs (amont de I’injection, pKs 180,1 a 181). Elles
¢taient disponibles pour les années 2008, 2011 et 2014 (Figure 3.5), ce qui a conduit a utiliser a la
fois des données externes 2008 et 2011 (ECOTEC et PEDON, 2010 ; PEDON, 2011) ainsi que les
données externes et issues du travail de thése pour 2014 (ECOTEC, 2014a).

La caractérisation de la végétation a €té réalisée en pré- et post-restauration de 2010 a 2014. Les
transects de végétation et stations invertébrés ont été localisés aux mémes endroits et sont au
nombre de quatre (Figure 3.5). Toutes les stations ont été sous l’'influence de 1’injection

sédimentaire, hormis la station 1 située a I’amont (non impactée).

La stratégie d’¢tude a été de proposer une comparaison de ces références spatio-temporelles

évolutives, intégrées au sein d’un modele BACI (Smith et al., 1993). Ces références sont définies
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comme évolutives car leur statut impacté/non impacté a changé au cours du temps. Le couplage
avec les données géomorphologiques a nécessité un découpage du temps en trois périodes : période
avant les travaux de restauration (PB), période apres la restauration mais avant la crue de juin 2013

(P1) et période apres la crue de juin 2013 (P2).
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Figure 3.5 : A. Plan de travail et B. localisation des stations et découpage par périodes de temps-
évenements sur le site K.
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Les réponses biologiques ont été évaluées via la variation d’indices de diversité/structure

communs tels que :

L’indice de Shannon — Weaver (1963) (ci-apres indice de Shannon, H”) mesure la diversité
spécifique d’une communauté. Il varie de 0 a une valeur maximale dépendante de la
richesse, In(S), S étant le nombre de taxons de 1’échantillon. Plus I’indice de Shannon tend

vers 0 et plus la diversité est faible, plus il est ¢levé et plus la diversité est forte.

S

_Ep; Inp,

i=1 avec pi, proportion d’individus de I’espece 1

L’indice de Simpson (1949) représente la probabilité que deux individus sélectionnés au
hasard appartiennent a la méme espece. Cet indice qui varie de 0 a 1 mesure la dominance,
c’est-a-dire un déséquilibre dans la représentation relative des abondances des taxons. Plus
I’indice est proche de 1 et plus un taxon (ou un petit nombre d’entre eux) est dominant au

sein de la communauté.

2
2 Pi
i=1 avec pi, proportion d’individus de I’espéce 1
L’équitabilité de Piélou (1966) est le degré de diversité atteint par rapport au maximum

théorique (égal a 1). Cet indice fonctionne a I'inverse de la dominance : il tend vers 1

lorsqu’un équilibre numérique s’établit entre les abondances des taxons.
Hr
H,.. avec Hmax = In(S), S étant la richesse.
L’équitabilité d’Hurlbert (1971) a été privilégiée dans le manuscrit D (site O3) pour son

oscillation stricte entre 0 et 1. Sa formule est décrite dans la publication de Beisel et al.,

(2003).

Une analyse factorielle des correspondances (Chessel ef al., 2004) a été utilisée pour mettre en

relation les changements morphologiques avec la composition faunistique a I’aide du logiciel de

statistiques R (R Core Team, 2017).

3.1.3 Détails spécifiques a I’érosion maitrisée du site O3

En grands milieux, il est fréquent que les données soient incomplétes et que les états de référence ne

soient pas répertoriés. Une solution consiste alors a se concentrer sur des données historiques

existantes et/ou d’adopter des stratégies cohérentes avec les données disponibles (e.g. utilisation de
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références spatiales). Les travaux d’érosion maitrisée ont eu lieu en avril 2013. La caractérisation
des peuplements macroinvertébrés a consisté en un suivi post-restauration de 2013 a 2016 alors que
le suivi des communautés végétales s’est avéré complet grace a une donnée historique externe,
datant de 2009 (Figure 3.6). Le suivi géomorphologique est actuellement une part du travail de
thése de Valentin Chardon (2016-2018) et consiste en (i) un suivi de traceurs RFID (i.e. « radio
frequency identification »), injectés en 2013 sous forme de 1050 particules de Passive Integrated
Transponder (PIT)-Tags passifs (21 lots de 50 galets selon 7 transects de berge) et (ii) un suivi de la
granulométrie sur bancs émergés situés en aval des ¢épis et dans les zones immergées (44 transects
¢quidistant de 15 meétres au droit du site O3 pour une linéaire étudi¢ total de 650 métres ; points de
mesures intra-profils de 10 a 20 particules et distants de 5 a 15 metres). Des données
complémentaires fournies par Electricité de France ont été mises a disposition, telle que le suivi du
profil de berge par LIDAR terrestre (estimation des volumes de sédiments érodés) ou de 1’évolution
morphologique du fond du chenal par suivi bathymétrique (2013 a 2016). Le couplage de ces
données géomorphologiques et des données biologiques a été testé mais il a été difficile de lier ces
résultats ; I’échelle de mesure des évolutions morphologiques ne correspondant pas a celle des
réponses biologiques. Toutefois, les résultats du suivi géomorphologique ont contribué¢ a

I’interprétation robuste des évolutions d’habitats et des réponses biologiques.
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Figure 3.6 : Plan de travail sur le site O3

Les stations/transects ont été classés dans 3 grandes zones d’étude (Figure 3.7) : (1) la zone Amont -
témoin a mosaique hétérogene et a facics lotique dominant, (2) la zone des Epis - zone a linéaire
restauré par €rosion maitrisée et implantation d’épis transversaux artificiels, et (3) la zone Aval -

témoin a mosaique homogene typique du linéaire pavé et incis€¢ du Vieux Rhin.

Le suivi de la végétation a été réalisé le long de sept transects (Figure 3.7A). Le transect A est situ¢
en zone Amont. Trois transects (B, C et D) sont situés au niveau de la zone des Epis. Le transect E

est situé a la transition entre la zone des Epis et la zone Aval. Les deux derniers transects (F et G)
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ont été placés en zone Aval, au niveau de zones d’intérét (bancs de graviers végétalisés, annexes
végétalisées). Une délimitation standard a été définie pour la cartographie des habitats 2009, 2013,
2014, 2015 et 2016 (Figure 3.7A).

-5
i

Ve

A Delimitation des cartographies végétales B { () station de prélévement de macroinvertébrés
= :ZM“:Z:WE . mﬂo fﬁm {@ Points granulométriques réalisés en 2015
C.{ A Points de paches par lectricité (ECOTEC, 2016) | F Emplacement initial (2013) des 1050 PIT-Tags

passifs sous forme de lots de 50 galets

Figure 3.7 : Suivi environnemental du site O3 : A. Délimitation des zones de cartographie de la
végétation ainsi que les points de relevés et transects, B. Stations de prélevement des
macroinvertébrés, C. Points de péches électriques et D. Positionnement des traceurs RFID sous

forme de 1050 PIT-Tags passifs (21 lots de 50 galets selon 7 transects de berge) du suivi
géomorphologique et points de granulométrie.
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Les communautés végétales et de macroinvertébrés ont fait chacune I’objet d’une étude ciblée, ceci
aboutissant a 1’écriture de deux manuscrits distincts (manuscrits C et D). Onze stations ont été
sélectionnées pour le suivi des macroinvertébrés (Figure 3.7B). Chaque station est décrite
précisément en Annexe 5. Les stations S1, S2 et S3 appartiennent a la zone Amont. La zone des
Epis comprend cinq stations (S4 a S8). Enfin, les stations S9, S10 et S11 sont situées dans la zone
Aval. Le design de la toute premi¢re campagne de suivi (aolt 2013) a été modifi¢ a partir de
2014 afin d’intensifier le nombre de stations de prélévement au sein de la zone restaurée : ajout de 4
stations en zone des Epis (S4, S5, S6 et S7), ajout d’une station en zone amont rive droite (S2) et
suppression d’une station en zone Aval (S12). Le nombre insuffisant et la répartition inégale des
stations en 2013 ne nous ont pas permis d’utiliser ces données pour des comparaisons pré- et post-
restauration. Au total, 295 échantillons ont été dépouillés et 1275 poses de cylindres ont été
réalisées (Tableau 3.1).

Tableau 3.1 : Informations relatives a chaque campagne : dates, valeurs de débit, nombre de

transects réalisés, nombre de stations de prélevements macroinvertébrés et nombre global
d’échantillons ayant été traités au cours de la theése uniquement pour le site O3.

2013 2014 2015 2016
Campagne Campagne Campagne Campagne Campagne Campagne Campagne Campagne
Eté g O%g Printemps Automne Printemps Automne Printemps Automne
2014 2014 2015 2015 2016 2016
Dates des 21/08/201
fi”“fec,?/tr.e'eves 311(1§/3;’)4 CRUE 30612015 | 29/10/2015 CRUE 2(953)9141 23?51)6
¢ vegetation (campagne | 16/09/2014 4/06/15 30/10/2015 | (campagne
22/08/201 | possible) (128m¥s) | (78m¥s) | impossible) | | /102016
3(83,2 P P (71 m¥/s)
m’/s)
Nombre de
transects de 7 (RG) (cacniggne 7(RG) | 7(RG+RD) | 7(RG+RD)  SRUET 17 RG+RD)
végétation . . Végétation
impossible) .
tardive
Dates de 21/05/2014 5/11/2014
prélévement des 2;/ (()%2;) U 69.6m¥s) | (80mYs) CRUE 211012015 | 26/04/2016 %8;;8}2
macroinvertébrés m3/s’) 28/05/2014 6/11/2014 (campagne 6/10/15 28/04/2016 10/10/2016
(86,5ms) | (80,6 m¥s) | CAMPAS 22/10/15 4/05/2016
6/09/2013 impossible) 3 3 11/10/2016
(66,4 m’/s) 5/06/14 7/11/2014 (77-80 m°/s) (76 m’/s) (64-71 m/s)
g (112m¥%s) | (77,4 m¥s)
Cartographie oul / oul X oul X oul
Nombre de
stations d’étude 7 1 1 X 1 8 1
AMONT 2 3 3 X 3 3 3
Non restauré
, EPIS 1 5 5 X 5 5 5
Zone restaurée
AVAL
Effets a définir 4 3 3 X 3 X 3
Nombre final
d’échantillons 35 55 55 X 55 40 55
Nombre de 175 225 225 X 225 200 225

cylindre de Hess
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Les péches ¢électriques réalisées par le bureau d’étude ECOTEC ont permis d’évaluer I’assemblage

des communautés piscicoles au cours du temps (ECOTEC, 2013, 2014b, 2015 ; Figure 3.7C).
3.2 Interactions interspécifiques et études complémentaires

3.2.1 Tests de phytotoxicité

3.2.1.1 Contexte et objectifs

De fortes occurrences en berge des deux espéces, Reynoutria japonica et Rubus fruticosus ont été
observées au cours du suivi environnemental (Figure 3.8). Dans ce contexte, il est intéressant
d’évaluer I’effet de ces especes proliférantes sur les communautés locales : rivulaire et aquatique.
Ces deux especes, une invasive avérée (R. japonica) et une autochtone (R. fruticosus) ont été
choisies pour leur capacité a proliférer et leurs caractéristiques écologiques similaires (Bottollier et
al, 2011). R. japonica est une espéce invasive dont les mécanismes d’invasion sont parmi les plus
¢tudies (Pysek et al., 2008) ; elle forme des patchs trés denses monospécifiques (Beerling et al.,
1994). Seules ses capacités allélopathiques et leur persistance au cours de la décomposition restent

encore tres peu connus (Moravcova et al., 2011).

Reynoutria

EXEMPLES IN SITU

Feuilles de Fallopia japonica en décomposition

Figure 3.8 : Fortes occurrences des deux especes étudiées Rubus fruticosus et Reynoutria japonica
aux mémes localisations et proximité avec le chenal central ou avec les annexes fluviales

La notion d’allélopathie est définie « tout effet direct ou indirect, positif ou négatif, d’une plante sur
une autre par le biais de composés biochimiques libérés dans I’environnement » (Rice, 1984). Cette
interaction potentielle a ¢té¢ abordée par des tests de phytotoxicité d’extraits de la renouée du Japon
(Fallopia japonica), plante vigoureuse invasive originaire d’Asie orientale. L’objectif était de
comparer I’impact environnemental des médiateurs chimiques émis par les litieres de feuilles de R.
Jjaponica et R. fruticosus. Cet impact a été¢ évalué sur la germination et croissance d’une espéce
modele terrestre (Lactuca sativa) et d’une espece modele hélophyte, (Nasturtium officinale) via la
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méthode sandwich (Fujii et al., 2004). Ces deux especes sont des modeles couramment utilisés en
tests de phytotoxicité. L impact a aussi été évalué sur la croissance d’une espeéce aquatique, Lemna
minor via des tests par extraits. Bien que dans la suite de ce manuscrit, seuls les résultats des tests

sandwichs seront abordés, les différentes étapes de I’expérimentation sont présentées en Figure 3.9.
3.2.1.2 Plan de travail et dispositif expérimental

(i) Mise en place de ’expérimentation

Récolte in situ

Les feuilles sénescentes de deux populations en Rhone Alpes et en Alsace ont été prélevées le 2

décembre 2014 (To ; juste avant leur séparation de la plante) sur la ripisylve en bord de riviere.

= En Alsace, les sites 11 et 12 ont été choisis pour le prélévement de deux populations de R.

japonica (RE1 et RE2) et de R. fruticosus (RU1 et RU2).

= En Sadne, deux populations ont été¢ prélevées pour R. japonica (RE3 et RE4) et pour R.
fruticosus (RU3 et RU4).

Préparation des sacs a litiére (litter bags)

Dans chaque région, une partie de la récolte a To a été soumise a une premiere série de tests de
phytotoxicité (12 décembre 2014). L’autre partie a été nettoyée, séchée puis répartie au sein de sacs
a litiere (litter bags). Ces sachets permettent de suivre la décomposition des feuilles et de prélever a
temps souhaité de la matiere végétale. Ils ont été créés a partir d’une toile a maille constante de 250
um, choisie pour exclure toute activit¢ de décomposition additionnelle par les macroinvertébreés.
L’hypothése de cette ¢tude s’inscrit dans le cadre du flood pulse concept (Junk et al., 1989) ; ces
feuilles sénescentes tombent sur la berge et peuvent étre entrainées dans la riviere lorsque les
fluctuations hydrologiques prélevent le matériel sur les berges. Afin de comparer le devenir des

médiateurs chimiques, les sacs a litiére ont été soumis a deux types de condition de décomposition :

e Décomposition en berge : les sacs a liticre ont €té placés a méme le sol et ont été soumis aux
conditions météorologiques naturelles

e Décomposition en eau : Les sacs a litiere ont été placés, par population testée, dans des
étangs expérimentaux semblables a des €cosystemes fonctionnels : (i) étang du jardin
botanique de Strasbourg pour les populations alsaciennes, (ii) plateforme Les étangs Lyon 1
LEHNA UMR 5023. Les sacs a litiecre immergés ont été fixés par un fil de péche tendu a un
crochet et lesté pour rester au fond de la zone aquatique (sans contact avec le sédiment).
Plusieurs méthodes de marquage (notation, cordons de couleurs, étiquettes plastiques) ont

été utilisées pour différencier les populations.
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Séries temporelles de décomposition

Les séries suivantes de tests de phytotoxicité¢ ont été réalisées en mars 2015 (T+3 mois), avril 2015
(T+4 mois), mai 2015 (T+s mois) €t juin 2015 (T+6 mois), pour un temps de décomposition maximal fixé a
six mois. A chaque date, la matiére végétale d’un sac a litiere par population et par condition (1,8 g
ad minima) a été utilisée et placée au lyophilisateur aprés congélation, pour une durée de 24h
(berge) et 48h (eau) afin de démarrer ensuite les tests de phytotoxicité. Ces tests ont été réalisés par

la méthode sandwich (Fujii et al., 2004).

REGOLTE d 2 Collaboration /k
avec Soraya Rouifed
Sites prélevés en Alsace et a Lyon % , X Université de Lyon FENDI
Alsace > RE1 RE2 RU1 RU2 ’ UMR 5023
Rhaéne-Alpes > RE3 RE4 RU3 RU4
Collzboration Jardindw

avec le jardin botanidue  botanique <,

Lt Lre de Strasbourg s

|

Nettoyage, séchage,
pesées

« litter bags »
en berge et en eau
Nettoyage, séchage au lyophylisateur et broyage a I'azote liquide en poudre
Test de phytotoxicité
Tests sandwich (Fuji et al., 2003) sur Tests des extraits aqueux
plantes terrestres sur plantes aquatiques
Mesure du taux de germination et Mesure du la croissance de
mesures de la longueur des racines Lemna minor (surface foliaire)
(LR) et des hypocotyles de Lactuca
10 graines de iy sativa et Nasturtium officinale

Logiciel ImageJ

B

L. sativaou

N. officinale b ]

2 couches
dagar

Couire >

—— 0,7cm TO décembre 2014
Reynoutria japonica versus Lactuca sativa

Figure 3.9 : Schéma des différentes étapes dans le protocole expérimental des tests de phytotoxicité
(crédits photos : C. Staentzel). Le protocole est expliqué en détail dans les parties (ii) et (iii).

(ii) Tests sandwich sur plantes terrestres (Fujii ez al., 2004)

Le matériel végétal a été broyé a I’azote liquide jusqu’a I’état de poudre et a été placé selon trois
doses (X1 50 mg, X2 100 mg et X3 150 mg) dans des plaques a 6 puits (Tableau 3.2). Le matériel
végétal a été ensuite recouvert de deux couches d’agar (0,5%) successives (2 x 5 mL), afin de

permettre une diffusion homogene des molécules excrétées par le matériel (Figure 3.9). Dix graines
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de Lactuca sativa ou de Nasturtium officinale ont été déposées par puits sur la deuxiéme couche
d’agar apres sa solidification. Six réplicats ont été réalisés par concentration. Les plaques de tests
sur Lactuca sativa ont ét€ mises en culture trois jours et les plaques de tests sur Nasturtium
officinale ont été mises en culture quatre jours, a 24°C a ’obscurité. A chaque date, deux plaques a
6 puits ont été coulées sans matériel végétal pour constituer des mesures témoins.

Tableau 3.2 : Plan d’expérience pour un modele d’étude (Lactuca sativa ou Nasturtium officinale)
en A. T0 et B. T+n mois.

A. TO (décembre 2014, au moment du prélévement)

Especes Reynoutria japonica Rubus fructicosus L. sativa:
24 plaques /TO
Région Alsace Rhéne Alpes Alsace Rhéne Alpes 48 plaques / T+n mois
Population RE1 RE2 RE3 RE4 RU1 RU2 RU3 RU4 N. officinale:
24 plaques /TO
Condition Mateériel végétal non décomposé Total 48 plaques / T+n mois
graines
. L
X150mg 60 60 60 60 60 60 60 60 480 20 plaques (temoins)
=452 plaques
X2100 mg 60 60 60 60 60 60 60 60 480 60 graines / plaque
X3 150 mg 60 60 60 60 60 60 60 60 480 27120 plantules
B. T+n mois
Espéces Reynoutria japonica Rubus fructicosus
Région Alsace Rhéne Alpes Alsace Rhéne Alpes
Population RE1 RE2 RE3 RE4 RU1 RU2 RU3 RU4

Condition Ber Eau Ber Eau Ber Eau Ber Eau Ber Eau Ber Eau Ber Eau Ber Eau Total

graines
X150 mg 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 960

X2 100 mg 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 960

X3 150 mg 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 960

Le taux de germination, la longueur des racines et des hypocotyles de 27 120 plantules de L. sativa

et de N. officinale ont ét€ mesurées pour caractériser I’effet de la biomasse de Reynoutria japonica

et de Rubus fruticosus.

(iii) Tests des extraits aqueux sur une plante aquatique

Les tests des extraits aqueux ont permis d’étudier I’effet des médiateurs chimiques de Reynoutria
japonica et de Rubus fruticosus au cours de la décomposition sur la croissance d’une espece
aquatique : Lemna minor. D’autres especes ont également été testées (Elodea nuttalii, Potamogeton

berchtoldii) mais les résultats n’ont pas encore été exploités.

Les extraits ont été préparés a partir des feuilles récoltées a TO, T+ 4 mois, et T+ 6 mois, puis
lyophilisés. Toutes les dates n’ont pas été testées pour des raisons de faisabilité. Moravcova et al.

(2011) ont identifié¢ un effet phytotoxique d’extraits de feuilles de Reynoutria sp., plus élevé a 5 %
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qu’a 2,5%. Aussi avons-nous fait le choix de réaliser un extrait a 5% : 2,5 g de matériel végétal a
¢té mis en présence de 50 mL d’eau distillée. La macération s’est faite a température ambiante
(20°C) et a duré huit jours. Aprés macération, cette préparation est filtrée a la gaze (Moravcova et
al., 2011) afin de retenir les particules subsistantes. Les extraits ont ensuite été conservés a -80°C.
Les doses testées ont été les suivantes : 0 uL/mL - 1 pL/mL - 2uL/mL - SuL/mL au sein de plaque
12 puits. La mise en culture des lentilles s’est faite au phytotron pendant 10 jours a 24°C (cycle en
16/8). Les surfaces foliaires ont été mesurées a I’aide d’un scanner puis calculées a 1'aide du logiciel

d’analyse d’images, Image J (Rasband 2008).

3.2.2 Etude du réseau trophique

3.2.2.1 Contexte et objectifs

Le Gobie a tache noire (Neogobius melanostomus) et le Gobie de Kessler (Ponticola kessleri) sont
des poissons appartenant au Phylum Chordata, a la Classe des Actinopterygii, a I’Ordre des
Perciformes et a la Famille des Gobiidae. Les détails anatomiques majeurs ont été développés dans
un article réalisé en paralléle de la thése (Schlumberger et al., 2018 - Annexe 3). Ce poisson invasif
est notamment connu pour sa capacité d’expansion rapide (Copp et al., 2005 ; Masson et al., 2018)
et son comportement prédateur (Kornis et al, 2012 ; Brandner et al., 2013). Ces aptitudes
pourraient perturber les communautés natives (Sapota, 2004). L’impact de sa prédation pourrait étre
un facteur clé dans la structuration des communautés biologiques et par ce biais, pourrait entraver

les effets écologiques des actions de restauration (Jude et DeBoe, 1996).
3.2.2.2 Dispositif de létude

(i) Zones d’étude et péches électriques

L’ ¢tude s’est déroulée sur le site d’érosion maitrisée (03). Trois zones de catpure ont été définies
(Figure 3.10) : (i) un témoin positif (méme localisation que la station 1 de prélevement des
macroinvertébrés) présentant des facies d’écoulement diversifi€és et un potentiel trophique
important, (i1) le site restauré (méme localisation que les stations 5, 6, 7 de prélevement des
macroinvertébrés) par érosion maitrisée et (iii) un milieu trés artificialisé localisé au niveau d’une
rampe a bateaux (homogénéité des facies d’écoulement ; aucune station de prélevement des
macroinvertébrés). Des péches ¢électriques spécifiques aux Gobiidae ont été réalisées en septembre
2015, février 2016, avril 2016, mai 2016 et septembre 2015 par la fédération de péche 68 (Tableau

3.3). Ces péches sont dissociées de celles réalisées par le bureau d’étude ECOTEC.
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Témoin négatif : Milieu artificialisé

Y

w Otlmarshe_‘i

Site restauré

»

Témoin positif : |
Milieu « naturel »

Milieu « naturel »

Milieu artificialisé

Figure 3.10 : Localisation des sites de péches électriques des Gobiidae pour la caractérisation du
réseau trophique et de [’étude de parasitologie (David et al., 2017a)
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(ii) Investigations en laboratoire
Les différentes étapes de cette investigation sont décrites en Figure 3.11.
(i.a) Dissections

Les dissections et mesures morphométriques ont été réalisées dans un cadre stérile en bindme avec
Olivier Schlumberger (Figure 3.11). Les tubes digestifs ont été isolés et conservés dans 50 mL
d’alcool. Les autres especes de poissons péchées aux mémes dates ont aussi été disséquées dans
I’objectif d’identifier les prédateurs de ces gobies. Des autopsies ont été¢ également faites sur des
poissons de grande taille, retrouvés morts sur site lors de nos interventions, e.g. barbeaux de pres de

80 cm, anguilles.

Le Gobie de Kessler (GKS) Le Gobie a tache noire (GTN)
Ponticola kesslerii Neogobius melanostomus

La crevette tueuse
Dikerogammarus villosus

MODELES
D’ETUDE

METHODES i
ADN Environnemental

Amplification - Séquengage

Traitement par Spygen

=

GTNAO1L

David et al., 2017a

Conservation en
tubes Eppendorf

2. Dissections

ede
léoptére

Figure 3.11 : Etapes dans [’analyse des contenus stomacaux et analyses complémentaires (1) des
régimes alimentaires via des analyses de contenus stomacaux et (2) de la diversité parasitaire
(David et al., 2017a)
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(1..b) Analyse des contenus stomacaux et ADNenvironnemental

L’examen des tubes digestifs s’est déroulé sous loupe binoculaire et chaque contenu a été conservé
dans des boites en plastique stériles individuelles. Le matériel de dissection a été nettoyé et stérilisé
pour chaque individu. Le tube digestif a été délicatement ouvert puis a été nettoyé de son contenu
stomacal. Les restes d’organismes biologiques ont été déterminés et comptabilisés dans la mesure
du possible vu I’état digéré des organismes biologiques (comptage des tétes lorsque les animaux
¢taient morcelés). Les parties anatomiques sclérifiées ont été digérées plus difficilement et cela a
grandement aid¢é a la détermination des espéces. Les restes de poissons ont été difficiles a identifier
(Figure 3.12A). L’observation des écailles et des os restants ont cependant été d’une aide précieuse

pour définir les espéces proies (travail réalisé avec Olivier Schlumberger ; Figure 3.12B, C et D).

Figure 3.12 : A. Cannibalisme (GTN dans GTN), B. Restes de poissons GTN non identifiable sans
recherches complémentaires, ingérés par une anguille, C. et D. Identification des écailles et des
mdchoires de poissons réalisées conjointement avec Olivier Schlumberger.

L’utilisation de ’ADN environnemental comme méthode complémentaire a celle des suivis
¢cologiques ou des analyses de contenus stomacaux est conseillée dans la littérature scientifique
(Valentini et al., 2009a ; Valentini et al., 2009b ; Rees et al., 2014). Pour I'étude pilote, cing
contenus stomacaux de poissons ont été extraits en utilisant le protocole proposé dans Valentini et

al., (2009a). L'ADN a été amplifié en utilisant les amorces universelles pour Eukaryotes (Euka2
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(Taberlet et al., 2018) selon le protocole décrit dans Guardiola et al., (2015). Deux échantillons de
PCR ont été analysés par échantillons. Les échantillons ont été titrés, purifiés et ensuite regroupés
en volumes égaux, pour obtenir une profondeur de séquencage théorique de 50 000 lectures par
¢chantillon. La préparation et le séquencage de la bibliotheque ont été réalisés a Fasteris (Geneve,
Suisse) en utilisant le protocole MetaFast (Fateris, https: // www .fasteris.com / dna /? q = content /
metafast-protocol-amplicon-metagenomic-analysis) et un séquengage apparié¢ (2 x 125 pb) a été
réalis¢ a l'aide d'un séquenceur Illumina HiSeq 2500. L'analyse bioinformatique a été réalisée
ensuite (Barba et al., 2014). Les résultats de cette ¢tude pilote ont démontré que la séquence de
l'espece hote correspondait a plus de 90% des lectures retenues aprés 1'analyse bioinformatique. La
séquence la plus abondante trouvée dans les échantillons de poissons a été utilisée pour la

conception des amorces de blocage.

Suite a cette étude pilote, I’analyse des contenus stomacaux de la campagne d’automne 2015 a été
lancée avec les amorces Euka2. 30 contenus stomacaux de Neogobius melanostomus et 30 contenus
stomacaux de Ponticola kessleri ont été analysés en utilisant I'amorce de blocage des poissons. Les
protocoles d'extraction, d'amplification, de purification et de séquengage de I'ADN étaient les
mémes que ceux utilisés dans I'étude pilote, hormis I'utilisation de I'amorce bloquante durant I'étape
d'amplification. Au cours de I'analyse bioinformatique, il a été constaté que certaines especes étaient
absentes parce que le fragment amplifié était supérieur a 250 pb (longueur maximale obtenue sur le
séquenceur Hiseq). Par conséquent, une deuxiéme analyse bioinformatique a été effectuée sur les

¢chantillons pour récupérer la s€quence non-alignée qui correspondait au fragment le plus long.

(11.c) Parasitologie

Lors des dissections, les parasites présents ont été extraits et ont fait ’objet d’une étude parallele
afin d’enrichir nos connaissances sur les relations inter-spécifiques au sein de 1I’écosystéme rhénan
(Figure 3.11). Les parasites en question sont a cycle complexe et passent d’un hote a I’autre par
voie trophique. L’analyse de la diversité¢ parasitaire et de I’origine des parasites présents a fait
I’objet d’une synthese qui correspond au manuscrit réalisé par Gwendoline David lors de son stage
de fin d’étude au laboratoire Image, Ville, Environnement de Strasbourg (David et al., 2018, en

Annexe 1).

L’autopsie des anguilles et barbeaux (supérieurs a 60 cm de longueur) a révélé des charges

parasitaires tres €levées (Figure 3.13) et certains parasites ont atteint des tailles supérieures a 3 cm.
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Figure 3.13 : Partie distale 1/3 de tube digestif d 'un barbeau péché vivant.

(11.d) Prédation des gobies

Les analyses de contenus stomacaux des autres especes piscicoles péchées ont permis d’identifier
les prédateurs de gobies. Il a été rare d’observer un individu non digéré comme en Figure 3.12A.
Les restes non identifiables ont été isolés (Figure 3.12D) et ce, pour une identification précise des

¢cailles et os suffisamment en bon état (Figure 3.12C et D).

110



ires

ta

/4

emen

tal et études compl

Sulvl environnemen

3.3 Vue globale du plan de travail
Le suivi environnemental ainsi que les expérimentairesion

HALY . a5 apAIR,p MNAIFU] 1onuanig 11g) (123 gl gumessu) e igaq) < UG
< . i ;
= aL0Z BN ooz J d | #rrols (0107 asquaan) aasasat 1gap np sonmsny 3
@ @EE&L 15
anbuyd :
Al@ N ‘I anbwdoq npaszy squuay ap Afung
90z M mre«@ skoz @@ v pomods o1
WSLWEL 01
aiquieydag |LAY 21G0390 m < q i .
¢ D D ananxoronyd ap s1saf (011051) 20 25 1 s ot senbunSar? S B =
S24IDJUINI 2 dio 52, 1},
W9L WrL ) H Gl
zl H £0 ] S24NpIsad Sa)g
Loe 9102 i ozl L ipioz | gLz Zuoe Loz o0z {600z 8002 ¢
NE T W MNisS T WorNSiE WP NSiT W ONS COWIA F NS T WW NS T WWNINS (NN siow
T ki Y I v - =T : T v v T o
P _:)ﬂ\. : i /, ' J_,_, LN ' %ﬂ ' _%c ™ :_ 0001
! 1 . | i 00T
i : 0002
3 (7.5 gw) Jo1emuIaYY © JajiewIno] uskow 31930 903z
[toz: | 9102 i &0z | | 1oz 107 | zioz ‘1102 otoz 6002 800E!
s r AW 1 NiS oo 2_.zm.a22qzwmmﬂszﬁz_ﬁzzqzw"qsz_.z GO W T N S W W T NS fWW NS CNW I sow
i Y g H B i i 5 i & i 0
AR i P N _..1 : w.%? . PP , N N Il AV b 008
TR " JEJ . TV VISR VT 5,23 A SEEAL M o AR AT et 1) ol
. ! | PP B | y |
L. ; & o 1g0e: xms,c w 5608 : vﬂ_mE_c | |5 QU £062 | XEWIG) ﬂs iz HEHID H L ; ! ( ..;u_«-fm:w.:..a..w?:.iwn Ll
. Wr.m Gy - el 1 ¢ _\ ¢ i mEEmmw.x GF g i . L
jike | saudndwn.
n 7 0 2udpdun))
o *V .

(AU AU Sutiopuop

111

Figure 3.14 : Vue globale du plan de travail : suivi environnemental et études complémentaires



112



CHAPITRE 4
REPONSES DES COMMUNAUTES BIOLOGIQUES AUX

RESTAURATIONS HYDROMORPHOLOGIQUES

RESUME DU CHAPITRE 4

Ce quatrieme chapitre présente 1’évaluation des effets de la restauration par injection sédimentaire ou par
érosion maitrisée avec déroctage de berge et mise en place d’épis transversaux artificiels. L’objectif est de se
focaliser sur les réponses des communautés végétales et de macroinvertébrés via le développement de

méthodes d’analyse nouvelles. Il se compose de 3 articles qui traitent de deux retours d’expérience.

= Réponses des communautés végétales et de macroinvertébrés a ’injection sédimentaire sur le

site K (manuscrit B)

Staentzel, C., Arnaud, F., Combroux, I., Schmitt, L., Trémoliéres, M., Grac, C., Piégay, H., Barillier, A.,
Chardon, V. & Beisel, J. N. (2018). How do instream flow increase and gravel augmentation impact
biological communities in large rivers: A case study on the Upper Rhine River. River Research and

Applications, 34(2) 153-164.

= Réponses des communautés biologiques a I’érosion maitrisée avec déroctage de berge et

impantation d’épis tranversaux artificiels sur le site O3 (Manuscrit C et D).

Végétation aquatique et riveraine (manuscrit C)
Staentzel, C., Beisel, J. N., Gallet, S., Hardion, L., Barillier, A. & Combroux . (2018). A multiscale
assessment protocol to quantify effects of restoration works on alluvial vegetation communities. Ecological

Indicators, 90, 643-652.
Macroinvertébrés (manuscrit D)

Staentzel, C., Combroux, I., Barillier, A., Grac, C. & Beisel, J.N. Effects of a river restoration project along
the Old Rhine River (France-Germany): responses of macroinvertebrate communities. Soumis dans le

journal Ecological Engineering.
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4.1 Evaluation interdisciplinaire de I’injection sédimentaire (site K)

4.1.1 How do instream flow increase and gravel augmentation impact biological

communities in large rivers: A case study on the Upper Rhine River (manuscrit B)

Staentzel, C.“, Arnaud, F.?, Combroux ¢, I. Schmitt, L. ¢, Trémoliéres, M. ¢, Grac, C. *¢, Piégay, H.
b Barillier, A. ¢, Chardon, V.* & Beisel, J.N %¢.

“ Université de Strasbourg, CNRS, LIVE UMR 7362, F-67000 Strasbourg, France ;

b Université de Lyon, EVS UMR 5600, F-69000 Lyon, France ;

¢ Ecole Nationale du Génie de I’Eau et de [’Environnement (ENGEES), F-67070 Strasbourg,
France ;

4 Centre d’ingénierie hydraulique (CIH), Electricité de France (EDF), F-73374 Le Bourget du Lac,
France.

Le premier manuscrit s’intéresse, avec une approche interdisciplinaire, a la dynamique des
communautés biologiques aprés 1’injection sédimentaire d’octobre 2010 sur le site K quasi
concomitante a I’augmentation du débit réservé réalisée a partir de décembre 2010. L’objectif a été
de définir et discriminer les effets écologiques des deux actions de restauration. Cet article est sous

presse dans le journal River Research and Applications (Figure 4.1)
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4.1.1.1 Abstract

Actions are being developed to address the adverse consequences of engineering works on large European
rivers by developing and implementing restoration activities in order to enhance the functionality and
biodiversity of fluvial hydrosystems. However, as has frequently been mentioned in the scientific literature,
quantitative and qualitative evaluation of the project benefits, if any, and their sustainability is hindered by
the difficulty in assessing the responses of aquatic and riparian communities to the methods employed. A
case study was conducted on a by-passed section of the Upper Rhine River (France, Germany) to investigate
the effects of instream flow increase and gravel augmentation on selected aquatic and riparian communities
(macroinvertebrates, macrophytes, and riparian plants). This paper presents the results of a six-year
interdisciplinary, before-after control-impact (BACI) design monitoring study. The complexity of the study
lies in carrying out a separate assessment of the cumulative effects on a site-based, project-specific basis.
The results showed that (i) the instream flow increase resulted in greater richness of macrophyte species in
the newly created backwaters, (ii) the artificial gravel bar favoured the recruitment of pioneer species,
including invasive species, although gravel redistribution by floods prevented their development, (iii) gravel
augmentation tended to promote the taxonomic richness of macroinvertebrate communities with the
appearance of species adapted to the new substrate areas. These findings should help to fill the knowledge
gaps in large-scale restoration and contribute key responses to the most frequently arising issues in this area,

especially those concerning the efficiency and sustainability of river restoration projects.

Keywords: biodiversity, ecological restoration, invasive species, large rivers, macroinvertebrates, riparian

plants

4.1.1.2 Introduction

Over the last two centuries, the majority of large European rivers have been significantly affected
by engineering works such as channelization, damming, construction of groyne fields, by-passing,
and water diversion for the purposes notably of flood protection, navigation, and hydro-electricity
production (Petts & Gurnell, 2005; Sparks, 1995). These structural modifications have disturbed the
natural hydrological regimes and sediment fluxes (Heiler ef al., 1995), inducing a loss of spatio-
temporal heterogeneity in river habitats (Amoros & Bornette, 2002; Friberg, 2014). Many authors
have demonstrated the impact that river engineering has had on ecosystem integrity (Clewell &
Aronson, 2010; Malmqvist & Rundle, 2002; Petts, 1984): depletion/loss of alluvial-specific species
(pollution-sensitive species, riparian plants), colonisation by invasive species, i.e. exotic species
whose growth rates are not strongly regulated, often resulting in community dominance (David et

al.,2017), and thus diminishing the diversity of native plant life forms.

The 1960s and 1970s saw the emergence of the first "corrective" interventions to restore

hydrosystem functionalities (Bernhardt et al., 2005; Brookes & Shields, 1996; Poff et al., 1997;
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Wissmar & Bisson, 2003). Action plans aiming at improving the morphodynamic and ecological
processes in large rivers incorporate strategies such as embankment removal, gravel augmentation,
instream flow increase, side arm reconnection or floodplain restoration (Schanze et al., 2004). In the
case of a by-passed river reach, an instream flow increase is needed to ensure the development of
riparian plants and macrophytes, which may be influenced by an elevated water table (Naiman et
al., 1993). Increasing the instream flow also increases the wetted perimeter (Gurnell et al., 2012),
potentially opening up new areas for macrophyte or macroinvertebrate species colonisation, thus

creating a favourable spawning habitat for fish (Garnier & Barillier, 2015; Gurnell et al., 2006).

Another increasingly common practice in river restoration is gravel augmentation, which is the
artificial addition of bed material into the channel in order to restore former rates of bedload
transport downstream of dams. This type of restoration strategy was first developed in the 1960s in
the western USA (Bunte, 2004). In Europe, gravel augmentation projects are more recent and
activities are focused on reducing the downstream propagation and mitigating the adverse
ecological impacts of sediment starvation (Klésch ez al., 2011; Schélchli et al., 2010; Schanze et al.,
2004). Although the intention is generally to increase substrate heterogeneity (Merz et al., 2005),
gravel augmentation may also improve surface and groundwater water mixing and hence the
diversity of benthic and hyporheic zones (Wawrzyniak et al., 2016). However, the results of gravel
augmentation have generally been assessed through geomorphological monitoring, which is based,
in most cases, on in-channel and bed grain size measurements that aim at tracking changes in
channel geometry and grain size distributions (Gaeuman, 2014; Kantoush et al., 2010). Only a few
studies have investigated the ecological effects of gravel augmentation (Harvey et al., 2005; Ock et
al., 2015) and there has been even less feedback from interdisciplinary studies (ecology linked to
geomorphology) on large river restorations (Buijse ef al., 2002). The complexity of fluvial
hydrosystems (notably in terms of temporal and spatial variabilities) and limited interdisciplinary
expertise (Darby & Sear, 2008) create challenges in the assessment of multi-compartment,
ecological impacts of restorations, including the potential post-restoration colonisation of newly-
created niches by invasive macrophytes or macroinvertebrate species (Combroux et al., 2002;
Paillex et al., 2015; Shea & Chesson, 2002). The majority of large European rivers, such as the
Rhine, represent an incredible melting pot of invasive species (Beisel, 2001; Beisel et al., 2017,
Leuven et al., 2009), which have been introduced from almost all over Europe and around the

world.

The purpose of this paper is to investigate the responses of selected aquatic and riparian
communities to a restoration programme involving both an instream flow increase and gravel

augmentation in a large river. The study was conducted in the channel of the Old Rhine downstream
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of the Kembs dam (on the French-German border). In a context of a dual-approach and multiscale
restoration project, the study objectives were: (i) to describe the responses of biological
communities to these restoration actions, (ii) to measure the permeability of the restored ecosystem
to invasive species and (iii) to determine both the individual and cumulative consequences of the
restoration actions. The difficulty of evaluating biological responses and consequently of assessing
the success or failure of restoration actions is often due to inappropriately short post-restoration
follow-ups (Bernhardt et al., 2005; Kondolf et al., 2007). Consequently, a more general aim of the
paper is to provide feedback on both the efficiency and the sustainability of the restoration plan
based on data collected over a longer (six-year) period, which is crucial for both scientific and

operational decision-making purposes.

4.1.1.3 Study area

With a length of 1250 km and a drainage basin of 185,260 km?, the Rhine is one of the largest
European rivers (Figure 4.2). The hydrological regime of the Upper Rhine (France, Germany) is
nivo-glacial, with high flows occurring in June and July (CHR, 1977). The upstream part of the
Upper Rhine River from Kembs (kilometric post (KP) 174), near the Franco-Swiss border, to
Breisach (KP 225) is divided by the Kembs diversion dam into two waterways that were subject to
regulation works conducted between the mid-19th to the mid-20th centuries (Figure 4.2). A
maximum flow of 1400 m® s! is diverted into the “Grand Canal d'Alsace” (GCA) which
encompasses four hydroelectric power plants: Kembs, Ottmarsheim, Fessenheim, and Vogelgriin
(Figure 4.2). Until December 2010, the flow rate through the by-passed Old Rhine was 20 to 30 m*
s, which is around 1/40 of the mean annual discharge at Basel. Overflows exceeding 1400 m? s’
(the maximum discharge in the GCA) are routed to the Old Rhine. This threshold was exceeded an
average of 69 days per year between 1932 and 2011, meaning a minimum flow was maintained in
the Old Rhine for 81% of the time. The poor ecological functionality exhibited by the Old Rhine
was largely due to hydromorphological alterations, including channel dewatering, bed incision, bed

armouring, and static fluvial forms.
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Figure 4.2: A. Location of the Upper Rhine in the Rhine River Basin. B. Location of the Old Rhine River,
delimited by the Kembs and Breisach dams. C. Location of gravel augmentation (in yellow), with the
monitoring sites (sites 1, 2, 3 and 4) flanking the gravel augmentation and the upstream-downstream sites,
respectively Kembs and Niffer (orthophotography from 2016).
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The gravel augmentation was carried out within the framework of the European INTERREG
programme “Redynamisation of the Old Rhine” (2009-2012). The primary objective was to
increase bedform mobility to create hydraulic and habitat diversity, i.e. increased channel
heterogeneity with new channel bar units, secondary channels, and backwaters (Arnaud et al.,
2017). In October 2010, 23,000 m? of gravel was supplied to the channel 8 km below the Kembs
dam (KP 182.4). This volume corresponds to the mean annual bedload transport capacity estimated
on this reach prior to regulation (El kadi Abderrezzak, 2009). Sediments were dumped into the
channel in a trapezoidal form: 620 m length, 11 to 15 m width, and 2.0 to 3.5 m height, parallel to,
but separated from, the right bank. The 110-m-wide channel is bordered by short groynes and steep,
vegetated embankments on the right bank and by long (100 m), vegetated groyne fields on the left
bank. The channel slope is 0.001 m m™".

Gravel was taken from a flood control area excavated on the nearby floodplain, and are shown in
Figure 4.2. Consequently, the added material was expected to be representative of pre-river
engineering conditions, with a grain size finer than the present armoured riverbed. Even though the
sediments were added without any sorting, it was determined that the in sifu material was consistent
with the flora and fauna local species pool, ensuring that there were no unintentional species
introductions. Sediment samples taken prior to excavation showed a median particle size (Dso)
between 12 and 46 mm for the injection material versus 79 mm for the armoured riverbed (Dittrich
et al., 2010). The fraction of material <2 mm in the sediment samples, and thus presumably in the

unsorted supplied sediment, was small (mean value of 15%).

In December 2010, the instream flow was increased from 20-30 to 52-150 m® s™ to meet minimum
flow requirements for aquatic and riparian communities. A hydraulic model was used to calculate
increase values for the entire Old Rhine River. The model results showed that the instream flow
needed to vary seasonally with regard to the habitat structure preferenda of the aquatic species
(Schneider et al., 2001). Flow variations start in the spring, the maximum instream flow (150 m’ s°

1) is reached early in the summer, and the instream flow decreases in late summer-early autumn.
4.1.1.4 Methods

(i) Monitoring framework

Arnaud et al. (2017) investigated changes in bed forms and sediment transport over a 5-km-long
reach downstream of the gravel augmentation between 2009 and 2014 via topo-bathymetric
surveys, radio-frequency particle tracking and bed grain size measurement. A biological monitoring

programme was also implemented along an upstream-downstream gradient between KP 180 and
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186. Vegetation cross-sections and invertebrate sampling were carried out at the four sites close to
the gravel augmentation (Sites 1, 2, 3 and 4 — Figure 4.2). Additional macroinvertebrate sampling
was conducted further upstream, at the Kembs site (near KP 180), and downstream, at the Niffer
site, near KP 186 (Figure 4.2), in order to complete our analysis. Monitoring data from the upstream
and downstream sites were used to discriminate between the impacts of the gravel augmentation
(the Kembs site and the site 1 are upstream, and thus not impacted by the gravel augmentation) and

those of the instream flow increase that impacted the entire Old Rhine River.

The monitoring programme was based on the BACI design (Smith ez al., 1993), with the spatial
arrangement of biological sites defined with respect to the downstream propagation of the added
gravel. This enabled biological sites to be classified over time into three categories (Figure 4.5B):
control, not impacted, and impacted. The term “control” is applied to a site that has not been subject
to restoration action(s). The term “not impacted” indicates that the sedimentary wave had not yet
propagated to the site, whereas the term “impacted” indicates that the sedimentary wave reached the
site. For the temporal scale (before-after), three periods were characterized between 2008 and 2014
(see Figure 4.3): (i) Period “before” (PB): prior to the gravel augmentation (October 2010) and
instream flow increase (December 2010), (ii) Period 1 (P1): after physical restoration
(implementation of both restorative measures) and flood events including an annual flood in
December 2010 (instantaneous maximum discharge at Basel, Qimax Base= 2480 m® s™') and 2-year
return period floods in June 2012 (Qimax Base= 2740 m® s™) and October 2012 (Qimax Base= 2900 m’
s, but before a 15-year return period flood (Qis) that occurred in June 2013 (Qimax Base= 3880 m’
s) and (iii) Period 2 (P2): after the Qs flood.
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Figure 4.3: Mean daily flow hydrographs from 2008 to 2014 at A. Basel-Rheinhalle (upstream of
the Kembs dam) and at B. Rheinweiler (15 km downstream of the Kembs dam, in the Old Rhine)
illustrated the temporal scale (before-after).

(i) Sampling methods

Sampling campaign periods are shown in Figure 4.3. Cross sections were used to monitor changes
in vegetation over time at sites 1, 2, 3 and 4, in the main channel, on the river banks and on the
artificial gravel bar (black lines on Figure 4.2). Vegetation surveys were performed according to the
phytosociological method (Braun Blanquet, 1932) in summer 2010 (PB), (i1)) summer 2011 and
2012 (P1) and (ii1) summer 2013 and 2014 (P2) in specific areas: the left bank (LB); Aquatic left
side (Aq. LS); on the remains, if any, of the artificial gravel bar (Bar); Aquatic right side (Aq. RS)
and on the right bank (RB).

Invertebrate sampling was performed near the left bank (Figure 4.2) at the same four sites, using a
300 x 400 mm high, stainless steel 500 um Hess Stream Sampler (Hess, 1941) with an attached 500
um dolphin bucket, until the water level became too high, in May 2014 (P2), to wade in the
channel. For these sites, an invertebrate sampling is the sum of four samples collected from within
the whole range of existing microhabitats, defined as all combinations of substrate types and flow

velocity range (Beisel et al, 1998; Beisel et al., 2000). At the Kembs and Niffer sites,
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macroinvertebrate sampling was carried out with a Surber sampler (mesh size 500 um) at three
dates which were at least two weeks after flood events (May 2008, May 2011 and May 2014) and in
accordance with the “Standardized global biological index” (IBGN) protocol (AFNOR, 2004).

(iii) Data analyses

Structures of the biological communities were evaluated using four diversity indices; specifically,
taxonomic richness (S), the Shannon index H’, Simpson index A and the Shannon evenness index J’.
Taxa considered as pollution-sensitive are denoted EPTC, which signifies Ephemeroptera,
Plecoptera, Trichoptera and Coleoptera. Despite the reported use of different methods for
invertebrate sampling (Hess and Surber), a comparison assessment of communities can be made
with a multivariate approach. Factorial Correspondence Analysis was used to observe changes in
invertebrate communities between all the sites over time and was implemented in the ADE4 library
for R software (v3.4.1; R Core Team, 2017). The hierarchical levels of taxa were harmonized for

the macroinvertebrate data analyses using faunistic lists of all common.
(iv) Digitization and modelling

We investigated the effect of the instream flow increase on the water surface area and level as well
as on the flow velocity. Using the ArcGIS software, we digitized the aquatic channel boundaries on
aerial orthophotos (1 pixel = 20 cm) taken on 1* April 2008 (before instream flow increase) and on
8™ April 2011 (after instream flow increase). A 1D hydraulic model (HEC-RAS 5.0.1), based on in
situ topographic cross sections and water level surveys, was then used to run simulations for 36.5
m? s (before instream flow increase) and 73.5 m® s! (after instream flow increase). Seven water
level measurements (DGPS Trimble 5800 RTK, XYZ accuracy = 5 cm) spaced every 200 m on the
monitoring reach were taken at 40 m*> s for model calibration. A Manning coefficient of 0.5 that
corresponds to a gravel-cobble bed river channel (Benson & Dalrymple, 1967) was applied. The
maximum difference in elevation observed between in situ measurements and modelling results was

+ 8 cm and on average £ 5 cm.
4.1.1.5 Results

(i) Hydro-morphological changes

Geomorphological monitoring revealed that the trapezoidal deposit was partially dispersed by the
first flood event of December 2010. A bar of length 200 m and width 4 to 15 m remained (Figure
4.5A.1). A sharp deposition front was visible underwater, located 80 m downstream of the end of

the initial deposit. The major part of the residual bar and the sediment wave front disappeared with
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subsequent floods of June 2012 and October 2012. Tracked particles were found over a distance up
to the site 4 two years after the gravel augmentation (P1) and downstream of the Niffer bend (KP
185.9) three years after the gravel augmentation (P2) (Figure 4.5A.11). The maximum deposition
height measured on the monitoring reach varied from 2.6 m (after the first flood) to 1.7 m (P1) and
0.9 m (P2) with the dispersion process over time (Figure 4.5A.1I) (see Arnaud et al., 2017 for
details on hydro-morphological changes). The site 1 and the Kembs site were not impacted at any
time (control sites). The sites 2 and 3, located close to the left bank, were at the left edge of the
gravel dispersion pattern which mainly covered the middle of the channel and the right bank area;

the impact of the gravel augmentation on these two sites is therefore questionable.

The site most affected by the gravel augmentation was the site 4, where in-channel grain size
measurements on 50 x 200 m in-channel area, revealed a decrease in Dso from 79 to 60 mm

between PB and P2 (Figure 4.4).
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Figure 4.4: Cumulative grain size distributions at site 4 between PB and P2.
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Figure 4.5: A. Dispersion pattern of the augmented gravel based on topo-bathymetric surveys
(blue/yellow=deposition; red = erosion) and radio-frequency tracking particles over time: (A.1) in
2011-2012 (P1) and (A1) in 2013 (P2) (Arnaud et al., 2017, modified). B. Classification (control —
impacted — not impacted) of the spatially arranged biological sites versus time period and
restoration project: the instream flow increase (IFI) and the gravel augmentation (GA). Vegetation
surveys were conducted for sites 1, 2, 3 and 4 (black crosses) in all periods whereas invertebrate
sampling was only performed for the time periods ticked off in the column headers.
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With regard to the instream flow increase, this corresponded to a measured increase in water surface
area of 5107 m? between 1% April 2008 (PB — 190.700 m? - 36.5 m® s') and 8" April 2011 (P1 —
195.807 m? - 73.5 m* s) from KP 182 to KP 184. The 1D hydraulic modelling showed a mean
water level increase of 0.41 + 0.04 m (Figure 4.6) and a mean flow velocity increase of 0.20 + 0.06
m s, Gentle slopes on the left bank meant the rising water level had a greater impact there than on
the right bank, leading to the emergence of new lateral water bodies, such as backwaters (Figure
4.6D). This rising water level is effectively due to the instream flow increase because the gravel
augmentation (trapezoidal deposit) was designed to allow for a 10 cm maximum water level with
regard to the functioning of the adjacent flood control area. The artificial deposit was dispersed after
the first flood event. As the dispersion process increased through time, we assume that the influence
of the gravel injection on the water level decreased and thus was much less than the effect of the

mstream flow increase.
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Figure 4.6 Results of water-level modelling based on 2009 cross-sectional data and instream flow
increase from 36.5 (PB) to 73.5 m’ s! (P1) for A. site 1, B. site 2, C. site 3 and D. site 4.
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(ii) Biological community dynamics
(ii.a) Plant community

The residual portion of the artificial gravel bar was rapidly colonised by helophytic vegetation,
though with a very low coverage. The majority of the vegetation disappeared in P1 following gravel
redistribution and all of the vegetation disappeared in P2 (S3, Bar in Table S1). Between P1 and P2
(after the Q15 flood), localized deposits (<4 m?) of fine-sediment (sand and silt) of 20 to 30 cm in
thickness were observed at sites 2 and 3. A vegetated side channel with aquatic macrophytes
including a dominant species Callitriche obtusangula with associated ones such as Chara sp.,
Myriophyllum spicatum and Stuckenia pectinata appeared in P1 on the site 3 (S3, Aq. LS in Annexe
6). Similar results were obtained for the site 2, where a helophyte community took root on this new
substrate but with very low cover. The riparian plant phytosociological structure of the site 4
evolved in 2013 (P2), with a shift in dominance from the Phalaridetum arundinaceae community to
a Salicetum-populetum nigrae association. Most of the riparian and aquatic invasive species, present
at low cover in PB and P1, disappeared after the Q15 flood (P2). Only Reynoutria japonica, with a
cover of 30%, was still present on the RB at site 3 in P2 (S3, RB in Annexe 6).

(11.b) Invertebrate communities

The taxonomic richness (S) of invertebrate groups increased over time at the upstream-downstream sites
(Figure 4.7A). On the Kembs site, there was an increase in the number of species from 13 to 37 (+ 185%)
and on the Niffer site from 20 to 45 (+ 125%), while the total abundance also increased. Both sites showed
clearly poorer invertebrate diversity in PB, with existing communities unbalanced by one or two dominant
species, in particular Chironomidae (> 70%). In P1, communities were already richer in taxa (first
observations of Coleoptera) than in PB with a more even distribution between species, albeit a lower total
abundance. The level of evenness observed in P2 was in the same range as in P1 despite the increase in
abundances of invasive species (Figure 4.7B). The Shannon index was by far the highest for the Niffer site
in P2, with ten new taxa observed, notably Odonata species including Gomphidae (Gomphus vulgatissimus),
Coenagrionidae, Corduliidae (Cordulia aenea), Platycnemididae (Platycnemis sp.) and Calopterygidae
(Calopteryx sp.).
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Figure 4.7: Evolution in A. Richness/diversity indices (Shannon index H’, Simpson index /. and
evenness J’), and B. Abundance (EPTC, invasive and native invertebrate species) at the Niffer and
Kembs sites.

Table 4.1: Summary of the results of P2 invertebrate sampling at the four sites: abundances of taxa,
density, richness, diversity indices (Shannon index H’; Simpson index A, evenness J’) and invasive
species and EPTC abundances.

Site 1 Site 2 Site 3 Site 4
Abundance (N) 7,766 3,547 4,928 5,643
BIVALVIA 36 88 30 4
COLEOPTERA 13 2 0 10
CRUSTACEA 3,157 760 712 989
DIPTERA 4,260 2,497 3,739 4,180
EPHEMEROPTERA 30 28 40 73
GASTROPODA 143 134 351 229
HETEROPTERA 0 0 0 1
HIRUDINEA 30 6 40 31
NEMATODA 14 9 7 18
ODONATA 0 1 0 0
OLIGOCHAETA 34 0 4 0
PLECOPTERA 4 0 0 46
POLYCHETA 0 0 0
TRICHOPTERA 45 22 5 62
Density (m?) 4,568 2,086 2,899 3,319
Richness (S) 36 21 25 30
Shannon index (H') 1.35 0.97 0.93 1.16
Simpson index (A) 0.38 0.54 0.59 0.55
Evenness (J’) 0.38 0.32 0.29 0.34
Invasive species abundance (%) 41.5 247 151 18.1
EPTC species abundance (%) 1.2 1.5 0.9 3.4
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For the sites 1, 2, 3 and 4, macroinvertebrate samples were only collected during P2. The taxonomic
richness was higher at sites 1 (S=36) and 4 (S=30) than at sites 2 (S=21) and 3 (S=25), (Table 4.1).
Diversity indices were lowest at sites 2 and 3, both of which had lower EPTC richness and
abundance than elsewhere. However, the G. vulgatissimus dragonfly (listed in the [IUCN world and
European red lists) was only observed at the site 2. At site 4, stoneflies (Plecoptera: Leuctridae)
were the most abundant (n=46) and caddisfly (Goera pilosa, Brachycentrus sp., Rhyacophilidae
sensu stricto, Psychomyia pusilla) densities increased. A marked decrease in invasive species
abundance, especially for the amphipod Dikerogammarus villosus and Echinogammarus ischnus
crustacean populations was observed in descending the river: D.villosus was three times less

abundant at sites 2, 3 and 4 than at the site 1 (Table 4.1).

The factorial plane of a correspondence analysis based on invertebrate abundance data is presented
in Figure 4.8. The first and second factorial axes respectively account for 22.13% and 17% of the
total inertia of the faunal data matrix. The ordination of the sites along the F1 axis reflects temporal
variations (trajectories) and levels (low to high) of habitat heterogeneity. The second (F2) axis
position differentiates the sites based on the relative pollution-sensitive taxa composition of their
assemblages. Niffer and Kembs are the only sites plotted with trajectories, showing variations over
time (Figure 4.8 A and classifications in Figure 4.5B). Communities at these two sites were broadly
similar in PB (Figure 4.8B); however a slight variance was observed in P1 with Trichoptera and
Coleoptera taxa appearing at the Kembs site but not at the Niffer site (Figure 4.8B). As neither the
site was impacted in P1 by the gravel augmentation, this result could be attributable to the instream

flow increase.

The sites 1, 2, 3 and 4, sampled only during P2 are also represented in the factorial plane. In P2, the
gravel redistribution was still impacting the site 4 and had reached the Niffer site (Figure 4.5A.11).
The invertebrate community observed on the Niffer site appeared more diverse in P2 than in PB and
P1, with the notable apparition of Odonata. The Kembs site, by contrast, showed an increase in

common species over the same time frame.

In comparison to the Kembs and Niffer sites, which are well separated, the sites 1, 2, 3 and 4 are
clustered closely together on the first factorial axis of the correspondence analysis. The factorial
analysis indicates that the gravel augmentation had a minor effect at sites 2 and 3 despite their left
border positions in the first quadrant. The slight difference between the positions of the sites on the

factorial map might in fact reflect a greater density of species adapted to sediment conditions (e.g.
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Odonata) and species that are less sensitive to water quality (e.g. Gastropoda) at sites 2 and 3

(Figure 4.8B).
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Figure 4.8: Factorial plane of a correspondence analysis based on all site data. A. The three
periods are represented by diffent colours: PB in blue (< December 2010), Pl in green (December
2010 »; i.e., after the gravel augmentation and the instream flow increase) and P2 in red (i.e., after
the Qis flood event in June 2013). Time trajectories are given for Niffer and Kembs site scores,
whereas sites 1 (control, in bold), 2, 3 and 4, are each represented by a single point corresponding
to the P2 data. B. Macroinvertebrate species observed in 2008, 2011 and 2014 (abundance data
were Log2(x+1) transformed). EPTC orders are represented in italic and Odonata in bold.
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4.1.1.6 Discussion
(i) Biological response indicators
(i.a) Riparian plants and macrophytes

The artificial gravel bar was partially dispersed two months after the gravel augmentation was
completed (December 2010 — P1) and it disappeared gradually with subsequent floods (June 2012;
October 2012 — P1; June 2013 — P2). The primary geomorphic objective of increasing bedform
mobility was thus achieved. However, with respect to riparian plants and macrophytes, the effects
of the gravel augmentation were, as expected, isolated and minor because of the disappearance of
pioneer fluvial forms available for vegetation encroachment. The influence of gravel augmentation
on vegetation responses was small compared to the instream flow increase. Furthermore, the results
showed that the instream flow increase had a stronger impact on the left bank than on the right one
(Figure 4.6). On the left bank, the gentle slopes increased the number of vegetation niches for
terrestrial and aquatic organisms (Bornette & Amoros, 1996; Gurnell et al., 2006). Combined with
local deposits of fine sediments, this also contributed to successful macrophyte colonisation. On the
right bank, a high level of remobilization of the artificial gravel bar and steep slopes were clearly

responsible for the scarcity of macrophytes observed post-restoration.

The unsorted sediment supplied into the channel contained a small fraction of sand (~15%) that
may have been washed out and deposited in low energy areas, e.g. at sites 2 and 3. However, given
the location of both sites at the left edge of the gravel dispersion pattern, the observed fine sediment
deposits at these two sites may equally well result from sand inputs from upstream. The retention of
fine sediments at a smaller spatial scale could also be enhanced by some varieties of riparian plants
(Salix sp.) or macrophytes (Myriophyllum spicatum), and thus promote the installation of other
riparian plants or macrophytes species (Bornette & Amoros, 1996; Gurnell, 2014).

(1.b) Macroinvertebrates

The increase in richness of species adapted to new sediment conditions was observed at site 2
during P2, such as Gastropoda and the heritage species Gomphus vulgatissimus, where local fine-
sediment deposits contributed to the creation of a patchy habitat mosaic at a smaller spatial scale.
Although specific richness values of fine sediment substrates are low in comparison to coarser
substrates, they can host distinctive macroinvertebrate communities (Lancaster & Hildrew, 1993;

Yamamuro & Lamberti, 2007).
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Species richness increased on the Niffer site, where taxa not previously observed there, such as
Odonata, appeared. It is not possible to relate this result directly to the gravel augmentation. Indeed,
Arnaud ef al. (2017) noted in their analysis that the gravel augmentation effects could not be clearly
distinguished from the effects of floods and bed sediment remobilization in the further downstream
channel section. However, the impact of the gravel augmentation could be dissociated from the
effects of the instream flow increase thanks to the other sites along the BACI protocol (Figure 4.5).
The instream flow increase resulted in the expansion of ecological niches (which were occupied by
other species, especially Coleoptera) while the gravel augmentation contributed to increasing
particle size diversity notably at site 4, where a significant decrease in coarse gravel size was
measured. The location of this site i.e. in the main channel, at a bar head well exposed to flow,
combined with gravel fining and probably improved oxygenation, may have favoured rheophilic
taxa (such as Plecoptera and Trichoptera). Merz et al. (2005) reported a similar, positive outcome
on macroinvertebrate densities, on seven gravel augmentation sites in the lower Mokelumne River
(California) but warned that the site-specific benefits of gravel augmentation are transitory, in

keeping with the transient nature of alluvial systems.

(i.c) Focus on invasive species establishment

Riparian and aquatic invasive species disappeared from all sites after the Qs flood (P2) except for
the site 3 where R. japonica was present on the right bank. The entire restored reach from the
Kembs to the Niffer site showed a higher abundance of invasive macroinvertebrate species in
comparison to the abundances observed before the restorations. However, the invasive crustacean
amphipod D.villosus appeared in lower abundance at sites 2, 3 and 4 than on the site 1. D. villosus
is well known for its aggressive and voracious predatory behaviour, which could alter the food web
structure and potentially have direct and indirect effects on native populations (Koester et al.,
2015). The significant difference in relative abundance between sites could be explained by limited
habitat/food resources at sites 2 to 4 due to the presence of other taxa following the gravel
augmentation or by a physiology that is not adapted to high floods. The latter explanation is
supported by results obtained on the Rhone River, where populations of dominant predator species
declined following an instream flow increase and floods (Paillex ef al., 2009). The permeability of
restored systems to invasive species is widely documented (Friberg, 2014; Leuven et al., 2009),

although the ecological constraints of large rivers could prevent or control their settlement.

(ii) Feedback and perspectives

Several studies have highlighted the significance of developing an interdisciplinary understanding

of hydromorphological processes and biological communities in river landscapes (Bornette ef al.,
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1998; Elosegi et al., 2010; Grabowski & Gurnell, 2016). However, most geomorphological studies
investigate the variability of bed mobility at local spatial scales (e.g., riffle-pool-bar sequences) but
not at a sufficiently small spatial scale (e.g., local fine-sediment deposition areas) to observe
changes perceived at the aquatic organism level. The microhabitats and their spatio-temporal
arrangement play a key role in structuring macrophyte communities (Lacoul & Freedman, 2006)
and macroinvertebrate assemblages (Beisel ez al., 1998, 2000). Based on the monitoring programme
results, a conceptual model of key cause-effect relationships and interactions was developed to

describe positive, negative or mixed effects of both restoration actions (Figure 4.9).
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Figure 4.9: Conceptual model illustrating the different relationships/interactions between
compartments of the fluvial hydrosystem and the two types of restoration action. Changes in water
chemistry were not studied within the scope of this work. Each compartment of the system
influences at least one other, resulting in a positive (+), neutral (+/-) or negative effect (-).

Instream flow increase and gravel augmentation aimed to act on the main geomorphological drivers,
i.e. water and sediment supply in both integrative and singular pathways. This model stresses the
necessity of an interdisciplinary approach to assess ecological restoration efficiency from the
microhabitat scale to the entire fluvial hydrosystem, taking into account floods and sediment

transport that shape fluvial forms, and ultimately biological communities. Some restoration
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strategies, such as instream flow increases, could lead to the return of an entire ecosystem to its
former state through the restoration of geomorphological and biological processes at a global scale
(and generally have a good efficiency). Other restoration projects involve singular, targeted actions
and must be managed with a long-term restoration strategy that take into account their generally
short-term and transient effects. Regular passive gravel augmentations or a continuous sediment
supply from bank erosion are advanced in other studies (Bunte, 2004; Hooke & Mant, 2000). The
scientific community of the restoration project discussed in this paper recommended continuing
large-scale gravel augmentation and combining it with channel widening (artificially and/or by
controlled bank erosion). The latter is expected to promote deposition of a part of the bedload
coming from upstream and consequently increase hydraulic and habitat heterogeneity in a more
sustainable way than was possible with a single gravel augmentation in a « canal » system (Arnaud
et al., 2017). A question remains as to whether this might provide an opening to invasive species

introduction or proliferation through the creation of low-energy areas less impacted by floods.

4.1.1.7 Conclusions

Monitoring over several years is necessary, as robust pre-restoration and comprehensive post-
restoration data are required to establish a baseline and understand the trajectories of change
associated with restoration actions (Kail et al., 2015; Meyer et al., 2013). This six-year study
showed that (i) biological communities adapted to new sediment areas and tolerant of low water-
quality conditions appeared along the river following the restoration actions, (ii) such restored
systems were permeable to invasive species; however the ecological constraints of large rivers
(flooding, dominant coarse substrate) could control their establishment and (ii1) the sustainability of
single gravel augmentation effects remains questionable whereas the instream flow increase has
proven to be effective and sustainable. The combination of gravel augmentation with an instream
flow increase enhances the habitat complexity and ecological integrity of large rivers, as described
in Gurnell ef al. (2012) and Harvey et al. (2005). Other process-based river restoration projects are
currently ongoing on the Old Rhine River, considering that each restoration action should be
selected taking into account external drivers, e.g. biological invasions, and internal river dynamics,

i.e. flood occurrence and energy flow.
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4.2 Evaluation des bénéfices écologiques de I’érosion maitrisée (site O3)

4.2.1 Quantifier les changements de dynamique végétale

4.2.1.1 Contexte et objectifs

Les cartographies spatio-temporelles de végétation 2009, 2013, 2014, 2015 et 2016 ont permis de
mettre en évidence I’évolution globale de 1’écosystéme restauré ainsi que les trajectoires des
groupes végétaux. Les données pré- et post-restauration ont permis d’intégrer le modele du BACI
(Smith et al., 1993). A partir de ces cartes de végétation, une méthodologie a ¢été définie afin de
créer un protocole d’évaluation des changements multi-échelle dans la dynamique végétale entre
deux dates/états (détails dans le manuscrit C). Il s’agit de quantifier les changements locaux (i.e.
changement a la taille du pixel, ici 2 x 2 m) et de mesurer leur contribution a la dynamique de
I’écosystéme (paysage ou trongon) (Figure 4.10). Le protocole d’évaluation proposé combine (i) des
matrices de transitions ayant données des résultats prometteurs dans un contexte de restauration en
¢cosysteme terrestre (Gallet et Sawtchuck, 2014) et (ii) I'utilisation de nouvelles métriques de

quantification des changements entre deux dates ou états.
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4.2.1.2 A multiscale assessment protocol to quantify effects of restoration works on alluvial

vegetation communities (manuscrit C)

Staentzel, C. ¢, Beisel, J.N. “?, Gallet, S. ¢, Hardion, L. ¢, Barillier, A.¢ & Combroux, I. ¢

¢ Université de Strasbourg, CNRS, LIVE UMR 7362, F-67000 Strasbourg, France ;
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France ;
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4 Centre d’ingénierie hydraulique (CIH), Electricité de France (EDF), F-73374 Le Bourget du Lac,
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Cet article est sous presse dans le journal Ecological Indicators.
(i) Abstract

Vegetation mapping is a legal obligation in environmental monitoring prompting the need for easy-to-read
methods of quantifying changes in vegetation dynamics. Transition matrix modelling provides an alternative
approach to qualitative assessment promoting quantification for revealing current complex changes effects
on the trajectory of ecosystems. Transition matrix models (TMMs) and two newly developed metrics, the
pixel change (PCI) and zonal change (ZCI) indices, were combined into a methodological scheme that
provides a multiscale assessment protocol. This protocol was applied during a field study along the Old
Rhine River in order to assess complex shifts in alluvial vegetation communities in relation to restoration
works and natural processes. The restoration works aim to restore lateral mobility through instream flow
increase and controlled bank erosion with artificial groynes implementation. Characterisation of spatial and
temporal pathways was carried out using a ‘before-after control-impact’ (BACI) design, and a fuzzy coding
approach has shed further light on shifts in aquatic vegetation functional traits. The multiscale assessment
protocol highlighted (i) an increase in alluvial habitat types, including habitats of European concern (Natura
2000), and (ii) low time-scale aquatic vegetation recovery. Both ZCI and PCI recorded high values along the
restored section with controlled bank erosion, indicating strong ecosystem change. Use of functional traits
detected three requirements for the successful establishment of aquatic vegetation in the restored river
section, i.e. high degree of flexibility, flow variation tolerance, and fine-sediment adaptability. Subject to the
reliability and availability of vegetation mapping, the method opens the possibility of an efficient tool for
precisely monitoring alluvial vegetation communities and identifying pathways. It also discriminates event
effects, e.g. natural process effects vs. human-induced effects. At full potential, such a protocol may reveal
community responses to disturbance during conservation, restoration and management decision-making

projects.

Keywords: ecological restoration; fluvial hydrosystem; functionality; trajectory; transition matrix model;

vegetation dynamics
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(ii) Introduction

Current trends in nature environmental public policies are usually based on surveys using habitat
type classifications, e.g. the European Nature Information System (Louvel et al., 2013), the Corine
Biotope classification (Bissardon et al., 1997) and the phytosociological approach (Bardat et al.,
2004; Bensettiti et al., 2000; Braun-Blanquet, 1932). Vegetation characteristics and environmental
conditions have long been recognised as convenient and reliable habitat type descriptors.
Vegetation surveys, habitat classifications and multivariate statistical analysis allow the description
of vegetation characteristics and identification of possible ecological succession pathways (Khan et

al., 2016; Meyer et al., 2013; Rehounkova and Prach, 2008; Van Geest et al., 2005).

The concept of trajectory is connected to that of ecological successions, based on the idea that an
ecosystem can travel along different pathways (Hobbs and Norton, 1996). The main idea of the
restoration ecology is to take into account such pathways, and spatial and temporal dimensions
(Clewell and Aronson, 2013). During their summary of how restoration success has been evaluated
in restoration projects, Ruiz-Jaén and Aide (2005a) found that vegetation characteristics were one of
the main attributes for evaluation success (Ruiz-Jaén and Aide, 2005b). Although qualitative
description of vegetation characteristics is useful for illustrating restoration trajectories, it rarely
allows quantification and prediction of restoration success (Anand and Desrochers, 2004). Despite
this, managers frequently request quantification of potential biological community dynamics at
newly restored sites or on-going restoration projects, especially along large rivers (Jungwirth et al.,

2002; Palmer et al., 2005; Pander and Geist, 2013; Woolsey et al., 2007).

Gallet and Sawtschuk (2014) recently described transition matrix modelling as a new approach for
highlighting restoration effects on habitat types using vegetation maps. Such maps are currently
produced for most managed and restored sites due to a legal obligation to map sites during
ecological monitoring (Hearn ef al., 2011). If such maps are produced repeatedly over time, and
have good reliability, they can be used for transition matrix modelling to analyse trajectories
(Godron and Lepart, 1973; Sawtschuk and Bioret, 2012; Turner, 1990). Transition matrix models
(TMMs) are based on calculating the probability that a piece of land will change from one state to
another (Usher, 1992). This approach has mostly been used on (i) well-understood ecosystems in
terms of plant ecology and environmental factors, and (i1) sites that have a rate of vegetational
change high enough to be observed over time (Balzter, 2000; Hobbs and Legg, 1983; Lippe et al.,
1985). Large rivers and their associated alluvial landscapes satisfy most of these criteria. Few
studies have yet used the method on fluvial hydrosystems, partly due to their biocomplexity
(Amoros and Bornette, 2002). More than many other ecosystems (White and Pickett, 1985), fluvial

hydrosystems are usually subjected to internal patch dynamics that create an on-going turnover of
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different states that together define the stable state (Beisner et al., 2003; Hughes et al., 2005).
Fluvial hydrosystem complexity is also a result of the high degree of natural processes, i.e. internal
river dynamics operating at different spatial and temporal scales (Amoros and Bornette, 2002), that
are frequently combined with human impacts, e.g. restoration actions or disturbance. Viewing
fluvial hydrosystems as a mosaic of patches and investigating mechanisms of the spatial and
temporal dynamic at different scales could prove a useful approach for examining interrelationships
(Pringle et al., 1988). Many patch-to-patch variations defined over small areas could potentially

have important ramifications at the landscape scale (Baker, 1989).

We thus developed a multiscale assessment protocol for evaluating whether changes in vegetation
dynamics defined over small areas (patch or pixel) necessarily lead to changes at the landscape
scale, thereby acting as a multi-scale indicator of the ongoing stable state. The methodological
scheme of this protocol combined TMMs used by Gallet and Sawtschuk (2014) with two newly
proposed metrics for this study, the pixel change (PCI) and zonal change (ZCI) indices. This
protocol was applied during a field study monitoring an experimental restoration programme of
controlled bank erosion with artificial groynes implementation, aimed at restoring lateral mobility
along the Old Rhine River (Pinte et al., 2015). The field study was incorporated into a monitoring
framework based on the “before-after control-impact” (BACI) protocol (Smith et al., 1993). The
field study had two main aims, (i) to undertake a dry run of the multiscale assessment protocol
along a fluvial hydrosystem, and (ii) to assess the effect of controlled bank erosion on riparian and
aquatic vegetation dynamics, also using an additional approach on shifts in aquatic vegetation

functional traits as recommended by Cadotte ef al. (2011).
(iii) Material and methods

(111.a) Methodological scheme of the multiscale assessment protocol

The methodological scheme (Figure 4.11) was based on two vegetation maps taken at date 1 (d1)
and date 2 (d2), displaying three main habitat types (A, B and C). Habitat types were defined as
phytosociological syntaxa (e.g. Phalaridetum arundinaceae Libbert 1931, Potamion pectinati
Carstensen 1955) or other natural biotopes (e.g. unvegetated river gravel banks). Phytosociological
syntaxa were identified by determining vegetation relevés. Vegetation mapping was undertaken
using commonly available GIS softwares (ArcGis 10.3, ESRI, Redlands, US; QGIS 2.14

Development Team).

Mapping software transformation tools were used to convert the maps to raster format, as explained

by Gallet and Sawtschuk (2014) and to convert raster images into ASCII files. Before running
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(McGarigal et al., 2012), prerequisites such as pixel size were made consistent with field survey
precision. Raster transformation was used to develop indices of change in vegetation dynamics at
two different scales: (i) at large-scale, the zonal change index (ZCI) and (ii) at the local scale, the

pixel change index (PCI).

The ZCI was based on the PCh;, percentage of change in total area filled by each habitat type i
within the landscape between d1 and d2. ASCII files promoted the development of the ZCI with
Fragstats software (McGarigal et al., 2012). The ZCI was calculated between two dates-states,
where N is the number of habitat types, and P; is the percentage of total area filled by habitat type 1
on each date (d1 and d2). The ‘Class’ scale PLAND metric in Fragstats software (McGarigal et al.,
2012) was useful to obtain the P;. The ZCI provides the sum of PCh; within the landscape between
d1 and d2 (loss or gain). This sum was divided by two in order to account for loss-gain in each
habitat (Eq. 1).
iLpch;  EiL |Pigan — Piaz)

X
Zonal Change Index, ZCI (%) = ; = 2 (Eq. 1)

We defined the pixel change index (PCI) as the relative frequency of PN that changed from one
habitat type to another between dl and d2 (Eq. 2). The latter was obtained thanks to the
combination of the two raster images. This generated a transition matrix (d1 x d2) informing on
both stable and dynamic transitions from one habitat type to another (or the same) between two

dates (d1 and d2), with the surface area concerned for each type of transition.
Pixel Change Index, PCI (%) = X, PN (changed)/ XL, Total PN  (Eq. 2)

The PCI decreases if the system gains in stability between two dates. This provides an add-on index
to the potential stability index described in Gallet and Sawtschuk (2014). Output results from the
TMMs and PCI permit to identify the role of spatial heterogeneity and temporal variability, by

focusing on changes from one pixel to another.

Reading both PCI and ZCI together is of fundamental importance, allowing definition of both local-
and large-scale potential effects (Figure 4.11). A high ZCI alongside a high PCI (with
approximately equal values) reflects an ecosystem trajectory change towards a novel stable state. A
PCI value higher than the ZCI value indicates the current stable state, with low zonal variation and
natural dynamics maintained, while a low ZCI and a low PCI (with approximately equal values)

reflect a lack of internal patch dynamics.
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Figure 4.11: Methodological scheme of the multiscale assessment protocol to reveal the complex
nature of change in ecosystems.
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(i11.b) Application in the field
a. Study site and description

Since the mid-19th century, the upper Rhine River has been strongly modified by engineering
works (Uehlinger et al., 2009). The original 3km wide braided and anastomosed channel has been
transformed into a 200m wide stable channel, inducing bed degradation and sediment coarsening
(Dittrich et al., 2010). These improvements resulted in the purging of part of its coarse load (Maire,
1997), leading to a loss of ecological functionality, especially along the Old Rhine River, a 50 km
by-passed single-bed paved channel located at the border between France and Germany. The
upstream part of the Rhine from “Village-Neuf” (Kilometric point - KP 174), near the border
between Switzerland and France, to “Vogelgriin” (KP 225), is divided by the Kembs diversion dam
into two waterways, regulated in the mid-20th century (Figure 4.12A). A flow of 1400 m’.s” is
permanently diverted into the “Grand Canal d' Alsace”, overflows exceeding 1400 m’.s™ being

routed to the Old Rhine.

The study site is located on the Old Rhine in southern Alsace (47°45'03-36"'N, 7°32'27-41"E),
about 2 km upstream of the Ottmarsheim Power Plant (power plant located on the Grand Canal of
Alsace). In December 2010, the instream flow was increased within the Old Rhine from 20-30 m.s”
"'to 52-115 m’.s! (increase in May, 115 m®.s™! reached by June-August, decreasing in September)
with the aim of improving lateral mobility, and thus aquatic and riparian biodiversity (Garnier and
Barillier, 2015). Over April-May 2013, a section of the study site located between KP 191.3 and KP
191.6 (Figure 4.12B) was subjected to experimental restoration through controlled bank erosion
with artificial groynes. In our study, the term “restoration works” for the GROYNE section includes
the combined effects of instream flow increase and controlled bank erosion with artificial groynes.
For the UP and DOWN sections, the same term represents the effects of instream flow increase

only.
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Controlled bank erosion provided lateral mobility to the Old Rhine by favouring the natural erosion
of the left bank (French bank), which feeds the main sediment channel, by flooding (Garnier and
Barillier, 2015). The restoration action was carried out in April 2013, after modelling and tests
conducted on a reduced model at the EDF's National Laboratory for Hydraulics and Environment
(Clutier et al., 2012). At the end of these simulations in March 2013, the entire left bank of the
study site (with the exception of a few trees) was cleared prior to the removal of bank protection by
mechanical destabilisation of the Tulla groynes (Pinte ef al., 2015). Three groynes dating from the
early 20th century already present at the study site; one of which was removed and the other two

mechanically remodeled with bank doffing materials to form two artificial transverse groynes

(Figure 4.12B). During the study (1% June 2013), a Qis flood (i.e. return period of 15 years)
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occurred. The intensity and duration of floods was lower in 2014 than 2015 and 2016 (Figure
4.12C).

The left bank was only concerned by vegetation mapping; an area of 6.14 ha and 1.7 km of
length was framed (see the yellow line — Figure 4.12). Delimitation of three homogeneous sections
was defined for spatial scale analysis: (i) the UP section was located at the upstream part of the
study site and was only restored by instream flow increase (38% of the study site - 2.36 ha), (ii) the
GROYNE section was located at the middle part of the study site and was restored by both instream
flow increase and controlled bank erosion with artificial groynes (29% of the study site - 1.73 ha),
and (iii)) the DOWN section was located at the downstream part of the study site and was only
restored by the instream flow increase. The latter section would be potentially subjected to slight
effects of the controlled bank erosion with artificial groynes from April-May 2013 (33% of the
study site - 2.05 ha).

b. Implementation of the multiscale assessment protocol

Vegetation mapping was undertaken during autumn in 2009, and from 2013 to 2016, when flow
discharge was 52-60 m’.s™!. Mapping was performed at a scale of 1: 500 using phytosociological
relevés (Braun Blanquet, 1932) for riparian plants and a percentage cover estimate for aquatic
vegetation. The same habitat typology was used for all maps, which were then integrated into
ArcGis software v.10.3 (ESRI, Redlands, US). The aquatic channel was only mapped where
expected restoration effects would be greatest, i.e. near the bank. Habitat types were defined
according to standardised references such as the European Nature Information System (Louvel et
al., 2013) or the Corine Biotope classification (Bissardon et al., 1997). For most habitat types, the
more precise level of phytosociological classification was retained using local synsystems (Bardat
et al., 2004; Ferrez et al., 2009; Hoft, 1975). Habitats of European concern were also identified
using the French Habitats Classification (Directive 92/43/EEC, 1992). Habitat typology is
synthesised in Annexe 7 (supporting file 1). In order to construct the TMMs, fifteen maps were
converted from vector data to raster format, with each pixel equal to 2 x 2 m. Maximum area option
was used to consider the dominant vegetation type in a heterogeneous pixel. Twenty-one TMMs
were built to provide before-after restoration works models (2009/2013, 2009/2014, 2009/2015,
2009/2016). The role of internal river dynamics was highlighted by TMMs 2013/2014, 2014/2015
and 2015/2016. Only percentages of surface area that have changed equal to or higher than 0.1%
were considered. The TTMs allowed calculation of the PCI, following which the ZCI was
calculated using Fragstats software v.3 (McGarigal et al., 2012).
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c. Functional diversity endorsement

Thirteen semi-quantitative and qualitative traits were selected for the study i.e. size, growing form,
flexibility (resistance to stem torsion), phenology, flowering, vegetative reproduction, reproduction
period, dispersion, drying tolerance, fine-sediment affinity, eutrophication tolerance, organic matter
and flow variation. Macrophyte trait preferences were defined according to Bornette et al. (1994),
Henry et al. (1996), Meyer (2012) and Willby et al. (2000), with each taxon assigned a score
describing its affinity to each modality of the trait: no affinity (0), low affinity (1) and high affinity
(2). The affinity scores were then transformed into a relative use frequency distribution by dividing
the scores for trait modalities by their sum (Annexe 7; supporting file 2). The trait tables were
analysed by fuzzy correspondence analysis (Chevenet et al, 1994), while functional diversity
indices (Petchey and Gaston, 2002) were calculated with the R-package cati (Taudiere and Violle,
2016) using the ‘SumBL’ function with UPGMA classification in R software v.3.3 (R Core Team,
2017).

(iv) Results

(iv.a) Qualitative description of vegetation dynamics

The main changes were observed in the GROYNE section (Figure 4.13). Restoration works
encouraged the establishment of pioneer and dynamic assemblages at the expense of poplar and
false acacia plantations. The Phalaridetum arundinaceae Libbert 1931 association evolved from
0.02 ha in 2009 to 0.60 ha in 2013, and remained stable over 2014. The drier Rubo caesii —
Populion nigrae Passarge 1985 alliance occupied the top part of the eroded bank from 2015 to
2016. Aquatic vegetation cover was very sparse at the beginning of the colonisation process (3% of

water surface area in 2013) but reached 15% of water surface area in vegetated zones by 2016.
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Figure 4.13. Habitat types mapping in 2009 and from 2013 to 2016 at UP, GROYNE and DOWN

sections.
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The DOWN section showed a stable percentage of occupation (Fr) over time in each habitat type
(Figure 4.14). Similar observations were made for the UP section; however, we noticed a few
changes after the instream flow increase, including a gain in pioneer habitats in the upstream part of

this section (Fr2000=17.9%; Fr2016=19.1%).
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Figure 4.14: Terrestrial and aquatic habitats occupation in 2009 and from 2013 to 2016 at each
section.

The GROYNE section included a high area percentage of river gravel banks and pioneer
habitats (Fr2009 GRAVEL BANK + PIONEER HABITATS = 1.4%; Fr2016 GRAVEL BANK + PIONEER HABITATS = 22.8%;
Figure 4.14). Although the water part decreased (Fr2o09 water = 65.8%; Frao16 water = 53.5%),
aquatic and semi-aquatic vegetation appeared and increased strongly in 2016 (Fraoo = 0 %;
Fr2016=9.3%). Restoration works favoured pioneer and willow shrub habitat types at the expense of
mature post-alluvial forest and flood sward (Fr2009 Forests + FLooD swarD = 26.8 %; Fr2016 FORESTS +

FLOOD SWARD = 3.2%).

Invasive species such as Reynoutria japonica, Robinia pseudoacacia, Buddleja davidii, Solidago
gigantea, Coniza canadensis and Stenactis annua were more often observed on river gravel banks
than on the artificial groynes. R. japonica cover was mainly fragmented over time, with many small
plant shoots occurring along the riverbank associated with S. gigantea, C. canadensis and S. annua.
Other invasive species were mostly located on the top of the bank. The invasive aquatic species
Elodea nuttallii was first observed in a disconnected waterhole that connects with the main channel
during high floods, in 2009. This species became established at the GROYNE section over 2015 to
2016, though with a low cover value (< 1%).
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(iv.b) Quantitative description of vegetation dynamics

The 2009/2013, 2009/2014, 2009/2015 and 2009/2016 before-after restoration works TMMs only
included instream flow increase effects for the UP and DOWN sections. In contrast with the UP and
DOWN sections, the GROYNE section showed high ZCI cumulating with high PCI (Figure 4.15).
At this section, the highest values of both metrics were obtained in 2016 (PClz0092016 = 43.7%;
ZCl200912016 = 36.2%). A stronger PCI than ZCI value was observed on all sections (Figure 4.15).
ZCI and PCI values were low and basically equivalent at the DOWN section. Both metrics were
slightly higher at the UP section and increased over time, while those at the DOWN section

remained low and stable.

A.. Upstream area (UP) C. Downstream area (DOWN)
| 2013 2014 2015 2016 2013 2014 2015 2016
2009 PCI 8.1 84 89 9.4 2009 PC| 26 35 3.3 2.8
zcl 57 54 53 6.2 ZCl 11 1.9 2.0 1.9
2013 PC 06 2013PCI | 097
zcl 03 zcl| 098
2014 PCI 04 2014 PCI 0.7
zcl 03 zcl| o029
2015PCl | 26 2015PCI | 0.9
| 19 zol| oav

B. artificial groynes area (GROYNE)

2013 2014 2015 2016
2008 PCI 373 353 376 437
ZCl 309 324 3486 362
2013 PCI 9.5
ZCl 6.8
2014 PCI 16.7
ZCl 137

2015 PCI 155
ZCl 137

Figure 4.15: Pixel change index (PCI) and Zonal Change Index (ZCI) values in percentages for A.
UP, B. GROYNE and C. DOWN sections obtained (i) by analyses of TMM 2009/2013, 2009/2014,
2009/2015, 2009/2016 and Fragstats outputs, and (ii) by analyses of TMM 2013/2014, 2014/2015,
2015/2016 and Fragstats outputs (black crosses: not determined values). Instream flow was
increased in December 2010 at all sections. The controlled bank erosion with artificial groynes was
realized at the GROYNE section in April-May 2013. Intensity and duration of floods increased from
2014 to 2016.

Changes induced by internal river dynamics were quantified by TMMs 2013/2014, 2014/2015 and
2015/2016. PCI and ZCI values were lower at the UP and DOWN sections than at the GROYNE
section, while both metrics increased at the GROYNE section for TMMs 2014/2015 and 2015/2016
(PC12013/2014 =9.5 %; ZC12013/2014 = 6.8%; PC12015/2016 = 15.5%; ZC12015/2016 = 13.7%; Figure 4.15).
The main trajectories of the GROYNE section were shown by TMM 2009/2013, 2013/2014,
2014/2015 and 2015/2016 (Fig. 6). The TMM 2009/2013 had a low stability index value (63%),
caused by a high percentage of Carici albae — Tilietum cordatae (Issler 1924-1925) Muller & Gors,

1958, EU 9170, later changing to P. arundinacea (Koch 1926) Libbert 1931 association (9.6%).
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Figure 4.16: A. TMM 2009-2013, B. TMM 2013-2014, C. TMM 2014-2015 and D. TMM 2015-
2016, at the GROYNE section.
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Aquatic vegetation first appeared in 2013 (Figure 4.16), with the Charetum vulgaris Krause 1969,
EU 3140 association (0.8%) and the Potamion pectinati (Koch) Libbert 1931, EU 3260 alliance
(0.4%).

Fewer transitions from one habitat type to another were observed in TMM 2013/2014, with a
stability index of 95% (Figure 4.16). The main change in 2015 (Figure 4.16) concerned expansion
of the R. caesii — P. nigrae Passarge 1985 alliance (11.4%). Despite the high stability of TMMs
2014/2015 and 2015/2016 (stability index = 84%), structural and compositional habitat type
changes were observed (Figure 4.16), e.g. emergence of the Batrachion fluitantis Neuhausl 1959
EU 3140 alliance (9.3%) and a natural shift of sparsely vegetated gravel banks toward pioneer
habitats (4.1%).

(iv.c) Aquatic vegetation and functional diversity

Functional diversity index values were high in 2016 (FD2o16 = 3.50) in contrast to the preset value
(FD2013=1.93).
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Figure 4.17: Relative frequency of the trait modalities at the GROYNE section from 2013 to 2016.
Affinity scores were weighted by the aquatic species mean cover of percentage.

Richness and cover of aquatic vegetation species displaying high flexibility and drought tolerance
increased in 2016 (Figure 4.17). In 2013, only two modalities of the drying tolerance trait (no and
low tolerance) were represented within the aquatic vegetation community, whereas all four
modalities were represented in 2016, increasing functional richness. Running-water species, i.e.

Fontinalis antipyrectica, Ranunculus circinatus and Ranunculus fluitans, emerged in localised areas
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in 2016. Over time, aquatic species showed variation in fine-sediment affinity and flow variation

tolerance (Figure 4.17).
(v) Discussion

(v.a) Effects of restoration works on vegetation dynamics

Before restoration works, the study site had a characteristic channelised river bank pattern with
species common for altered riparian systems (Nilsson and Berggren, 2000). It was surrounded by an
alluvial forest heading towards mature post-alluvial forest. Just a few of the pre-restoration habitat
types were identified as habitats of European concern (EU 9170, EU 91E0); however, the number
of habitats (Natura 2000) was increased with the emergence of three alliances, R. caesii — P. nigrae
(EU 91EO0), P. pectinati and B. fluitantis (both EU 3260), after restoration. The most interesting
outcome of the restoration was the increase in aquatic vegetation (EU 3260, EU 3140) and a
progressive return to a high diversity plant assemblage, commonly reduced by channelisation

(Rambaud et al., 2009).

Gothe et al. (2016) reported method of restoration as having an overriding role on plant
community responses, with strongest effects attributed to stream channel widening, which
reproduces a mosaic of habitats typical of natural floodplains (Gonzalez et al., 2017). The effect of
channel widening was reproduced through an instream flow increase combined with controlled
bank erosion with artificial groynes. Both resulted in riparian system recovery and wider
availability of aquatic vegetation niches, resulting in terrestrial and in-channel patchy habitat
mosaic. Such a result would favour other biological communities, such as fish or macroinvertebrate
diversity, with the emergence of species such as dragonfly larvae (Buczynski et al., 2017). The
range of flow velocity values (predominantly low) and grain-size refinement produced along the
GROYNE section resulted in an atypical environment for the active channelised Rhine floodplain.
The cumulative effects of controlled bank erosion with artificial groynes and instream flow increase
led to a global transformation at the landscape scale, as indicated by high PCI and ZCI values. Both
metrics also highlighted the transient aspect of newly created fluvial forms, with high ZCI and PCI
for TMMs 2014/2015 and 2015/2016 along the GROYNE section. This showed that the restoration
works have multiplied the effects of internal river dynamics, i.e. the restored fluvial forms were
more easily shaped than in channelised river patterns (UP and DOWN sections). The
interdependence between physical processes, fluvial landforms and vegetation dynamics has been
emphasised in a number of studies (Corenblit ef al., 2007; Elosegi ef al., 2010; Gurnell et al., 2012,
Staentzel et al., 2018).
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Three years after restoration works, the emergence of lentic habitats (low energy areas)
contributed to the coexistence of contrasting alliances, e.g. P. pectinati and B. fluitantis, within the
in-channel patchy habitat mosaic. Transient riffles in the inner groynes area facilitated settlement of
running-water species such as F. antipyrectica and R. fluitans. Other new species with a lentic
profile appeared, though they performed the same function as those present since 2013 (redundant
species). A relatively long period was needed in order to see an increase in functional richness
along the GROYNE section, as also noted in other studies (e.g. Meyer et al. 2013). Functional
diversity index values showed that functional diversity increased strongly in 2016. Fine-sediment
affinity and flow variation tolerance emerged as requirements for settling in the GROYNE section.
The functional approach suggests increased spreading of the invasive aquatic species E. nuttallii in
a few years, having the previous required aptitudes. Controlled bank erosion also encouraged the
development of terrestrial invasive species although cover remained low and stable over time. A
decrease in flood occurrence and energy flow, however, could lead to an increase in both terrestrial
(e.g. S. gigantea, C. canadensis, R. japonica) and aquatic (E. nuttallii) invasive species. One major
role of internal river dynamics could be the regulation of invasive taxa in such ecosystems (Greet et

al., 2015).

PCI values were slightly higher than those for ZCI at the UP and DOWN sections, but both
were lower than at the GROYNE section. Steep slopes and a channelised river pattern at both
sections limited vegetation dynamics and the positive effects of instream flow increase (Gilvear,
1999). Following the instream flow increase, a single side-channel appeared at the upstream part of
the UP section. Local fine substrate areas were observed near the left bank at the DOWN section,
which encouraged Myriophyllum spicatum to settle. These effects observed are unlikely to be due to
controlled bank erosion with artificial groynes; hence those effects were concentrated at the

GROYNE section.

(v.b) Multiscale assessment protocol relevance and prospects

Models for assessing landscape change have a limited ability to capture multiscale processes
(Baker, 1989). Despite the multi-faceted context of fluvial hydrosystems (Amoros and Bornette,
2002; Camporeale ef al., 2013; Gurnell et al., 2016), our protocol was able to quantify multiscale
changes in vegetation dynamics. Considering the UP section in our field study, changes at a small
scale not necessarily led to changes at the landscape scale. In comparison, we observed ecosystem
changes in the GROYNE section and no internal patch dynamics in the DOWN section. Further
vegetation mapping between 2009 and 2012 could have provided more PCI and ZCI values to
evaluate ongoing river dynamics, including the effects of instream flow increase on the GROYNE

section (2009/2011; 2009/2012; 2010/2011). Nevertheless, the BACI study design (Smith et al.,
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1993) allowed us to integrate spatial and temporal variations, and to discriminate the main event

effects, i.e. restoration works or internal river dynamics, on alluvial vegetation communities.

The highly dynamic nature of the landscape was slightly underestimated by the TMMs due to the
dominant percentage of water area in the mapping frame (Fig. 3). Percentage of change from one
habitat type to another were lower than those in some previous studies focusing on more terrestrial
ecosystems (Gallet and Sawtschuk, 2014). This could be explained by the structure of the fluvial
hydrosystem, the dominant central channel remaining stable throughout the analysis. The TMMs
allowed us to identify the main trajectories along the GROYNE section, the results indicating that
most of the changes in vegetation dynamics were due to the combined effects of restoration works
and internal river dynamics. Bare restored terrestrial soils represent pioneer habitats that change
following flooding degree, with (i) high flooding resulting in habitat type homogenisation with
persistence of pioneer habitat, (ii) low flooding leading to establishment of willow shrub, and (iii)
no flooding favouring brushwood progression and colonisation by invasive species. Bare restored
in-channel soils were first colonised by lentic communities. Later, shaping of fluvial forms by
flooding resulted in changes to the taxonomic and functional richness of aquatic vegetation,
favouring species with a lotic profile at the smaller scale. If such results can be generalised, the
clear understanding of restoration-dependent habitat trajectories provided would prove a useful tool
for managers, allowing the prediction of trajectories in multi-faceted habitats mixing human

disturbance and natural processes.

(v.c) Conclusions and prospects

In recent years, significant efforts have been dedicated to quantifying the efficiency and the
sustainability of restoration actions (Friberg, 2014; Jaunatre et al., 2013; Wortley et al., 2013). This
paper, promoting the use of easy-to-obtain data i.e. vegetation mapping, as a base tool for the
multiscale assessment protocol, represents part of those efforts. This protocol provides a multiscale
quantitative inference, which enriches classical approaches that usually provide large-scale
descriptive evaluations as remote sensing methods (Rogan ef al., 2002; Tong et al., 2017). As both
ZCI and PCI can be alligned with the emergent property consideration (Loreau et al., 2003), they
could be easily correlated with other multi-scale quantitative indicators as the Shannon index or the
functional diversity (Beisel et al., 2003; Mason et al., 2005; Villéger et al., 2008). It could thus
reinforce the understanding of interrelationships between vegetation dynamics and other biological
communities, especially as regards shifts related to biological invasions or climate change. The
method also represents a powerful tool for decision making and modelling of restoration actions,
not just for post-restoration ecosystem changes monitoring, but also for pre-restoration. A further

step would be to go beyond the evaluation of the restoration success and assume the multiple
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predictable trajectories (Choi, 2004) thanks to scenarii analyses, e.g. using past learnings to

simulate vegetation dynamics acknowledging the ever-changing environments.
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4.2.2 Couplage de données physiques et biologiques

4.2.2.1 Contexte et objectifs

Les évolutions morphologiques importantes ont été clairement mises en évidence par Chardon et al.
(2016 et données en cours de publication ; Figure 4.18), suite aux travaux d’érosion maitrisée (avril-
mai 2013) mais aussi sous I’effet de la crue Qs de période de retour de 15 ans (juin 2013 — Qmax_Bate
= 3456 m’.s™). Il a été démontré (i) une érosion de berge, majoritairement au droit de 1’épi amont
sous la forme d’une encoche d’érosion (volume total érodé de la berge = 1500 m? / encoche
d’érosion = 1070 m?®) et (ii) la formation de deux langues sédimentaires a 1’aval des épis
transversaux (dépots compris entre 0,1 m et 3 m d’épaisseur) avec un affinement granulométrique

estimé de 30 mm (Schmitt et al., 2014 ; Chardon ef al., 2016).

A. Trajectoire des traceurs RFID et évolution B. Trajectoire des traceurs RFID et évolution
morphologique aprés la crue de juin 2013 morphologique aprés la crue de juillet 2014
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C. Trajectoire des traceurs RFID et évolution
morphologique aprés la crue d’avril 2015
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Figure 4.18 : Données de la these de Valentin Chardon avec trajectoires des traceurs RFID et
évolution morphologique (Chardon et al., 2016) A. apres la crue de juin 2013, B. apres la crue de
juillet 2014 et C. apres la crue d’avril 2015. Les stations de prélevement des macroinvertébrés ont

été postitionnées.
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Les évolutions morphologiques ont ét¢ moins contrastées entre 2014 et 2016, avec de légeres
remobilisations partielles des langues sédimentaires qui se sont globalement érodées a I’aval
immédiat des épis (de quelques dizaines de cm a Im localement), et au contraire de faibles dépots
dans les deux mouilles principales (quelques dizaines de cm dans les deux cas) (Staentzel et al.,
accepté - Annexe 2). La construction des €pis transversaux a ainsi entrainé la création de nouvelles
formes fluviales, et pour lesquelles une dynamique subsiste aprés la crue importante de 2013
(Staentzel et al., accepté - Annexe 2). Bien que les évolutions morphologiques aient ét¢ démontrées
largement a grande échelle, il a été nécessaire de s’intéresser aux évolutions d’habitats a fine

échelle.

Ceci a été évalué dans le manuscrit suivant (manuscrit D) via un indice que nous avons produit et
appelé indice de diversité éco-hydromorphologique (EHMID), une version modifi¢e d’un indice
existant, le HMID de Gostner et al. (2013), Le manuscrit D propose I’évaluation du gain
¢cologique apporté par I’érosion maitrisée et I’implantation d’épis transversaux (communautés de
macroinvertébrés) via le couplage de cet indice avec des approches biologiques structurelle et

fonctionnelle.
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L’article est soumis au journal Ecological Engineering.

(i) Abstract

The rise of restoration projects on large rivers is a response to the increasing human-induced pressures on
these ecosystems. Despite this, there is a relative lack of data documenting restoration success using
macroinvertebrate communities in such large-scale environments, with those existing frequently producing
contrasting results. Here, we examine post-restoration response of macroinvertebrates following a unique
experimental restoration approach based on controlled bank erosion and artificial groyne implementation,
initiated in 2013 on the Old Rhine River (France-Germany). We investigated how macroinvertebrate
communities respond to restoration-induced variations in three main abiotic parameters, i.e. water depth,
flow velocity and substrate type, by comparing the restored section with upstream/downstream control
sections. The EHMID index, a modified version of a hydro-morphological diversity index, showed a gain in
habitat heterogeneity along the restored section. Newly created habitats with low flow velocity and finer
substrate were distant from those along the rest of the channel. Structural biological analyses were less
informative than those of composition or functionality. The restoration work favoured burrowing species
with an affinity for low current velocity. Our findings confirm that macroinvertebrate responses are
dependent on fine-scale monitoring. Presence of insect larvae was highly related to the degree of mesohabitat
heterogeneity and maintenance of typical alluvial terrestrial-aquatic border connectivity. Overall, this
restoration project confirmed a high impact on biological processes of the hydraulic law of similarities for

transposition.

Keywords: controlled bank erosion, functionality, habitat heterogeneity, connectivity, invasive species
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(ii) Introduction

The growing deterioration of natural habitats has received special attention as human-induced
pressures and impacts have increased, e.g. through resource overexploitation, pollution, biological
invasions, fragmentation, hydromorphological alteration, changes in water flow regime and climate
change (Friberg, 2014; Grizzetti et al., 2017). Freshwater ecosystems are among the most affected
(Vorosmarty et al., 2010; Smith and Chadwick, 2017) and are experiencing unprecedented declines
in biodiversity (Dudgeon et al., 2006; Decamps, 2011). Large rivers are influenced by the upstream
drainage network, the surrounding land, the riparian zone and the legacy of two centuries of
engineering works. Since the 19" century, engineering works in large rivers, such as channelisation,
rectification and damming, have caused a loss of lateral mobility and failures in active sediment
transport (Wohl, 2012; Kondolf ef al., 2014). This loss of functionality reduces fluvial hydrosystem
complexity and modifies the river’s geomorphological functioning, resulting in modifications to the
three primary attributes of biocenoses, i.e. composition, structure and function (Franklin et al.,

1981; Noss, 1990; Duan et al., 2011).

In an effort to reverse such impacts, large-scale hydromorphological restoration actions have been
initiated in many rivers throughout the world (Kondolf etz al., 2014, Wohl et al. 2015). The primary
objective of such restoration actions is generally focused on generating higher habitat heterogeneity
(Garnier & Barillier, 2015). Macroinvertebrates are reliable indicators for showing temporal and
spatial changes in aquatic habitats (Resh & Rosenberg, 1993; Resh, 2008; Kenney et al., 2009.
Carter et al., 2017). For this reason, they are commonly used to monitor and assess river restoration
efficiency (Peterson, 2015, Rubin ef al., 2017). However, among the still relatively low number of
restoration projects aiming to increase habitat heterogeneity, a strong positive response by
macroinvertebrate assemblages has not been systematically observed (Jahnig & Lorenz, 2008;
Loubhi et al., 2011; Lepori et al., 2005; Jahnig ef al., 2010; Palmer et al., 2010; Haase et al., 2013;
Friberg, 2014). Verdonschot ef al. (2016) assumed that other external drivers, such as a depleted
regional species pool or poor riparian zone habitat quality affecting adult life stage survival success,
could explain the lack of macroinvertebrate response to physical restoration. It has also been
demonstrated that macroinvertebrates respond strongly to fine-scale hydromorphological gradients,
i.e. at the macroinvertebrate organism perception scale, inducing scale-dependant biological
responses (Beisel et al., 2000; Lepori et al., 2005; Staentzel et al, 2018). The lack of results from
some studies on the link between macroinvertebrate diversity and habitat heterogeneity may be due
to the inappropriate scale of the study design, which prevents assessment of the effects of

hydromorphological river restoration (Jahnig et al., 2010).
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In this study, we investigated macroinvertebrate changes following a unique experimental
restoration programme along a 50-km stretch of by-passed single-bed paved channel on the Old
Rhine River (France-Germany), located downstream of the Kembs dam. The project, which took
place in April 2013, consisted of controlled bank erosion, aimed at providing increased lateral
mobility to the river by favouring natural erosion by floods. This process aims to feed the main
channel with sediment from the eroded bank and potentially diversify the natural habitats (Garnier
& Barillier, 2015). Our objective was to identify relationships between macroinvertebrate response
and hydromorphological changes within the framework of solid transport and erosion processes.
We specifically developed a habitat heterogeneity index adapted to the study of macroinvertebrates
by modifying the hydromorphological index of diversity (HMID) proposed by Gostner et al. (2013)

through the inclusion of an element describing substrate.

There is a clear current need for the assessment of post-restoration gains in biological functionality
in order to shed light on our understanding of restoration consequences (Villégier ef al., 2008). In
this case, the functional approach supplements the classical use of diversity indices in the
assessment of restoration actions (Paillex et al., 2009; Friberg, 2014; Schmera et al., 2017). Here,
the macroinvertebrate biodiversity was assessed through composition, structure and function, with a
focus on restoration-induced effects on pollution-sensitive and invasive species. We investigated
two main hypotheses: (i) restoration by controlled bank erosion enriches the channel with new
geomorphic units that lead to a wider range of mesohabitats, i.e. combinations of substrate type,
flow velocity and water depth; and (ii) any gain in (meso-) habitat heterogeneity will induce a
positive response in the structure, composition and function of the macroinvertebrate community,
e.g. through increased diversity indices, a gain in community structure or in functional group
emergence. Research on these issues provides an opportunity to identify reliable and sensitive

indicators for improving the assessment of restoration on macroinvertebrate assemblages.
(iii) Material and methods

(111.a) Study site

The study site was located on the upstream stretch of the Old Rhine River in southern Alsace
(France) (Figure 4.19A). Since the mid-19th century, the Upper Rhine has been strongly modified
by engineering works (Uehlinger et al., 2009). The Kembs diversion dam divides the main course
into two waterways along from Kembs to Vogelgrun (near Basel): the Grand Canal d’Alsace (GCA)
and the Old Rhine River, a 50 km by-passed single-bed paved channel. These works have undercut
active sediment transport (Dittrich et al., 2010), especially in the Old Rhine River.
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Experimental restoration through controlled bank erosion was carried out in April 2013 after
modelling and tests conducted on a 1/40™ scale model (Clutier ef al., 2012, Die Moran, 2012). The
project aims to provide increased lateral mobility to the Old Rhine by favouring natural erosion of
the left (French) bank by flooding. Aside from a few trees, the entire left bank of the target site was
cleared of vegetation in March 2013, prior to the removal of bank protections. A groyne constructed
in the early 20th century was removed, and two others remodeled (Pinte ef al., 2015; see “Groynes”
in Figure 4.20). The bank was also weakened through the removal of riprap protection, allowing
floods to erode the bank on the right side of the remodeled groynes. This process favours the
transport of former Rhine embankment gravel sediments back to the river and generates new

morphological patterns of natural habitats (Garnier & Barillier, 2015).

A flow up to 1400 m*.s™! is permanently diverted into the GCA, with any overflow exceeding 1400
m?>.s! rerouted to the Old Rhine (Figure 4.19B). At less than 1400 m>.s™!, the instream flow in the
Old Rhine is maintained at 52 to 150 m*.s™! in order to meet minimum flow requirements for aquatic
and riparian communities. Variations in flow, ranging from 52 - 60 m>.s' to 115 - 150 m® s}, start

in the spring and decrease in late summer-early autumn.

Ecological monitoring was performed from 2014 to 2016. About two months after the restoration
action (June 2013), a Qis-flood (i.e. flow with a return-period of 15 years) occurred with a Qmax at
Basel equal to 3456 m’.s™! (Figure 4.19B). The duration and intensity of maximum energy flow was
lower in 2014 and 2015 than in 2013 and 2016, though 2016 was characterised by a long period of
flooding from March to July (Qmax at Basel = 3021 m’.s™'; Figure 4.19B).
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Figure 4.19: A. Location of the study site (black arrow) on the Upper Rhine River (Google Earth,
2016). The grey box indicates the Rhine River watercourse, the two thick black lines framing the
Upper Rhine River. B. Mean daily flow discharge at Basel (m*.s), hydrological constraints (i.e.
flooding history) and periods of macroinvertebrate sampling (autumn/spring) at one year (Y+1),
two years (Y+2) and three years (Y+3) after the restoration action (red arrow).
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(1i1.b) Study design and sampling methodology

Macroinvertebrate sampling was performed during both spring and autumn in 2014, 2015 and 2016
(Figure 4.19B). The study site was divided into three sections (Figure 4.20), the upstream (UP) and
downstream (DOWN) sections framing the restored section (GROYNE) and serving as spatial
comparisons for evaluating changes related to the restoration action. Three sampling stations were
located along the upstream section (S1, S2 and S3), five along the restored GROYNE section (S4 -
S8) and three in the downstream section (S9, S10 and S11). A thin gravel bar bordered the left bank
of the downstream section, while the waterbed consisted of a single-bed paved channel with
reduced interstitial zones for macroinvertebrates. Station S11 differed slightly from the others due

to the presence of a recessed area where sand and silt were dominant.

-

O staton @ Samples centroid O Sampling area
equal to five Hess sampler cylinders

Figure 4.20: Location of stations S1 to S11 along the three study sections: (i) the upstream section
(UP), (ii) the restored section, including groyne implementation (GROYNE) and (iii) the
downstream section (DOWN). At each station, five sampling points were selected that best
represented the available mesohabitats (black dots on the orthophotography, 2015). The red circle
corresponds to sampling effort, i.e. five Hess cylinders by sampling point.

Analysis was based on a comparison of the three sections (restored versus upstream and

downstream sections) during the three years following the restoration action. Faunistic data from

before the restoration action were not collected using the same protocol. Severe flooding halted the
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total spring campaign of 2015 and the spring campaign for the DOWN section in 2016. Hence,
aside from the identification of spatial and temporal sources of variability, major analyses have
undertaken on the autumn campaign datasets only. Each annual faunistic dataset provided
biological responses at one year (autumn 2014; Y+1), two years (autumn 2015; Y+2), and three

years (autumn 2016; Y+3) after restoration (Figure 4.19B).

Macroinvertebrate sampling was performed using a Hess stream sampler (330 mm @ x 400 mm
high, 500 um mesh; Hess, 1941) with an attached 500 um dolphin bucket. For each of the eleven
stations, five sampling points were collected within the range of mesohabitats observed, defined as
a combination of flow velocity, water depth and substrate type (Beisel ef al., 1998; 2000). Each
sampling point represents the sum of five Hess cylinder samples. The sampling area for each
station, therefore, was equal to 2.1 m? (five sampling points = 25 Hess cylinders per station). Taxa
were identified to the lowest possible taxonomic level (usually genus), except for Oligochaeta and
Nematoda, which were recorded as such. The latter was removed from structural and functional

analyses because of their potential parasitic life cycle.

(111.c) Abiotic measures and quantification of heterogeneity

River bottoms represent a mosaic of mesohabitats consisting of combinations of flow velocity (v),
water depth (d) and substrate type (Dso). Substrate type was described through a visual estimation of
the percentage covered by particle size classes based on a modified Wentworth grade scale
(Malavoi & Souchon, 2002), i.e. silt [< 0.0625 mm], sand [0.0625-2 mm], gravel [2-16 mm], small
pebbles [16-32 mm], coarse pebbles [32—64 mm], cobbles [64-256 mm] and boulders [>256 mm].
The Dso was the particle size value at 50% of cumulative distribution, based on the previous
percentage estimation of particle size classes. For flow velocity and water depth, three repeated

measurements (n=165 during autumn-campaigns) were completed at each sample location.

Gostner et al. (2013) developed the HMID as a straightforward tool for use in river engineering
projects to assess quantitative habitat heterogeneity. The HMID for a site is calculated as the
product of partial diversities resulting from two hydraulic variables, flow velocity (v) and water
depth (d), using the formula HMID = V(v)? x V(d)?. Each partial diversity (V) integrates into its
formulation the coefficient of variation V(i)* = (1 + (ci/ui))* , where 6 = variance and p = mean.
While it has been demonstrated that the HMID approach sufficiently represents the hydro-
morphological heterogeneity of stream reaches (Gostner et al., 2013), its application has to be
integrated with evaluations of long-term streambed evolution at the catchment scale and strongly

related to the sediment regime of the stream under study (Gostner ef al., 2013). We modified the
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HMID of Gostner et al. (2013) by adding a third abiotic parameter, i.e. the Dso of substrate particle
size, in order to create the EHMID, the Eco-Hydromorphological Index of Diversity (Figure 4.21).

Partial diversity Partial diversity Partial diversity
Flow velocity Water depth Median particle size
EHMID=| (V(v)? | .| (V(d)? | .|{(V(D50)2
a
EHMID ={(1+2)2{ . {(1+ 22 .{(1+ 2222
Hy Ha Hpso
= HMID

(Gostneret al,, 2013)

Figure 4.21: The Eco-Hydromorphological Index of Diversity (EHMID), based on the HMID of
Gostner et al. (2013).

A total of seven abiotic indices were analysed for each station: the EHMID, each partial diversity
index V(d)?, V(v)? and V(Dso)? and the mean values of flow velocity (u(v)), water depth (u(d)) and
median particle size (L(Dso)).

(111.d) Diversity metrics

Macroinvertebrate community structure was defined using four classic diversity indices: taxonomic
richness (S), the Shannon diversity index (H’; Shannon & Weaver, 1963), the Simpson diversity
index (D; Simpson, 1949) and Hurlbert’s evenness (Enurvert; Hurlbert, 1971). The latter is a better
evenness index than the usual Pielou index as it always ranges from O to 1, which simplifies the
interpretation of ecological data (Beisel & Moreteau, 1987; Beisel et al., 2003). Composition
metrics were obtained by computing (i) the relative frequency of EPTC (Ephemeroptera,
Plecoptera, Trichoptera and Coleoptera), corresponding to pollution-sensitive taxa, (ii) the relative
frequency of invasive species, corresponding to all invasive taxa present at the study site, (ii1) the
abundance of Odonata, frequently corresponding to protected species, and (iv) the relative
frequency of other native species (except EPTC and Odonata), corresponding to more common taxa

such as Diptera (Chironomidae).

(111.e) Multivariate analyses and traits database

The ‘ade4’ and ‘vegan’ packages from R Studio software (1.0.143) were used to produce
multivariate analyses. Section-to-section differences in abiotic measurements were assessed using
Kruskal-Wallis tests, with post-hoc multiple comparisons performed using the ‘pgirmess’ package
(Giraudoux, 2012), while the °‘scatterplot3d’ package (Ligges & Machler, 2003) provides an
overview of the mesohabitats (‘v-d-D50’ couplages) for each section. Except for the scatterplots,

each station-date sampling event was treated as a basic unit of faunal analysis in subsequent
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analyses. Macroinvertebrate relative abundance data were log-transformed log2(x+1) to
downweight high abundances, while rare species (single individuals) were removed. The relative
importance of spatial (stations: from S1 to S11; sections: UP, GROYNE and DOWN) and temporal
(years: 2014, 2015 and 2016; seasons: spring and autumn; campaigns: autumn 2014, autumn 2015,
autumn 2016, spring 2014 and spring 2016) sources of variability in macroinvertebrate composition
were assessed comparing percentages of inertia explained by six between-class correspondence
analyses (CA), resulting from global factorial correspondance analysis (65 taxa x 52 stations; inertia

partitioning method described in Doledec & Chessel, 1989).

We performed nonmetric multidimensional scaling ordination (NMDS) of stations with the ‘vegan’
and ‘MASS’ packages to examine taxon composition pattern based on a Bray-Curtis similarity
index. Only macroinvertebrate relative abundance datasets from the autumn campaigns [52 taxa x
33 stations] were used. Each abiotic parameter was regressed on scores of the NMDS axes using the
‘vectorfit’ function to calculate the strength of association and determine the significance of r?

(permutation test with 999 simulations; P < 0.05).

Three separate ordination analyses were performed on the R (environmental variables), L
(taxonomic composition) and Q (biological and ecological traits) tables before RLQ analysis. A CA
was performed on the L table (Axisl: 20.06%; Axis2: 10.27%) and a principal component analysis
(PCA) on the seven environmental metrics (Axisl: 43.91%; Axis2: 23.78%). The Q table was
defined by 87 modalities of 15 bio/ecological traits related to biological, physiological and
ecological preferenda (Annexe 8, Supporting file 1) and analysed using fuzzy PCA (FPCA). Data
on traits were derived from available biological information on species (including expert
knowledge), particularly as regards invasive species (Usseglio et al., 2000; Tachet et al., 2010;
Beisel, pers. comm.). The RLQ analysis represents the most integrated method for analysing trait—
environment relationships (Diaz ef al., 2008; Kleyer et al. 2012; Dray et al., 2014). PCA and FPCA
analyses were weighted by the row/columns of the CA. Monte-Carlo tests were completed on co-
inertia R-L (P = 0.001), Q-L (P = 0.022) and on the RLQ (both models with P < 0.05, axisl:
86.74%; axis2: 9.40%). A between-class RLQ, applied to highlight between-section differences
(Wesuls et al., 2012), showed strong representation of the first axis (96.9%) in contrast with the
second (3.10%). A Hierarchical cluster analysis (Ward distance) permitted definition of the main
functional groups, according to the Kalinski criterion (Kleyer et al., 2012). Indices developed by
Mouillot et al. (2013) for assessing functional changes after disturbance were applied in this study,
1.e. functional identity and divergence. The function ‘FD change’ was retained (Taudiere, 2015)

based on the function ‘FSECchange’ from Mouillot et al. (2013). The ‘before’ statement
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corresponded to the unrestored sections (i.e. UP + DOWN) and the ‘after’ statement corresponded

to the GROYNE section only.
(iv) Results

(iv.a) Relative importance of spatiotemporal sources of variability in macroinvertebrate

composition

The between-class inertia distribution produced by the global CA [65 taxa x 52 stations] (Figure
4.22) showed that the effect of temporal factors (season: 8.7%; year: 11.6%) was lower than that of
spatial factors (section: 11.6%; station: 29.9%), though the percentage of inertia explained by field

campaigns [year x season| was high (23.3%).

0 Inertia (%) [65 taxa x 52 stations] 100

SEASONS (n=2)
Spring
Autumn
YEARS (n=3)
2014
8.7% 29.9% 2015
seasons stations 2016
45.2% SECTIONS (n=3)
23.3% sections & campaigns UP
campaigns GROYNE
0 DOWN
11.6% STATIONS (n=11)
sections from S1 to S11
| CAMPAIGNS (n=5)
11.6% AUT14
years AUT15
,,,,,,,,,,,,,,, AUT16
TEMPORAL SPR14

SPATIAL SPR16

Figure 4.22: Percentages of inertia for each between-class analyses issued from the global CA [65
taxa x 52 stations].
The low effect of temporal sources of variability reflects (i) the station-scale of our main analysis

and (i1) the use of autumn datasets only for the follow-up analysis.

(1v.b) Habitat heterogeneity

On average, autumn flow velocity (v) was significantly lower in the GROYNE section than in the
UP and DOWN sections (Table 4.2). A similar trend was observed with the Dso variable, however
significant differences were only recorded for the GROYNE and UP sections at Y+3. An overview
of mesohabitat distribution within each section was obtained using scatterplots illustrating the range
of habitats available to aquatic organisms following the restoration action (Figure 4.23A). The
GROYNE section displayed emerging mesohabitats characterised by low flow velocity and a
decrease in Dso (Table 4.2), and was typified by a single habitat pattern with lentic

geomorphological units and finer substrate areas (sand and silt).
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Table 4.2: Mean values + standard deviations of water depth, flow velocity (nup =45, nGrovwe =75;
npown =45) and of the median particle size (nup =15; ngrowre =25, npown =15) in each section.
Means with different letter (a, b) were significantly different in pairwise comparisons (Post-hoc
Kruskal-Wallis tests; P<0.05).

UP GROYNE DOWN
(n=3 stations) (n=5 stations) (n=3 stations)
Y+1
Mean abiotic parameters
Water depth (m) 0.23+0.102 0.35+0.14" 0.39+0.16"
Flow velocity(m/s) 0.29 +£0.29°2 0.09+0.12" 0.22+0.142
Median particle size (Dso) 4296 +27.11 22.34+16.77 31.17 £ 12.66
Y+2
Mean abiotic parameters
Water depth (m) 0.28+0.11°2 0.42 +£0.15" 0.44+0.21°
Flow velocity(m/s) 0.31+0.342 0.08+0.11" 0.19+0.182
Median particle size (Dso) 45.78 £30.52 25.96 +22.86 3490+ 13.58
Y+3
Mean abiotic parameters
Water depth (m) 0.27+0.112 0.39+0.16" 0.24+0.192b
Flow velocity(m/s) 0.48+£0.582 0.07+0.10° 0.36+0.172

Median particle size (Dso) 38.55+11.90° 19.85+18.17" 31.55+13.2420

In order to appreciate potential gains resulting from the restoration action, the partial diversities
V(d)?, V(v)? and V(Dso)’> and habitat heterogeneity (EHMID) were examined considering (i)
individual sections (UP, GROYNE, DOWN); (ii) a comparison of the UP and DOWN sections
(representing “non-restored sections”) and (iii)) a comparison of the UP, GROYNE and DOWN
sections (representing the “global site”) (Figure 4.23B). The UP section showed higher V(d)?, V(v)?
and V(Dso)? than the DOWN section, while the GROYNE section displayed a high EHMID (Figure
4.23C). A higher V(v)> was also observed for the GROYNE section, compared to UP and DOWN
sections (Figure 4.23B). Although mesohabitats from the restored section showed similar Dsp mean
values (Figure 4.23B), there was an overall gain in habitat heterogeneity. The global site had a
higher EHMID than the non-restored section, the values increasing over time. A more
homogeneous geomorphological unit pattern was observed for the DOWN section (Figure 4.23B).
Some localised fine-sediment deposition was observed at smaller spatial scales near the left bank,

though this was not necessarily attributable to the restoration action.
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Figure 4.23: A. 3D-Scatterplots of mesohabitats (v x d x D50 couplages) for each section, based on
time after the restoration action (Y+1, Y+2, Y+3). B. Partial diversities V(d)2, V(v)2 and V(D50)2
C. EHMID over time, based on (i) the individual sections, i.e. UP, GROYNE and DOWN, (ii) a

comparison of UP and DOWN, representing “non-restored sections”, and (iii) a comparison of the
UP, GROYNE and DOWN sections, representing the “global site”.

(1v.c) Biological effects of the restoration action
a Diversity indices and macroinvertebrate communities

Improvements resulting from the restoration action were measured as a gain in taxa over the global
site when compared with the non-restored sections (Table 4.3). Overall richness for the global site
was higher at Y+1 (+6 species), Y+2 (+7 sp.) and Y+3 (+3 sp.), while Hurlbert’s equitability varied
only slightly between sites and dates (from 0.34 to 0.55). The lowest value was recorded in the
GROYNE section at Y+3, though this was not a consequence of invasive species, which play an

important role elsewhere in the lack of evenness within macroinvertebrate communities. Owing to
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the variation in species richness and evenness, the Shannon diversity index varied only slightly

between the non-restored sections and the global site.

Data for macroinvertebrate composition indicated more new species (e.g. Gomphus vulgatissimus)
in the restored section than elsewhere (Table 4.3). In contrast to EPTC, whose relative abundance
increased strongly to 40.2% at Y+3, the abundance of Odonata remained low in the UP section. The
opposite pattern was observed at the GROYNE section, which had low EPTC (Fry+1 = 5.80%; Fry-+2
= 2.65%; Fry+3 = 4.03%) values and the highest number of Odonata species. While invasive species
accounted for up to 80% of macroinvertebrate composition in Y+1 and Y+2, values were lower at

Y+3 in all sections (Frup= 30.78; Frgroyne = 45.99; Frpown = 45.87).

Table 4.3: Table of structural indices: taxonomic richness (S), diversity indices (Shannon diversity
index H’; Simpson index D and Hurlbert evenness EHurlbert) and details on invertebrate
composition using EPTC, invasive species and Odonata species abundance.

Y+1 Y+2 Y+3
UP
Total taxonomic richness (S) 37 31 35
Density/m? 1731 3291 2066
EPTC species (%) 22.14 10.62 40.21
Invasive species (%) 54.74 81.57 30.78
Odonata species abundance 0 0 1
Shannon diversity index (H’) 1.94 1.53 1.84
Simpson index (D) 0.22 0.33 0.17
Hurlbert evenness (Eguiber) 0.53 0.42 0.50
GROYNE
Taxonomic richness (S) 29 35 29
Density/m? 750 1178 565
EPTC species (%) 5.80 2.65 4.03
Invasive species (%) 64.40 66.60 45.99
Odonata species abundance 5 3 6
Shannon diversity (H”) 1.86 1.66 1.27
Simpson (D) 0.20 0.24 0.33
Hurlbert evenness (Emuriver) 0.51 0.45 0.34
DOWN
Taxonomic richness (S) 33 34 32
Density/m? 1276 4503 1640
EPTC species (%) 5.62 6.22 20.03
Invasive species (%) 64.09 84.79 45.87
Odonata species abundance 0 3 2
Shannon diversity 1.82 1.51 1.57
Simpson (D) 0.22 0.28 0.19
Hurlbert evenness (Eguriber) 0.49 0.41 0.43
UP+DOWN
Taxonomic richness (S) 41 40 44
Density/m? 1504 3897 1853
EPTC species (%) 15.13 8.07 31.28
Invasive species (%) 58.71 83.41 41.44
Odonata species abundance 0 3 3
Shannon diversity (H”) 1.98 1.55 1.83
Simpson (D) 0.2 0.29 0.15
Hurlbert evenness (Euriver) 0.54 0.43 0.50
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UP+GROYNE+DOWN

Taxonomic richness (S) 47 47 47
Density/m? 1161 2661 1268
EPTC species (%) 12.21 6.98 25.74
Invasive species (%) 59.52 79.99 42.37
Odonata species abundance 5 6 9
Shannon diversity (H”) 2.00 1.64 1.79
Simpson (D) 0.2 0.27 0.17
Hurlbert evenness (Enuiber) 0.55 0.45 0.49

The NMDS ordination showed that the best representation of observed distance between stations
was achieved at two dimensions with a final stress value of 0.17 (cA). This value ensured the
greatest representation at reduced dimensions (stress values >2 indicate weak solutions; Clarke,
1993). Macroinvertebrate communities showed strong differences across the UP and GROYNE

sections.
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Figure 4.24: A. Community composition pattern by section (UP, DOWN and GROYNE) resulting
from non-metric multidimensional scaling ordination (NMDS) based on autumn datasets only.
Macroinvertebrate relative abundance data is log transformed (log2(x+1)). Only five
environmental metrics were retained (P < 0.05). B. Linear regression between EPTC species and
C. invasive species. log2(x+1) abundance with the first NMDS axis.
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A significant negative correlation was observed between relative EPTC log-abundance and the first
NMDS axis (r?agj = 0.63, P < 0.001; Figure 4.24B). The UP section was characterised by a high
abundance in EPTC species, with a large representation of Trichoptera: Hydropsyche sp. (H.
exocellata, H. incognita/pellucida, H. angustipennis, H. siltatai), Rhyacophila sensu stricto,
Heptagenia sulphurea, Hydroptila occulta, Agraylea sexmaculata and Glossossomatidae. The
DOWN section was located at an intermediate position on the NMDS ordination (Figure 4.24A),
with certain species dominant across stations, including the Trichoptera Psychomyia pusilla and two
invasive Ponto-Caspian crustaceans, the isopod Jaera istri and the amphipod Dikerogammarus

villosus.

As invasive species were predominant in the data (Table 4.3), a second linear regression was
constructed showing invasive species log-abundance and the first NMDS axis (r’agj = 0.42, p <
0.001; Figure 4.24C). The restored section had a very low EPTC (< 6 %) and invasive species
abundance (one station with a low value). On the other hand, the section hosted a number of
common species, such as Dipteran Chironomidae, though there was no strong correlation between
such species and the first NMDS axis (1% = 0.03, P = 0.1724). A similar result was obtained for
Odonata (r’g = 0.03, P = 0.1655), though just a few individuals were recorded in the section (G.
vulgatissimus, Calopteryx splendens, Onychogomphus sp.).

On the NMDS ordination (Figure 4.24A), the direction of the abiotic vector shows a gradient, while
its length is proportional to the correlation between the variable and the ordination axis. A
rheophilic gradient from the UP section to the GROYNE section was observed along the first
NMDS axis, corresponding to a shift from high pollution-sensitive taxa to low pollution-sensitive
taxa. The gain in V(Dso)? (r? = 0.42, P = 0.001) and EHMID (r*> = 0.20, P = 0.035) recorded between
2014 and 2016 in the restored section did not result in colonisation by pollution-sensitive taxa,
possibly due to the low flow velocity values (r* = 0.42, P = 0.003) recorded. On the other hand,
gains in habitat heterogeneity and changes in abiotic parameters favoured a greater density of
species adapted to low flow velocity and, to a lesser extent, finer substrates (u(Dso); r* = 0.24, P =

0.014; see Figure 4.24A).
b Changes in functional diversity

Changes in species abundance can modify functional identity, a component of functional diversity
in species communities (i.e. abundance-weighted average values for each trait), as illustrated for
each functional space axis by coloured bars indicating the mean value location of traits (crosses in
Figure 4.25). The displacement on the left side of axis 1 in Figure 4.25 indicates that the mean trait

value of the assemblage decreased slightly after restoration.
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Figure 4.25: Changes in two components defining the functional structure of species communities
after restoration, i.e. functional identity (top) and functional divergence (bottom). Species (dots) are
plotted in a two-dimensional functional space according to their respective trait values, while the
axes are extracted from an FPCA analysis. Circle sizes are proportional to species relative
abundance before (UP+DOWN) and after (GROYNE) restoration and coloured orange and blue,
respectively. (The species used in this analysis are described in Annexe 8, Supporting file 2).
Hierarchical cluster analysis allowed us to characterise four main functional groups (hereafter A -
D; Figure 4.26). These functional groups were integrated into the between-sections RLQ, thereby
highlighting variations in functionality combining all environmental parameters. The between-
sections RLQ results for environmental parameters were similar to those of the NMDS, with the
first axis representing 96.9 % of the inertia separating UP+DOWN from the GROYNE section.
Functional group A was located at the centre of the analysis. Group B mainly included invasive
species and was characterised by shredder feeding habits (FEED3), aquatic passive dispersion
(DISP1), adult dominant aquatic stage (AQS4) and respiration mode by gills (RESP2), all being
favoured by an intermediate flow velocity (VEL2).
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Figure 4.26: Beween-sections RLQ analysis showing four main functional groups (4, B, C, D).

Group D represents a new functional group.

Group C was more frequent in the UP section and was mainly characterised by pollution-sensitive
species. Biological and ecological traits were represented by (i) feeding with filters or predators
(FEEDS), (i1) temporarily attached behaviour (LOCOM7), (iii) reproduction by cemented/fixed
clutches (REPRO4) or terrestrial reproduction (REPRO7), (iv) nymph dominant aquatic stages
(AQS3) and (v) dispersion by adults (DISP4). This group was favoured by coarser substrates

(SUBST) or twigs/roots (SUBS7) and associated with high flow velocities (VEL3, VELA4).

In contrast, Group D included deposit feeders (FEED2) and burrowers (LOCOMS) only. Species
within this functional group were associated with the restored section and its atypical abiotic
parameters, i.e. null flow velocity (VEL1) and mud substrate (SUB9). It is highly likely that this

group shared a similar pattern of traits with Group A and, therefore, includes a certain level of

functional redundancy.

(v) Discussion

(v.a) Impact of restoration on macroinvertebrate determinants

Our results confirm the major role of near-bed hydraulic and physical conditions in influencing

post-restoration mesohabitat distribution. To be efficient, restoration projects should aim to increase
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(and monitor) habitat diversity at a range of spatial scales that are ecologically relevant for the
target organism groups, especially for those that have contrasting responses (Beisel et al., 1998;
Mubhar et al., 2016). The spatiotemporal sources of variability analysed in this study highlight the
need to describe physical changes at a fine-scale in order to perceive changes in the
macroinvertebrate community. At the station scale used in this study, hydraulic variables (i.e. flow
velocity and water depth) were just one of the major determinants of habitat heterogeneity. In fact,
substrate mosaic appeared to have greater relevance for the landscape perception of
macroinvertebrates (Beisel ef al., 1998) and, therefore, macroinvertebrate response may be limited
by the type and dynamics of substrate favoured by the restoration project (Mueller et al., 2014,
Verdonschot et al., 2016).

Following restoration, small areas of fine-substrate were quickly added to the bottom mosaic of the
Old Rhine, though these did not replace all of the mesohabitats previously in place. The addition of
fine-substrate areas contributed to a gain in habitat heterogeneity over the global site. EHMID was
higher in the GROYNE section than in the UP or DOWN sections. The partial V(d)?, V(v)? and
V(Dso)? diversity scores revealed a strong gain in flow velocity diversity and a lesser gain in Dso
diversity. The high EHMID and V(v)? values obtained confirm the high sensitivity of such indices
to intermittent extreme differences. Staentzel ef al. (in press.) applied transition matrix modeling
and spatial metrics to highlight changes in vegetation dynamics and an increase in aquatic
vegetation richness along the same study stretch. Bank erosion permitted establishment of riparian
plants (pioneer species) that probably decreased distances within the patchy-habitat mosaic and
favoured interactions between macroinvertebrate species, allowing successful life-cycle completion
(Beisel et al., 2000). Castella (1987) showed that Odonata larval populations can be used as
indicators of local hydrosystem features characterising flow influence, e.g. groundwater resurgence.
Presence of aquatic vegetation in the restored section confirmed river bottom diversification in the
main channel, increasing potential relationships at the water-riverside interface. Previous restoration
projects promoting groyne implementation have also noted an increased population of Odonata
species (Buczynski et al., 2017). Modiba et al., (2017), however, highlighted the importance of
plant composition in riparian systems, with invasive plant species potentially disrupting Odonata

life cycle completion.

Newly created mesohabitats represent very selective natural habitats, with low stability and poor
biogenic potentiality (Beisel et al., 1998). Previous studies have suggested that finer substrates
contribute to a reduction in the density of macroinvertebrates, especially those sensitive to pollution
(e.g. Buendia et al., 2013), while others argue that fine-sediment favours specialist species such as

burrowers (e.g. Lancaster & Hildrew, 1993; Yamamuro & Lamberti, 2007). In our study, specialist
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species were favoured by the controlled bank erosion and groynes, which increased global site
habitat diversity and encouraged the settlement of new aquatic species. For restoration projects to
be successful, it is important that they not only promote a wider range of habitat types (e.g. habitat
diversity) but also restore specific habitats of special importance (REFORM D4.3, 2014) as each

has its own features and the sum of these features maximises biodiversity.

(v.b) Changes in community structure function in restored rivers

Rather than simply recording a species loss or decrease in abundance, use of a species trait
approach can indicate potential causative mechanisms (Doledec et al., 2006; REFORM D4.3, 2014;
Friberg, 2014; White et al., 2017). Relatively few studies to date have considered the response of
river ecosystem function and functional metrics to restoration (e.g. Lepori et al., 2005; Friberg et
al., 2014; Kupilas et al., 2017). One such study, REFORM D4.3 (2014), showed that the effect of
restoration on community structure, traits and functional indicators was more pronounced than the
effects on basic species number and diversity. This was reflected in our study, where NMDS
analysis showed a slight shift in the whole community structure along the restored section, whereas

the diversity indices showed little difference.

Functional restoration endpoints refer to process measurements of functional groups, desired
community structure and careful consideration of community-level attributes, they do not focus on
single species or clusters of ‘desirable’ species only (Palmer et al., 1997; Maddock, 1999; Merz et
al., 2005). In this study, species-trait analysis, using tools developed by Mouillot et al. (2013),
indicated shifts in community functional attributes through changes in species abundance and the
relative frequency of trait modalities. It further highlighted that restoration favoured species not
seen elsewhere that shared some traits with more common species (i.e. low overlap between the
GROYNE and the UP+DOWN functional divergence circles; Figure 4.25). The between-class RLQ
analysis provides a potentially powerful tool for discriminating responses to environmental
parameters and highlighting potentially new functional groups following restoration. In our study, a
new functional group was identified in the restored section (Group D; Figure 4.26), which mainly
consisted of deposit feeders and burrowers, with species sharing some functional redundancy with
Group A. This structure-function approach also highlighted the prevalence of invasive species in
the structural (>30% in all macroinvertebrate communities; Table 4.3) and functional (Group B;
Figure 4.26) findings, though these species represented just a small part of the total
macroinvertebrate functional diversity described by Paillex et al. (2013) during the Rhone river
project of lateral reconnection. These invasive species were slightly favoured in the GROYNE and
DOWN sections, though their relative frequency decreased in Y+3 following a long-period of
flooding (Qmax= 3021 m’.s-").
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Figure 4.27: Effects of restoration on the assembly rules of biological communities, with and
without the effects of an extreme hydrology regime.

Hydromorphological conditions undergo constant changes as rivers adjust to changing
environmental conditions in the catchment and valley floor (Dufour and Piegay, 2009). Ongoing
river dynamics influence aquatic biodiversity via several interrelated mechanisms that operate over
different spatial and temporal scales. These include habitat complexity, life history patterns, flood
and temperature pulse patterns, connectivity and biological invasions (Bunn & Arthington, 2002).
Restoration on the Old Rhine affected these interrelated mechanisms by emphasising habitat
complexity, influencing life history patterns, improving lateral connectivity and favouring invasions
(Figure 4.27). Although the restoration action increased subsidies that often drive macroinvertebrate
density, extreme hydrologic events limited the impact of potential structuring species, including
invasive species (Bunn & Arthington, 2002; Moore, 2006; Figure 4.27). The important weight of
‘campaigns’ in spatial and temporal sources of variability may be explained by internal river
dynamics that induce a re-setting of biological communities, i.e. each year is defined by a host of
specific factors (Figure 4.27). Long-term monitoring would be necessary to clarify the close

relationship between invasive species and hydrology.

(v.c) Conclusions and prospects

Controlled bank erosion had positive ecological effects on both in-channel (this study) and riparian
(Staentzel et al., in press.) compartments. Such passive restoration projects result in more
sustainable ecological and morphological effects than other far-reaching hydromorphological

restoration projects based on gravel augmentation, with the proviso that groynes stay in place. Most

184



of the positive effects from this study were attributable to the groynes, which were put in place to
favour bank erosion. In our case, while morphological evolution was consistent with initial
modelling studies, high lateral mobility and an increased sediment erosion budget were not
achieved (Die Moran, 2012; Chardon et al., 2016) as flooding uncovered historical embankments
that strongly limited lateral erosion, and thus sediment feeding for self-restoration. While
morphological changes were not as important as expected at the larger scale, EHMID showed a
high gain in habitat heterogeneity along the restored section at a finer scale. This concurs with
Beisel et al. (1998), who stressed that the degree of macroinvertebrate community response is scale-

study dependent.

The ecological conclusions from this study are in accordance with those of the EU-funded research
project ‘REFORM’ (www.reformrivers.eu), where channel widening was carried out in the majority
of twenty hydromorphological river restoration projects. At a smaller scale, in-channel structure
management based on deflectors or large woody debris reduced current flow velocity and
diversified natural habitats (Biron et al., 2004; Tockner et al., 2003). At a large scale, the artificial
groynes used in our study act in a similar manner, favouring deposition of fine-deposits downstream
during floods, slowing flow velocity and enhancing bank erosion when not joined to the bank. The
hydraulic law of similarities assumes that at two different scales (e.g. local and large), two objects
could have the same dynamic feature if they have the same length-scale ratio (geometric), time-
scale ratio (kinematic) and force-scale ratio (dynamic) (Binder, 1973; Chanson, 2009; Kline, 2012;
Heller, 2011). Identical physical features would provide similar ecological consequences whatever
the spatial scale considered, thereby allowing predictions on the response of biological communities

in future restoration projects.
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CHAPITRE 5
INVASIONS BIOLOGIQUES SUR  LES SITES
RESTAURES : MODIFICATION DES INTERACTIONS

INTERSPECIFIQUES

RESUME DU CHAPITRE 5

Du point de vue de la théorie des filtres environnementaux, lorsque la perméabilité du filtre abiotique
s’accroit, de nouvelles espéces peuvent étre favorisées, qu’elles soient natives et invasives. De nouvelles
interactions interspécifiques vont alors se mettre en place et régir le filtre biotique et définir la composition
de la communauté locale. Lorsque les taxons favorisés sont invasifs, il est intéressant d’évaluer leur impact
structurant sur les communautés natives, notamment dans un contexte de restauration écologique. Deux

¢tudes particuliéres dédiées au role d’espéces invasives ont été réalisées dans le cadre de cette thése :

= Impact environnemental des plantes invasives (manuscrit E)

Staentzel, C., Rouifed, S., Beisel, J.N. & Combroux, I. Environmental impacts of exotic riparian plants in

alluvial floodplain: a phytotoxicity test of Reynoutria japonica leaf litter. En préparation.

= Etude du réseau trophique (manuscrit F)
Staentzel, C., Schlumberger, O., Combroux I., Barillier, A. & Beisel, J.N. Gobiidae predation effects on local

communities: potential consequences on ecological benefits of a river restoration project. En préparation.
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5.1 Focus sur ’impact potentiel d’une espéce invasive
Les écosystémes aquatiques sont reconnus comme des €cosystémes particulierement vulnérables
aux invasions biologiques (Beisel et Lévéque, 2010 ; Friberg, 2014 ; Moorhouse et Macdonald,
2015). La dimension longitudinale des hydrosystémes fluviaux est largement considérée comme un
corridor de dispersion végétale et faunistique (Moorhouse et Macdonald, 2015), favorisant
I’installation et la prolifération d’espéces exotiques (Figure 5.1). L’introduction de nouvelles
especes dans un milieu restauré et notamment d’espéces s’adaptant trés facilement a des milieux
autres que leur écosystéme natif, peut représenter une menace importante pour la santé et la survie

des populations natives (Ramakrishnan et Vitousek, 1989).
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Figure 5.1 : Schéema conceptuel des différentes étapes d’'une invasion biologique et des termes ou
mesures de gestion associés (synthese de Blackburn et al,, 2011 a la suite de nombreux auteurs).

En milieu restauré, les invasions biologiques peuvent par exemple bloquer la résilience du milieu ou
orienter 1’évolution du milieu vers une trajectoire différente (Rahel, 2007), modifiant clairement les
relations trophiques (David ef al., 2017b) ou les mécanismes de régulation/structuration des

communautés au sein d'une biodiversité nouvellement créée.

5.1.1 Impact environnemental des plantes invasives

Les végétations de berge ont montré un fort couvert végétal invasif le long du Vieux Rhin
notamment occupé par Solidago gigantea, Coniza canadensis ou Reynoutria japonica. Les
nouveaux milieux créés via les actions de restauration ont été rapidement colonisés par ces espéces
végétales invasives, notamment le site d’érosion maitrisée (Figure 5.2). Dans ce contexte, nous nous
sommes tout particuliérement intéressés a 1'une de ces especes, Reynoutria japonica, connue pour

former des patchs denses monospécifiques (Beerling et al., 1994). Peu d’études ont ét€¢ menées sur
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ses médiateurs chimiques, reflet de ses capacités allélopathiques (Moravcova et al., 2011).
L’objectif a été de déterminer les impacts environnementaux du devenir de ses médiateurs
chimiques dans le cadre d’une plaine alluviale soumise a des flux de mati¢re et d’énergie entre la

berge et le cours actif tel que décrit dans le flood pulse concept (Junk et al., 1989).

B: Buddieja davidii
Ro: Robinia pseudoacacia
R: Reynoutria japonica

8: Stenactis annua

So: Solidago gigantea

C: Coniza canadensis

Figure 5.2 : Exemple de cartographie des especes invasives en berge érodée du site d’érosion
maitrisée au printemps 2017 (orthophotographie 2015, EDF).
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5.1.2 Environmental impacts of exotic riparian plants in alluvial floodplain: a phytotoxicity

test of Reynoutria japonica leaf litter (manuscrit E, en préparation)

Staentzel C. 2, Rouifed S. °, Beisel J.N. ¢ & Combroux I.?

¢ Université de Strasbourg CNRS LIVE UMR 7362, F-67000 Strasbourg
b Université de Lyon LEHNA CNRS UMR 5023, F- 69622 Villeurbanne
¢ Ecole Nationale du Génie de I’Eau et de [’Environnement (ENGEES), F-67070 Strasbourg

5.1.2.1 Abstract

Plant species produce biochemical mediators to interact between them. In large river, hydrological regime
modifies biological processes, integrating an edge dynamics at the water-riverside interface. A terrestrial
invasive species, Reynoutria japonica is now usually located on this interface. The purpose of this research
concerns the effects of Reynoutria japonica litters on terrestrial and semi-aquatic plants dynamics, compared
with those of a native plant species Rubus fruticosus. Biochemical mediator effects of both invasive and
native species were assessed through phytotoxicity tests along a decomposition period. Major findings
showed that (i) R. japonica and R. fruticosus litters induced a root reduction of both terrestrial and semi-
aquatic species (Lactuca sativa and Nasturtium officinale, respectively), (ii) positive root reduction indices
were observed with R. fruticosus litters all over the decomposition period, and (ii) R. japonica litters showed
a particular trend in three phases with (1) initial inhibitory root effects that (2) reduced in April-May and (3)
restart in June. This study emphasizes that phytotoxical impacts of riverside invasive species progressively

replacing native plants are important in alluvial systems.

Keywords: flood pulse concept, invasive plant species, phytotoxicity test, restoration

5.1.2.2 Introduction

Riparian systems are transitional and complex environments between aquatic and surrounding
elevated areas (Malanson, 1993; Bayley, 1995; Steiger et al., 2005; Naiman et al., 2005). The river
hydrological regime govern biological processes, integrating an edge dynamics that makes the
water-riverside interface become an important transition zone where many resources are transported
into the lotic environment as stated by the flood pulse concept (Junk et al., 1989). This concept is a
part of the lateral dimension of a fluvial hydrosystems (Ward, 1989) which is recognized as an
important component of river ecological processes, now threatened by habitat alteration, flood
control, and biological invasions (Tockner & Stanford, 2002). The higher frequency of exotic plants
and animals observed in floodplains (lowland) compared to the uplands demonstrated the
vulnerability of the riparian zone to plant invasion (PySek & Prach, 1993; Sher ef al., 2002). During
the last century, exotic species have been widely sold in Europe to Russia to stabilize mines or
decorate gardens (Bailey & Conolly, 2000). Among these species, the well-known widespread

terrestrial invasive species Japanese knotweed, Reynoutria japonica Houtt, 1977, (Polygonaceae)
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introduced in 1850 (Bailey, 1994), exhibit a high clonal expansion via rhizomes, and is currently
widely represented in every European countries. Invasion mechanisms of the Japanese knotweed
are among the most studied (Pysek et al., 2008). They are often associated with high growth rates
(Beerling et al., 1994), proliferous biomass production (Horn & Prach, 1995), good regeneration
ability (Bimova et al., 2003; Pysek et al., 2003) and an ability to grow in spite of low nutrient levels
(Adachi et al., 1996).

An increasing occurrence of this species has been observed in many European riparian systems as
in Czech rivers (Tockner & Stanford, 2002), Swiss rivers (Descombes et al., 2016), Loire River
(Rouifed et al., 2014), Danube River (Andelkovi¢ et al., 2016) and Rhine River (Schnitzler et al.,
2008). R. japonica reduced species diversity and displace native plant species (Bimova et al., 2004,
Urgenson, 2006; Lavoie, 2017). This has been especially noticed in restored riverbanks. Indeed,
high morphological changes induced by river restoration can facilitate this species settlement on
uncovered soils and lead to monospecific stands of R. japonica along watercourses. Riparian plant
species diversity is thus widely modified. We can therefore assume that R. japonica invasion would
impact the composition of resources transported from the bank to the lotic environments during

hydrologic events.

Leaf litters from riparian plant species comprise a primary source of nutrients and energy in
forested streams and large river backwater channels. There decomposition favor the release of
biochemical mediators such as plant secondary metabolites (Rice, 1984) that would be of high
importance in local plant community composition (Fernandez ef al., 2016) or in plant-soil processes
(Chomel et al., 2016). They are known to govern among others the mechanism of allelopathy,
influencing intra- and interspecific competition between plants (Fernandez et al., 2016). The novel
weapons hypothesis sustains that invasive species hold novel biochemical weapons that function as
unusually powerful allelopathic agents (Callaway & Ridenour, 2004). This is also defined as the
“allelopathic advantage against resident species” hypothesis (Callaway & Ridenour, 2004). It
represents another form of direct interference, as well as the competition for resources that can also
have a significant impact on plant communities (Orr ef al., 2005; Michalet ef al., 2006). Few studies
have been undertaken on competitive interactions between alien and native plant riparian species
(Tickner et al., 2001), especially to know at what extent knotweed invasions have an impact on the
population dynamics of native plants (Lavoie, 2017) or other organisms (Kuglerova et al., 2017).
By altering the composition and nutritional value of litter, R. japonica invasion could have a
detrimental impact on the productivity of aquatic food webs (Urgenson, 2006). Lecerf et al., (2007)
underlined the need to see the environmental impact of R. japonica and its litters on waterways,

showing also various macroinvertebrate communities with or without R. japonica litters.
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Furthermore, biotic effects of the R. japonica biochemical mediators from plant leaf litters to limit
the growth of native plants are still understudied along a long period of decomposition (Moravcova

etal.,2011).

Here, we focused on the environmental impacts of Reynoutria japonica biochemical mediators from
plant leaf litters that directly fall into or is transported into watercourse during floods. We compared
the environmental impacts of the biochemical mediators from riparian plants along a decomposition
period. We compared (i) a non-native species, R. japonica versus (ii) a native species, Rubus
fruticosus. Both species present a high capacity of growth, and similar ecological characteristics
(Bottollier et al, 2011) such as tolerance to hydrological constraints (water lever variation and
frequent floods). Phytotoxicity tests were realized on two target native plant models, (i) Lactuca
sativa (terrestrial) and (ii) Nasturtium officinale (semi-aquatic), aiming to test the allelopathic

potential of both litters and their sustainability along a long decomposition period.
5.1.2.3 Material and Methods

(i) Experimental design

Four populations of each species, Reynoutria japonica (RE) and Rubus fruticosus (RU), located in
riparian systems were sampled: (i) two populations of each species in the Rhine floodplain: RU1,
RU2, RE1 and RE2, and (ii) two populations of each species in the Sadne floodplain: RU3, RU4,
RE3 and RE4. A total of 3 kg of senescent leaves of each population were collected in December
2014. Leaves were thoroughly cleaned with tap water and litter bags were made with a mesh of 250
um, to exclude macroinvertebrate activity of decomposition (~50 x 35 cm). A weight of 20 = 1 g of
leaves per litter bag was used. Litter bags were then placed in natural environment, either terrestrial
(BANK) or aquatic (WATER) to be submitted to natural climatic conditions for decomposition
during three to six months. Four litter bags per population were placed on the bank (BANK) and
four litter bags were submerged in experimental ponds (WATER). The botanical garden pond of
Strasbourg was used for the Rhine floodplain populations, and the experimental pond of the
LEHNA Laboratory of Lyon (UMR CNRS 5023) was used for the Rhone floodplain populations.
One BANK and one WATER litter bag per populations were harvested along a decomposition
period, divided into sessions: (i) To — senescent leaves, before it was shed from the plants
(December 2014), (i) T+3 months (March 2015, at the beginning of the growing season), (iii) T+4 months
(April 2015), (iv) T+s5 months (May 2015) and (v) T+6 months (June 2015). Plant leaves were cleaned
before being air-dried for Ty and freeze-dried for other sessions, and then being grinding in liquid

nitrogen to reduce into powder.

197



The data from long series of daily measurements from Rhine and Rhone floodplains meteorological
stations of Meteo France were displayed in (Table 5.1): mean, minimum and maximum
temperature, wind, sunning and rainfalls. Mean temperature and sunning were higher in the Rhone
floodplain than in the Rhine floodplain. Both had similar maximal values of wind. In the Rhine
floodplain, we noticed unusual climatic conditions in March 2015 (T+3 months) With high wind (96.3
km/h) and low rainfalls (17.4 mm).

Table 5.1: Meteorological records (Meteo France) including temperature (°C), wind (km/h),
sunning (h) and rainfalls (mm) from Rhine and Rhone floodplains.

TO T+3 months T+4 months T+5 months T+6 months
(December 2014) (March (April (May (June
2015) 2015) 2015) 2015)
Rhone  Rhine Rhone Rhine Rhone Rhine Rhdéne Rhine Rhone  Rhine
T (°C)
Min -4.8 -85 -1.8 -29 1.2 -2.7 7.7 0.0 12.4 8.4
Max 14.3 13.8 19.4 19.4 26.0 27.7 28.7 31.1 34.7 34.6
Moy 5.5 4.6 8.9 7.5 13.3 11.5 17.1 15.6 21.9 19
Max wind 74.1 61.1 66.7 96.3 64.8 59.3 75.9 72.2 55.6 53.7
(km/h)
Total 52h 18h 163h 183h  235h  235h  256h 170h 305h 197h
Sunning (h)
Rainfalls 41.2 31.5 43.7 17.4 42.1 51.8 42.1 59.7 42.1 31
(mm)

The mean decomposition percentages for all populations have gradually increased along the
decomposition period and were slightly higher in the WATER condition (T+3 months = 11.7 %; T+s
months — 55.7 %) than ln the BANK COHdlthIl (T+3 months — 6.23 %; T+6 months = 50.9 %).

(ii) Sandwich tests

The method was adapted from Fujii et al. (2004). Two doses of plant powder were tested: 50 mg
and 150 mg. The growth medium was prepared with a commercial agar (0.5%). A first layer of 5
mL agar was added to the powder, in each well of the multidish plastic plate. After solidification,
another layer of 5 ml agar was added to each well of the multidish plate. Ten seeds of target species
(L. sativa or N. officinale) were placed in each well. A total of 308 six-well multidish plastic plates
were used for both target species: per target species, 16 six-well multidish plastic plates for the To
and 32 six-well multidish plastic plates for each T+, months. Two controls without any plant
material (0 mg) were proceeded at each time periods. Multidish plastic plates were covered with
aluminium tape for complete darkness and were placed in a phytotron (MLR-352H) at a constant

temperature of 25°C. L. sativa seedlings were measured 3 days after and N. officinale seedlings
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after 4 days. Then, the measurement of 18,480 seedlings radicle length was realized. Seeds were

considered germinated when the radicle protruded through the seed coat.

(iii) The RR index and statistical analysis

Statistical analyses were performed in R (R Core Team, 2017). Root length data of L. sativa and N.
officinale of seedlings were transformed into a root reduction (RR) index based on the mean length
root of control. The RR index was calculated for each period (To, T+3 months, T+4 months, T+5 months, 1+6

months)-
RR index (%) = ([mean length root control — length root treatment]/ mean length root control) x 100

A positive RR index indicates root reduction induced by the treatment whereas a negative one
indicates root growth stimulation by treatments, i.e. populations by doses of 50 or 150 mg. The
variation in the RR index was evaluated by fixed effect factorial ANOVAs. One-way ANOVAs,
using sessions of the decomposition period as levels of the factor, were realized per group of
population x dose x condition. Differences in RR index values between sessions along the
decomposition period were assessed by post-hoc Tukey HSD tests. Only results from RU1, RE2,

RU3 and RE4 are presented here; they represent overall population trends.
5.1.2.4 Results

(i) Phytotoxicity tests on Lactuca sativa

At To, R. japonica and R. fruticosus litters induced both at least a 45% RR index at 50 mg and a
70% RR index at 150 mg. This RR index increased with the augmented dose of R. japonica or R.
fruticosus litters (Figure 5.3). Specific trend is exhibited by both species along the decomposition
period. R. fruticosus inhibited root growth all along the decomposition period (RR index>0) in
BANK and WATER conditions. The RU1 population showed a significant decrease in the RR
index between To and other sessions (p<0.001), but no significant differences were measured in
BANK between T+3 months @nd T+4 months (Tukey HSD test, p=0.11) or, T+5 months and T-+6 months (Tukey
HSD test, p=0.76). The population RU3 showed the same trend for the BANK condition than the
RU1 population. In the WATER condition, the RR index values of the RU1 population along the
decomposition period were high with a global mean of 73.27 + 5 % for the lowest dose. The RU3
population showed a slow decrease of the RR index values but they remained positive. No main

significant differences were showed from T+3 months tO T+6 months.
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Figure 5.3: Root reduction of L. sativa along the decomposition period. Different letters represent
significant differences according to a Tukey HSD test with p <0.05. A. Population of R. fruticosus
in Rhine floodplain (RUI), B. Population of R. japonica in Rhine floodplain (RE2), C. Population
of R. fruticosus in the Rhone floodplain (RE3) and D. Population of R. japonica in the Rhone
floodplain (RE4).
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Although senescent leaves of R. japonica showed a strong L. sativa root reduction, less inhibitory
effects were observed along the decomposition period whatever the decomposition environment
(BANK or WATER). Negative values of the RR index were especially measured at T+4 months and
T+5 months (April - May) for all R. japonica population litters in the BANK condition. The RE2 and
RE4 population litters showed at the lowest dose, respectively, -43.7% and -24.6% RR index
values, and at the highest dose -35.3% and -5.9% RR index values. At T+6 months, @ recovery of the L.
sativa root reduction ability was observed but the root reduction was lower than those obtained at
To. This trend has been demonstrated for all RE1, RE2, RE3 and RE4 populations. In the WATER
condition, a high instability of effects on root reduction has been demonstrated with reduced

growing effects compared to the BANK condition.

(ii) Phytotoxicity testing on Nasturtium officinale

At To, R. japonica and R. fruticosus litters showed at the lowest dose RR index from 17.7% to 53%,
and at the highest dose RR index from 17.3% to 84% (Figure 5.4). The RR index increased with the
augmented dose of R. japonica or R. fruticosus litters. The two species presented different trends
along the decomposition period. Similar results were obtained with L. sativa and N. officinale
regarding (i) sustainable positive RR index values for R. fruticosus litters all along the
decomposition period, and (ii) the “reduce-growth-reduce” trend for R. japonica litters in the

BANK condition. This result has been observed for all populations.

The RUI and RU3 populations presented different trends along the decomposition period. No main
significant differences were measured for the RU1 population along the decomposition period in
BANK and WATER conditions. All RR index values showed positive values (Figure 5.4). The
population RU3 showed less inhibitory effects during the decomposition period, especially in the
WATER condition. In the BANK condition, a one-off slight root growth stimulation was measured
1N T+4 months (April 2015); the recovery of root reduction ability income after that (Figure 5.4).

Populations of R. japonica presented the same “reduce-growth-reduce” trend than L. sativa with N.
officinale in the BANK condition. In the WATER condition, RR index values were close to zero or
positive values, showing a whole stable root reduction. The RR index was even higher in T-+6 months

than in To (Figure 5.4).
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Figure 5.4: Root reduction of N. officinale along the decomposition period. Different letters
represent significant differences according to a Tukey HSD test with p <0.05. A. Population of R.
fruticosus in Rhine floodplain (RUI), B. Population of R. japonica in Rhine floodplain (RE2), C.
Population of R. fruticosus in the Rhone floodplain (RE3) and D. Population of R. japonica in the
Rhone floodplain (RE4).
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5.1.2.5 Discussion

(i) Specific trend for native and exotic species in their root reduction ability on L. sativa

and N. officinale

The litters from populations of R. fruticosus showed a positive RR index all over the decomposition
period whatever BANK or WATER conditions. They showed a high ability to reduce terrestrial (L.
sativa) or semi-aquatic (N. officinale) plant species roots after six months of decomposition. Our
results showed that biochemical mediators from native species litters regulated both riverbank and
aquatic plant community dynamics all over the growing period. A growth inhibitory effect of the
decomposition of other allelopathic plants in soil was already proven (Xuan et al., 2005). However,
to our knowledge the growth inhibitory effect sustainability of native biochemical mediators along a
long decomposition period was not demonstrated. This is all more interesting in the flood pulse

concept for which resources transport and interconnexions are activated during submersions by

floods (Junk et al., 1989).

Effect of the biochemical mediators seems no widely different between populations coming from
different regions. The margin in climatic data between the Rhine and Rhone floodplains was slight
despite high point values of sunning and temperature in the Rhone floodplain. However,
biochemical mediators effects appeared different between R. japonica and R. fruticosus species.
Further statistical analyses are needed to confirm these headings. The nature of the biochemical
mediators could differ depending on the species and the genetic pool within each (Pichersky &
Gang, 2000). Allelopathic effects thus highly depend of tested and targeted co-partners nature.
Although a lower root reduction was measured in N. officinale (semi-aquatic) than in L. sativa

(terrestrial), we observed here similar trends.

Positive RR index values for L. sativa and N. officinale with R. japonica and R. fruticosus litters
were observed in To. However, specific trend for native and exotic species litter effects in their root
reduction ability on both targeted species was highlighted during the decomposition period. While
positive RR index values were observed all over the decomposition period, a “reduce-growth-
reduce” trend was observed for R. japonica litters in the BANK condition. Negative RR index
values were especially observed in May. This particular trend was not as explicit any more in the
WATER condition. Biochemical mediator effects can thus be affected by the condition or the place
in which they break down. A recovery of root reduction abilities was measured in June. We can
suppose a potential effect on this phenomenon of high floods occurring in May-June in the Rhine
floodplain (Uehlinger et al., 2009), where a lowest occupation of R. japonica was recorded

compared to the Sadne floodplain (low-water period in May-June).
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(ii) Replacement of native species by Reynoutria japonica

Catford et al. (2009) assumed that exotic plant invasion is the result of the interaction between
propagule pressure, abiotic characteristics of the invaded ecosystem, and biotic characteristics of
both the recipient community and the invading species. In the lowland region, Rouifed et al. (2014)
showed the importance of biotic variables and natural disturbance in the successful invasion of
Reynoutria spp. Biotic variables include interspecific interactions such as competition where native
species may be replace by invasive ones (Ricciardi, 2004; Gurevitch & Padilla 2004; Castro-Diez &
Alonso, 2017). Castro-Diez & Alonso (2017) described hypotheses emphasizing that the abiotic
properties and the resource availability of the recipient ecosystem modulate the chances of non-
native species to become invaders, e.g. the “habitat filtering” (Melbourne et al., 2007) or the
“fluctuating resource” hypotheses (Davis et al., 2000). In restored riparian systems, these processes
could be emphasized; newly uncovered habitat type providing a more permeable abiotic and biotic
filter for invasive species (Richardson et al., 2000; Cristofoli & Mahy, 2010). The eroded bank
from the restored site was slowly colonized from 2013 to 2016 by R. japonica and, by other
invasive ones (Staentzel et al., in press.). In 2017, this eroded bank was dominated by invasive
species, e.g. Solidago gigantea, Coniza canadensis, Robinia pseudoacacia, Buddleja davidii; R.

Jjaponica being only limited by natural disturbances such as high floods (Staentzel et al., in press.).

Tokarska-Guzik et al., (2006) showed that in a floodplain system, a cover percentage of R. japonica
above 70% strongly decreased the typical species in place such as Calystegia sepium, Phalaris
arundinacea, Urtica dioica and Rubus caesius. Significant imbalances would occur if R. japonica
replace Rubus sp. In our study, R. fruticosus population litters have shown a strong regulating
ability on both terrestrial L. sativa and semi-aquatic N. officinale targeted species all over the
decomposition period. The “reduce-growth-reduce” curve along the decomposition period showed
that R. japonica would easily modified natural and aquatic riparian systems by a potential
facilitation phenomenon. This would especially favor species with a late development in the season,
i.e. iIn May, as many other invasive plant species such as Solidago gigantea or Erigeron annuus that
are known to have a late development in the season. The replacement of strict natural regulator

species may thus enable the emergence of other mechanisms of regulation linked to the phenology.
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5.2 Etude du réseau trophique

5.2.1 Effet de prédation potentielle par les Gobiidae

Les poissons ponto-caspiens Neogobius melanostomus ou Ponticola kessleri ont colonisé le Rhin
Supérieur dans sa partie frangaise a partir de 2011 (Roche ef al., 2013), de maniére concomitante
aux travaux de restauration. Ce type d’introductions peut étre a l’origine de I’altération du
fonctionnement des réseaux trophiques (Beisel et Levéque, 2010 ; Kornis et al., 2012 ; David et al.,
2017b). Une rapide analyse permet d’éclairer la réflexion quant a I’effet de la prédation et aux

modifications du réseau trophique potentiellement causés par ces deux especes de gobies (Figure

5.5).

A. Schéma conceptuel de I'impact de la prédation par les gobies

SANS gobies AVEC gobies (milieu envahi)

Age (Taille)

Prédateurs Autres Prédateurs Autres

B. Hypothéses de I'effet de prédation en site restauré 03

AVEC gobies (milieu envahi et restauré)

Prédateurs Autres

. A Apport de la restauration (site 03)

Q A Communautés en place

(__3 /% Potentiel écologique sans la présence des gobies

= Impact de la prédation par les gobies
|:> Impact des prédateurs sur les gobies

* Ne concerne que Ponticola kessleri

Figure 5.5 : A. Schéma conceptuel issu de [’état de [’art réalisé sur [’effet de prédation de
Neogobius melanostomus et Ponticola kessleri, (Beisel, com. pers.) B. Intégration des hypothéses
de [’effet de prédation des Gobiidae sur des espéces prédatrices et les autres espéces piscicoles en
milieu restauré. Le méme schéma peut s appliquer a des macroinvertébreés.
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Le réseau trophique d’un écosystéme rivicre exempt de gobies présente plusieurs niveaux
trophiques (prédateurs et proies). Les animaux de petite taille (e.g. juvéniles) sont les plus soumis a
la prédation (Lederer et al. 2008), en particulier par les gobies qui sont des animaux benthiques
(absence de vessie natatoire) et voraces. Seuls quelques prédateurs qui échappent a cette pression de
prédation par les gobies arrivent a maturité. Dans un milieu envahi par les deux espéces de gobies,
la littérature scientifique évoque quelques-uns de leurs prédateurs, comme le sandre (Sander
lucioperca), la perche (Perca fluviatilis) ou le silure glane (Silurus glanis) (Hempel et al., 2016 ;
Mickl et al., 2017), mais une pression par les gobies sur les juvéniles de ces populations prédatrices
pourrait amener a une rétroaction qui libére la pression de prédation sur les gobies. Un
comportement piscivore a surtout été pour le moment observé chez Ponticola kessleri mais 1I’'impact
sur les invertébrés a été formellement prouvé chez les deux espéces (Borcherding et al., 2011;
Stevove et Kova¢, 2013). Une conséquence pratique est qu’en milieu restauré, I’effet de la
prédation de ces especes de gobies peut entraver les bénéfices liés a la restauration. La pression
qu’ils exercent sur le milieu est concomitante a I’action de restauration et interfére avec les
changements de communautés Les études combinant I’examen de ces deux facteurs de variation
sont actuellement rares. Notre recherche s’intégre dans une stratégie d’évaluation
évolutive/adaptative de la restauration, i.e. qui tienne compte des facteurs de changements
concomitants a la restauration. Une ¢étude spécifique de la prédation par les gobies a donc été

réalisée dans le cadre de cette thése.

212



5.2.2 Gobiidae predation effects on local communities : potential consequences on ecological

benefits of a river restoration project (manuscrit F, en préparation)

Staentzel, C.?, Schlumberger, O. ¢, Combroux, I.?, Barillier, A.®, Valentini, A. %¢ & Beisel, IN?

“ Université de Strasbourg, CNRS, LIVE UMR 7362, F-67000 Strasbourg;

b Centre d’ingénierie hydraulique, Electricité de France (EDF), Savoie Technolac, France

¢ Ecole Nationale du Génie de [’Eau et de I’Environnement (ENGEES), F-67070 Strasbourg

4 SPYGEN, Savoie Technolac - BP 274, Le Bourget-du-Lac, France ;

¢ Laboratoire d'Ecologie Alpine, UMR CNRS 5553, Université de Savoie, Le Bourget-du-Lac,
France.

5.2.2.1 Abstract

Hydromorphological restorations projects aim at improving a situation of functional deficits and at
increasing/sustaining a typical alluvial biodiversity. But biological invasions benefit both from the
anthropogenic disturbance of ecosystems and the pionner state of post-restoration actions. Morphological
changes induced by restoration could favored invasive species what may thwart the biological objectives of
the restoration. Here we focused on the fish assemblages of a restored section by controlled erosion in the
Old Rhine River, France. The restoration actions (achieved in 2013) and the settlement of Ponto-Caspian
invasive gobies were concomitant. A sharp increase in Ponto-Caspian invasive fish Neogobius melanostomus
and Ponticola kessleri in fish assemblages has been observed since 2015 at the expense of native species. V.
melanostomus was largely more abundant than P. kessleri, especially in the restored section. Gut content
analyses of both species helped to define their feeding habits, and the monitoring of macroinvertebrate
communities provided a prey availability spectrum on restored or not river sections. While P. kessleri
displayed a predatory fish feeding habit, the diet of N. melanostomus was dominated by macroinvertebrate
species. The site variations in prey availability modified the feeding regime of N. melanostomus, reflecting
an opportunistic behaviour. Our findings supported the hypothesis of a potential predation effect on low
trophic level species that was favored by restoration. N. melanostomus breeded a competition with the native
fish species, reducing the primary food resources and occupying restored space in high abundance. To date,
we can assume that the high abundance in N. melanostomus and new habitat features from restoration may

have led to profund changes of interaction in the food wed structure.

Keywords: Gobiidae diet, invasive species, ecological restoration, large river, overlapping
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5.2.2.2 Introduction

Restorations projects in large rivers aim at the recovery of functional process that sustain or
favoured a typical alluvial biodiversity (SER, 2004). The evaluation of such actions is important for
many purposes: respect of the reglementation, feedbacks to improve methods or to motivate new
restoration actions (Wortley et al., 2013; Friberg et al., 2016). The monitoring of biological
compartments such as macroinvertebrates, fish or plants allowed to quantify the potential benefit of
restoration actions usually following a before-after, control-impact study design (BACI; Smith et
al., 1993). But some confounding factors can occurred during the monitoring program devoted to
the restoration evaluation and the challenge is then to distinguish the effects of each factors.
Between them, biological invasion are well known to be favored in newly created or modified
environments due to the pionner features of exotic species (Friberg, 2014; Lapin et al., 2016).
Hydromorphological changes induced by restoration pave the way for invasive species what may

thwart the biological objectives of the restoration (Cristofoli & Mahy, 2010).

Gobiidae species are invasive fish, native from the Black, Caspian and Azov seas. They have
colonized many brackish and freshwater ecosystems on both sides of the Atlantic Ocean (Brandner
et al., 2013; Roche et al., 2013) and follow their spreads (Kornis et al. 2012; Kalchhauser et al.
2013; Masson et al., 2018). These invasions benefited from anthropogenic displacements and have
been favored by fluvial transport since the 1990s (Maclsaac et al., 2001) which added to its natural
dispersal capacities, e.g. saltatory dispersal along dams (Wiesner, 2005). In the Rhine and Meuse
floodplains, the first discovery of the round goby dates from 2004 (Roche et al., 2013). The first
confirmation of its introduction into the Lower Rhine was given in 2008 and for the Upper Rhine
River in 2011 by Borcherding ef al. (2011). Three species are present in the Upper Rhine River: the
round goby, Neogobius melanostomus, Pallas (1814), the bighead goby, Ponticola kessleri, Glinther
(1861) and the tubenose goby, Proterorhinus semilunaris, Heckel (1837). Many studies stressed
that such invasive species could strongly modify local macroinvertebrates and fish communities,
causing regime shifts in freshwater systems (Brandner et al., 2013; David et al., 2017b). In its
original environment, round gobies have a diversified diet and admit great flexibility in their diet,
having important predation on invertebrates, and fish eggs and larvae (Steinhart ef al. 2004, Lederer
et al. 2008; Borza et al., 2009; Stevove & Kovag, 2013). The introduction of such new species into
an environment may represent a significant threat to the health and survival of native populations,

especially because these species adapt very quickly to new environments (Dudgeon et al., 2006).
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Introduced species have the potential to disrupt trophic relationships and alter ecosystem function
(Charles & Dukes, 2007; Sala et al., 2000). The effects of invasions on food webs will depend not
only on the individual effect of one invader in the food web but also on how many introduced
species succeed and where they insert themselves in the network (Beisel & Lévéque, 2010; David et
al., 2017b). Feeding ecology of Gobiidae is poorly known and their food web position remains
uncertain (Borza et al., 2009), especially in large river restoration context. When the patchy habitat
mosaic constituting the river bottom changes, it may lift the constraint of an abiotic filter regulating
species in place (Poff, 1997) and thus increase permeability of the ecosystem for both native and
non-native species (Cristofoli & Mahy, 2010). Habitat availability is an important parameter in the
invasion process that could widely be enlarged in restoration sites (Beisel & Lévéque, 2010). In
invaded environments, Kornis et al. (2012) described the current competition between Gobiidae and
native fish species for reasons of resources sharing, access to optimal habitats and use of existing

spawning grounds.

We focused on the two main Gobiidae invasive species present in a restored section of the Old
Rhine River, i.e. the round goby (N. melanostomus) and the bighead goby (P. kessleri) to provide
reliable inference on their trophic impacts in a restoration context. Our main objective was to
analyze their diet in restored versus unrestored sites. For that, Gobiidae electrofishing picking was
realized and macroinvertebrate and fish communities were described in details. Feeding diet of
Gobiidae was assessed using gut content analyses and was complemented by molecular based
approaches such as environmental DNA (eDNA) analyses (Nielsen et al., 2017). The gut content
analyses (i) reflect the diet at a given moment of the species studied, (ii) constitute the basis of the
knowledge about predator-prey relationships (Hyslop, 1980), and (ii1) show seasonal changes in diet
and interspecific competition on some particular preys. They make it possible to obtain a detailed
and punctual composition of the diet digested by an animal, even if they do not inform with
certainty on the assimilation of these preys as energy. eDNA investigations consist of identifying
the prey species in stomach contents by genetic sequencing of their DNA (Rees ef al., 2014). This
approach allows the identification of consumed individuals regardless of their state of degradation
and has the potential to improve quantitative studies in trophic interactions (Yoccoz, 2012). Our
objectives were to examine (i) morphological restoration-induced changes effects on Gobiidae
invasion, (ii) Gobiidae predation effect on local fish and macroinvertebrate communities, and (iii)

impacts of Gobiidae feeding diet on the ecological benefits from restoration.
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5.2.2.3 Methods

(i) Study sites and sampling design

The study site is a section of 1.4 km, located in the Old Rhine River, near Ottmarsheim (France), 20
km downstream Basel. A restoration action by controlled bank erosion was initiated in April 2013,
aiming at increasing lateral mobility and diversifying habitats by the removal of embankments
(Garnier & Barillier, 2015). The derelict material was used to implement two artificial transverse
groynes (Clutier et al., 2012; Pinte et al., 2015; Garnier & Barillier, 2015). The study site was
divided into three areas (Figure 5.6): (i) the upstream part of the study site, not impacted by the
restoration action and showing a wider range of natural geomorphological units (UP.AREA), (ii)
the restored area by controlled bank erosion and groynes implementation on a linear of 300 meters
(GROY.AREA), and (iii) the downstream area, the most linear and channelized stretch of the study
site (D.AREA).

Fish communities were assessed by electrofishing picking in autumns 2013, 2014, 2015 and 2016
(ECOTEC, unpublished data) on each area. The protocol consists of fishing point along the bank
over a width of 1 to 3 m, also corresponding to the efficience limits of electrofishing (Figure 5.6A).
The morphology of border areas does not allow to evolve safely on foot. Boat approach was faster
and minimized the escape of the fish. Sixty sampling points were realized in the GROY.AREA,
twenty in the UP.AREA and twenty in the D.AREA (Figure 5.6A). Young-of-the year fish habitats

have specialy been focused during the fishing.
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A. Global electrofishing picking (ECOTEC,2015) B. Gobiidae picking and invertebrates sampling stations

@ invertebrates sampling stations

i~ =1 Gobiidae sampling zones by electrofishing
-~ picking for gut content and eDNA analyses

Flow velocity

GROY.GOB zone |

A Electrofishing point

UP.GOB zone

Flow velocity

Figure 5.6: Study site division in three main areas: D.AREA, GROY.AREA (the restored section),
and UP.AREA. A. Location of the 100 electrofishing points (ECOTEC, 2015), B. Location of
Gobiidae sampling zones by picking for gut analysis (UP.GOB and GROY.GOB) and invertebrates
sampling sites from station 1 (S1) to station 8 (S8).

Both Gobiidae picking and fish community sampling were realized in each of the three previously
defined areas. The locations of picking zones were slightly different from those of electrofishing to
assess fish communities (Figure 5.6B). The UP.GOB area corresponded to a (positive) control
where mesohabitats were diversified (47°44'46.16"N, 7°32'36.90"E). This area included the station
1 (S1) of macroinvertebrate sampling. In the GROY.AREA, gobies were picked up in the inner-
groyne area, defined as the GROY.GOB area (47°45'03.20"N, 7°32'27.70"E). A third downstream
area (D.GOB; 47°46'03.15"N, 7°31'54.84"E) was located 2 km downstream of the GROY.GOB
area in a channelized stretch of the Old Rhine (not represented in the Figure 5.6B).

(ii) Methods of Gobiidae sampling

Gobiidae were collected by electrofishing in autumn 2015 (October), winter 2016 (February),
spring 2016 (April and May) and autumn 2016 (September). For each campaign, 27 round gobies
ad minima by zones were captured (see Table 5.2). To comply with animal welfare rules, fish were
anesthetized with clove oil to cause death before transportation. The length (+/- 1 mm) and the
weight (+/- 0.01 g) of each individual were determined before the dissection with aseptic
precautions. During dissections, fish were sexed based on gonadal structure and maturity was

determined. Macroparasites were collected in the body cavity, and within the gut dissected to
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provide parasitic load (David et al., 2017a). A total of 492 gut-contents were analyzed (Table 5.2).
Benthic preys observed in guts were counted and determined at the most precise level of
determination allowed by the observation. Species identification of fish preys were mostly realized

with residual anatomical parts as edges or jaws.

Table 5.2: Abundances of N. melanostomus (GTN) and P. kessleri (GKS) sampled in 2015
(September) and in 2016 (February, April, May and September) at U2, G2 and D2 zones.

October February April May September
2015 2016 . 2016 2016 2016
GROY. UP. GROY. D. UP. GROY. D. GROY. UP. GROY. D.

GOB GOB GOB GOB GOB GOB GOB GOB GOB GOB Gop 1@l
GKS 32 10 16 4 7 19 5 7 1 2 : 103
GTN 30 33 27 29 30 30 30 90 30 30 30 389

(iii) Details on macroinvertebrate sampling

Spring and autumn campaigns of macroinvertebrate sampling were performed at eleven stations
along the study site from 2014 to 2016 (Staentzel et al., submitted) but only eight of them have
been used for this analysis, those located in the UP.AREA and GROY.AREA. The D.AREA gut-
contents data were not exploited in this present study because no macroinvertebrate sampling
station was located in this area. Macroinvertebrate sampling was performed with a 330 x 400 mm
high, stainless steel 500 um Hess Stream Sampler. At each station, five sampling points were
collected within the whole range of mesohabitats in depths less than 60 cm and velocities ranging
between 0.1 and 1.00 m s'. More details on the sampling method are available in Staentzel et al.
(submitted). The predation effect was analyzed overlapping gut content datasets and

macroinvertebrate data from autumn 2016.

(iv) Dietary overlap and statistical analyses

We performed statistical analyses with the R software (R Core Team, 2017). Multivariate analyses
were used to superimpose prey availability and gut content analyses (data from September 2016).
We superimpose fish gut-contents (GUT) and macroinvertebrate data (PREY) with two level of

accuracy in the prey availability spectrum.

The first level used macroinvertebrate prey composition at a larger scale than the area where fish
has been collected, i.e. the use of all macroinvertebrate sampling stations located in the
GROY.AREA (prey availability in S4, S5, S6, S7 and S8 = GROY.AREA PREY) and located in
the UP.AREA (prey availability in S1, S2, S3 = UP.AREA PREY). The second level used

macroinvertebrate prey composition at a fine scale, i.e. the use of macroinvertebrate sampling
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stations where fish Gobiidae have been sampled (UP.GOB and GROY.GOB). Only one
macroinvertebrate sampling station was located in the UP.GOB (prey availability in S1 = UP.GOB
PREY) whereas three were located in the inner-groyne area, GROY.GOB (prey availability in S5,
S6 and S7=GROY.GOB PREY).

(v) Add-on of the eDNA approach

The advent of molecular based approaches has enhanced the precision of diet estimates and expand
our understanding of ecological communities (Poelen et al, 2014). For a pilot study, five Gobiidae
gut contents were extracted using the protocol proposed in Valentini et al., (2009). The DNA was
amplified using the universal primers for Eukaryotes (Euka2; (Taberlet et al., 2018) following the
protocol described in (Guardiola et al., 2015). Two PCR replicates per samples were analyzed.
After the amplification, samples were titrated, purified and then pooled in equal volumes, to achieve
a theoretical sequencing depth of 50,000 reads per sample. Library preparation and sequencing were
performed at Fasteris (Geneva, Switzerland) using MetaFast protocol (Fateris,
https://www.fasteris.com/dna/?q=content/metafast-protocol-amplicon-metagenomic-analysis) and a
paired-end sequencing (2x125 bp) was carried out using an Illumina HiSeq 2500 sequencer. The
bioinformatic analysis was done following De Barba et al. (2014). The results of this pilot study
demonstrated that the sequence of the host species (Gobiidae) corresponded to more than 90% of
the reads retrieved after the bioinformatic analysis. The most abundant sequence found in the fish

samples was used for the design of blocking primers.

The approved pilot protocol was applied with the Euka2 primers for gut contents from autumn 2015
analyses (30 samples of N. melanostomus and 30 samples of P. kessleri) using the fish blocking
primer. During the bioinformatic analysis it was found that some species were missed because the
amplified fragment was superior of 250 bp, the maximum length obtained on the Hiseq sequencer.
A second bioinformatic analysis was then performed on the samples to retrieve the non-aligned

sequence that corresponded to the longer fragment.
5.2.2.4 Results

(i) Fish assemblages on the restored study site

The study site sheltered 28 fish species recorded from 2013 to 2016 (Annexe 9). Gobiidae invasive
species increased since 2015, at the expense of local fish species especially Cyprinidae (Leuciscus
cephalus and Barbus barbus). Trends indicated that communities are moving towards a Gobiidae

domination (Figure 5.7A). This fast and recent expansion concerned only N. melanostomus (GTN)
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and in a lesser extent, P. kessleri (GKS) (Figure 5.7B). A high increase in GTN abundance was
noticed in the GROY.AREA (Figure 5.7).

A. Fish assemblages B. N. melanostomus abundance on the study site
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Figure 5.7: A. Relative frequency of the two main families (Cyprinidae and Gobiidae) and others
(Annexe 9) on the study site from 2013 to 2016, B. Gobiidae abundance from 2013 to 2016 for each
area (60 electrofishing picking in the GROY.AREA, 20 for both UPI.AREA and D.AREA), C.
Neogobius melanostomus and Ponticola kessleri abundances from 2013 to 2016 for each area (60
electrofishing picking in the GROY.AREA, 20 for UP.AREA and 20 for D.AREA).

Gut content analyses were relatively different between GTN and GKS (Figure 5.8). GTN gut
content analyses showed a feeding diet mostly composed of Diptera and in a less extent of
Crustacea. The reverse was observed in GKS gut contents, with a larger frequency of Crustacea
than Diptera. GKS had a more diversified fish diet, including Gobiidae and small Cyprinidae
(Figure 5.8). Cannibalism was observed between GTN/GTN (9%). Concerning pollution-sensitive
species (Ephemeroptera, Plecoptera, Trichoptera and Coleoptera), GKS have a larger predation
effect on Trichoptera (Hydropsyche sp. i.e. exocellata, incognita/pellucida, Psychomyia pusilla)
whereas GTN have a larger predation on Ephemeroptera (Baetis sp.). In GTN diets, we also
observed a strong presence of Gasteropoda (Potamopyrgus antipodarum, Ancylus fluviatilis) and of

Zooplancton (Cladocera dominant).
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Figure 5.8: Histogram of all gut contents of GTN (n=389) and GKS (n=103) from UP.GOB,
GROY.GOB and D.GOB sections. Undetermined fish scraps were named FISH IND.

(ii) Prey availability, fish prey and add-on of eDNA results

No difference in fish size and weight was observed between the UP.GOB and GROY.GOB areas,
sustaining that the sampling efforts were in the same range between zones. Multivariate analyses
showed that at a large scale, the UP.AREA PREY and the GROY.AREA PREY were located close
to the center of the analyses, indicating a low evenness in prey availability, i.e. dominance of some
species (Figure 5.9). However, the first axis of both factorial Correspondence Analyses showed a
slight rheophilic gradient whith the UP.AREA PREY mainly composed of pollution-sensitive
species such as Trichoptera species (Hydropsyche incognita/pellucida, Hydropsyche contubernalis
Rhyacophila sensu stricto, Limnephilinae, Brachycentrus subnubilus, Hydroptila occulta,
Psychomyia pusilla). The GROY.AREA PREY illustrated another pattern of composition,
dominated by Diptera (Chironomidae, Empididae), Crustacean (Dikerogammarus villosus,

Echinogammarus ischnus) and some Ephemeroptera species (Caenis luctuosa, Ephemera danica.).

Both factorial Correspondence Analyses also illustrated the predation effect of GTN on the
macroinvertebrate community in place (Figure 5.9). The composition pattern of GTN diet (GUT,
Figure 5.9) is superimposed on that of the macroinvertebrate community in place in both analyses.
However, the spatial variations of prey availability between UP.AREA PREY and GROY.AREA
PREY were also observed in Gobiidae fish diet composition (UP.GOB GUT and GROY.GOB
GUT). At the global scale, the overlapping of the GUT and PREY was higher within GROY.AREA
PREY and GROY.GOB GUT than for UP.AREA PREY and UP.GOB GUT (Figure 5.9A).
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Figure 5.9: First factorial plane of the correspondence analyses (CA) and overlap between N.
melanostomus gut content (GUT) and prey availability (PREY) A. performed on all
macroinvertebrate sampling stations located in UP.AREA PREY (S1, S2 and S3) and all
macroinvertebrate sampling stations in GROY.AREA PREY (5S4 to S8), B. performed on strictly

overlapping areas between N. melanostomus picking and macroinvertebrate sampling: UP.GOB
PREY (S§1) and stations S5 to S7 for GROY.GOB PREY.
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A further analysis showed the overlapping of GUT and PREY at the fine scale, i.e. considering only
macroinvertebrate sampling stations exclusively present in the fish Gobiidae picking area (Figure
5.9B). A similar overlapping was observed between fish Gobiidae diet (GROY.GOB GUT, Figure
5.9B), and both global (GROY.AREA PREY: from S4 to S8) and fine scale (GROY.GOB PREY:
S5, S6 and S7) prey availabilities. A greater overlap has been observed at the fine scale than at the
global scale, between fish Gobiidae diet (UP.GOB GUT) and the restricted area to a single
macroinvertebrate sampling station, S1 (UP.GOB PREY, Figure 5.9B)

The UP.AREA showed a wider spectrum of prey availability than the GROY.AREA. This increase
in richness is clearly due to a high number of rheophilic species in the area with the largest range of
current velocities, especially Trichoptera (Figure 5.10). The location of the GROYNE.AREA group
was slightly distant from the center of the two CA (Figure 5.9). This is explained by some taxa
which were not seen elsewhere or in poor abundance on the study site. The invasive crustacean
amphipod, Dikerogammarus villosus was in high relative percentage in the macroinvertebrate
composition of the restored area (30% in the GROY.AREA PREY and 34% in the GROY.GOB
PREY, Figure 5.10) whereas a low relative percentage was observed in fish Gobiidae gut-contents

(GUT; Figure 5.10).
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Figure 5.10: Composition of prey food items availability and their overlapping with N.
melanostomus diet, using large- (UP.AREA PREY, GROYNE.AREA PREY) and fine-scale
(UP.GOB GUT and GROY GOB GUT) macroinvertebrate datasets.

Only a few of Trichoptera was found in GUT while a high prey spectrum was available in
UP.AREA PREY and UP.GOB PREY. Agapetina sp. was mainly observed in GUT contents, rarely
observed at the macroinvertebrate sampling stations as well as zooplankton. The trend was the same
for the Trichoptera present in the section restored. A high relative frequency of Baetidae

(Ephemeroptera) was observed in UP.GOB GUT whereas this family was poorly represented in the
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UP.AREA PREY and UP.GOB PREY. In the restored section, it appeared that N. melanostomus

especially fed upon Diptera Chironomidae.

Table 5.3: Results of the supplementary analysis by eDNA on GTN gut contents from autumn 2015

m=30)

Reign Class Order Family Signal Details
Metazoa Actinopteri NA NA 1761250 Fish
Metazoa Palaeacanthocephala Echinorhynchida Rhadinorhynchidae 133403 Parasite
Metazoa Turbellaria Rhabdocoela Polycystididae 115032 Turbellaria
Metazoa Maxillopoda Harpacticoida Ameiridae 36138 Zooplancton
Metazoa Malacostraca Amphipoda Gammaridae 10045 Crustacea
Metazoa Chromadorea Chromadorida Chromadoridae 33948 Nematoda
Metazoa Maxillopoda Cyclopoida Cyclopidae 4170 Zooplancton
Metazoa Malacostraca Amphipoda NA 2927 Crustacea
Metazoa Chromadorea Monhysterida Monhysteridae 2221 Nematoda
Metazoa Enoplea Dorylaimida Qudsianematidae 1808 Nematoda
Metazoa Insecta Diptera Chironomidae 1512 Diptera
Metazoa Enoplea Dorylaimida Nordiidae 1393 Nematoda
Metazoa Chromadorea Ascaridida Raphidascarididae 1255 Nematoda
Metazoa Rhabditophora Rhabdocoela NA 1254 Turbellaria
Metazoa Clitellata Lumbriculida Lumbriculidae 918 Oligochaeta
Metazoa Insecta Diptera Empididae 824 Diptera
Metazoa Ascidiacea Enterogona Didemnidae 666 Ascidies
Metazoa Monogononta Ploima Brachionidae 621 Rotifera
Metazoa Monogononta NA NA 572 Rotifera
Metazoa Enoplea Mermithida Mermithidae 484 Nematoda
Metazoa NA NA NA 371 NA
Metazoa Gastropoda NA NA 340 Gastropoda
Metazoa Maxillopoda Harpacticoida Dactylopusiidae 204 Zooplancton
Metazoa Monogononta Ploima Trichocercidae 195 Rotifera
Metazoa Enoplea Triplonchida Tobrilidae 189 Nematoda
Metazoa Clitellata Haplotaxida Eudrilidae 126 Oligochaeta
Metazoa Enoplea Trichocephalida Capillariidae 106 Nematoda
Metazoa Branchiopoda Anostraca Artemiidae 97 Zooplancton
Metazoa Bivalvia Veneroida Corbiculidae 81 Bivalvia
Metazoa Monogononta Ploima Lindiidae 75 Rotifera
Metazoa Insecta Trichoptera Hydropsychidae 67 Insecta
Metazoa Malacostraca Amphipoda Corophiidae 65 Crustacea
Metazoa Clitellata Haplotaxida Tubificidae 47 Oligochaeta
Metazoa Mammalia NA NA 29 NA
Metazoa Calcarea NA NA 28 Spongilidae
Metazoa Collembola NA NA 18 Collembola
Metazoa Insecta Ephemeroptera Baetidae 18 Insecta
Metazoa Eutardigrada Parachela Macrobiotidae 14 Tardigrada
Metazoa Amphibia Anura NA 12 Amphibia
Metazoa Chromadorea Araeolaimida Plectidae 12 Nematoda
Metazoa Monogononta Ploima NA 12 Rotifera
Metazoa Collembola Symphypleona Sminthuridae 11 Collembola
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Concerning eDNA analyses, the strongest signal withn those of Metazoa species (results
represented in Table 5.3) was that from fish (Actinopteri) despite the use of a fish blocking primer.
This one has not a large spectrum and is really efficient for species phylogenetically close to
Gobiidae. In our results, fish remains have been observed in 9% of the GTN gut contents. In the
phylum Acanthocephala, Echinorhynchida, an order of parasitic worms, also occupied the top of the
eDNA ranking. They have also been observed in gut content macroscopic observations with a high
occurrence; 60% of the GTN were parasitized. The eDNA results showed also a high representation
of crustaceans (Dikerogammarus villosus, n = 12/30) in GTN gut contents and of Diptera (n=10/30)
(Table 5.3). The consumption of Baetidae was confirmed by eDNA analyses but concerned only
one individual on the whole. Two GTN individuals showed in the gut presence of Trichoptera

Hydropsyche sp. Zooplankton feeding was confirmed by both molecular and macroscopic analyses.
5.2.2.5 Discussion

(i) River restoration: hydromorphological changes and prey availabity

A spatial dissociation of prey availability between upstream (UP.AREA) and restored
(GROY.AREA) areas has been demonstrated. The UP.AREA 1is proving to be a diversified area,
presenting pollution-sensitive species such as Trichoptera (Hydropsyche incognita/pellucida,
Hydropsyche contubernalis, Rhyacophila sensu stricto, Limnephillinae, Brachycentrus subnubilus,
Agapetinae). In this area, the station 1 provide a broader range of habitats with both lentic, i.e.
presence of a vegetated annex, and lotic fluvial forms, i.e. riffles (Staentzel et al., submitted). The
two other stations are subjected to strong hydrological conditions due to, among others, the
narrowing of the central channel and thus the rise in flow velocity. The restored area has a different
pattern of macroinvertebrate community composition, consisting of low trophic level species such
as Chironomidae (Diptera). The restoration by controlled bank erosion and implementation of
transverse artificial groynes has allowed the emergence of new fluvial forms, favoring mesohabitats
with finer substrate and slower flow velocity than elsewhere on the whole study site (Staentzel et
al., submitted). The inter-groyne zone has become an environment protected from floods by the
groynes themselves, which favored over time the development of aquatic vegetation (Staentzel et
al., in press), low trophic level species, fish assemblages diversity (ECOTEC, 2015) and the

settlement of some remarkable species as Odonata (Buczynski ef al., 2017).

Both life history and tolerance of environmental changes are known to be strong predictors of
invasion success in non-native fish species (Rosecchi et al., 2001). The evolution curves of N.
melanostomus and P. kessleri abundances at the study site were not similar. The invasion success

has been only observed for N. melanostomus, especially on the restored area by comparison with
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unrestored areas. The restoration by controlled bank erosion and groynes implementation
contributed to a gain in habitat heterogeneity (Staentzel et al., submitted) with the appearance of
low flow velocities and a reduced water level compare to the in-channel river. These new habitats
create favorable niches for N. melanostomus, in addition with a potential rise in temperatures within
the inner-groynes area. The round goby is able to inhabit a broad range of environments, in part
because of its tolerance of temperature and salinity conditions (Charlebois et al., 1997). Over the
coming years, the climate change would be an additional abiotic factor for consideration in
assemblage rules of local biological communities. So even if no negative biotic interactions
occurred (predation, parasitism, competition), a selection of only eurytherm species would led to the

homogeneization of local biological communities (Rahel, 2007 ; Olden et al., 2016).

(ii) Dietary overlap and potential predation effects

The variations in composition observed between the UP.AREA and GROY.AREA were similar to
those observed in gut contents of fish Gobiidae caught on each one, hence illustrating an
opportunistic feeding behaviour. The macroinvertebrate composition overlap between available
prey and gut-contents was slight different between the two multivariate analyzes (Figure 5.9). The
proximity of the two-scale analyzes (Figure 5.9 A and B) highlighted that the stations were
relatively similar in terms of macroinvertebrate community composition. These two-scale
multivariate analyzes made it possible to highlight a great homogeneity of the prey availability
composition in the whole restored area. At the upstream zone, results on fish Gobiidae diet implies
a site-specific feeding habit. We can assume that fish Gobiidae displacements are scarce in this area
providing a large number of available ressources suited for their development, e.g. both food and
habitats. This study does not make it possible to describe potential flux and displacement between

restored and unrestored areas.

Gobiidae fish species are known as consumers of a wide variety of prey items, e.g. mussels,
amphipods, chironomids, cladocerans, dragonflies, crayfish, mayflies, isopods and fish eggs
(Corkum et al., 2004). In our case study, the round goby diet was focused on crustaceans and low
trophic level species (Chironomidae) with these species present in high abundance on the restored
site. Low trophic level species constituted a primary and elementary resource for other species in
the food web structure. This result illustrates a potential opportunistic behavior but it has been
noticed a predation towards some pollution-sensitive species such Trichoptera or Ephemeroptera.
The omnivorous feeding behavior of N. melanostomus does not mean that they have not any food
preferences. Trichoptera species were found in high abundance at the UP.AREA, but no high
predation effect was observed. Some of the Trichoptera show cases that could disadvantage gobie’s

predation. Following this result, further analyses would be necessary to test the similarity between
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gut contents and partially attached living species aroung coarse particles. A high number of species
with similar locomotion and sustrate relation has been observed in gut contents as Jaera istri, or
Ancylus fluviatilis. In its native environment, amphipods especially invasive Dikerogammarus spp.

contributed to 2/3 to the index of GTN food importance (Brandner et al., 2003).

The invasive ponto-caspian amphipod Dikerogammarus villosus was first observed in the Rhine
River in 1995 (Bernauer & Jansen, 2006). Haas et al., (2002) explained that the fast turnover in
dominance of exotic species, especially amphipods and mussels in the Rhine River determines
biodiversity and ecosystem functions. In our case study, the invasional history of Gobiidae reflects
the invasional meltdown concept (Simberloff & Von Holle, 1999), assuming that a first settled
invasive species can facilitate the invasion of another exotic species (Simberloff, 2006). Our results
showed that Dikerogammarus villosus was one of the most structuring macroinvertebrate species,
especially dominant in the restored area in autumn 2016 (high abundance variability in the restored
area over time submitted to potential flood regulation, Staentzel et al., submitted). However, a poor
representation of D. villosus was observed in GTN gut contents while the eDNA approach
confirmed the high abundance of this species in GTN gut-contents (position 5 in eDNA top-
ranking).

(iii) Limits and add-on of complementary studies

The comparative analysis has been done with the autumn 2015/2016 datasets where some orders
such as Odonata or Plecoptera were less represented (present in spring on the study site). No
Plecoptera or Odonata were found in all GTN gut contents. Difficulties were observed during the
pilot study with the high amplification of the Gobiidae fish in analyses. This disrupted the smooth
running of the first analysis but lead to the initiation of a blocking primer. However, it seems not
enough to suppress the information related to fish (position 1 with evidences (macroscopic

observations) that it corresponds to gobies in eDNA top-ranking).

The major concern of this technique concerns the dissociation between GTN fish gut content and its
prey gut content. For exemple, we found a high abundance in zooplankton; however, such diet
could belonged to GTN preys. Although the semi-quantitative aspect of the eDNA approach
remains, such approach has the advantage of avoiding a time of analysis and tedious observation on

individuals of poor quality.

(iv) Shifts in food web structure : conclusions and prospects

Invasive species introduction can led to some additive or non-additive effects in the food web

structure (David et al., 2017b), e.g. changes of interactions, propagation of effets, reweighting of
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food web structure or extinctions. In our case study, a small reweighting of the food web structure
(additive effect) was identified depending not only on the opportunistic Gobiidae diet, including a
preferential for some pollution-sensitive species (Ephemeroptera), but also on their high abundance.
Considering their abundances and their voracity, some invertebrate population dynamics are
doubtless shaped by this predatory pressure. Our study is still unable to provide evidence that
gobies have impeded the settlement of species of interest, but we can suppose ongoing shifts in food
web structure along invaded and restored environments. Although potential predation effects were
identified on low trophic levels, another result was that round gobies do not regulated their own
predators. To date, no studies related that N. melanostomus is in part cannibal (9% of the 389 GTN
gut contents). Trophic niches between the two Gobiidae species do not overlap, with in particular a
fish predatory behavior only observed in P. kessleri and a main macroinvertebrate feeding habit for
N. melanostomus as mentioned by Brandner et al. (2003). Shifts in food web structure may also
modify associated cycles such as parasitic cycles. David et al. (2017a) showed a minimalist
macroparasite diversity in the round goby reduced to an exotic acanthocephalan lineage.
Pomphorhynchus laevis were observed in 60% of all GTN gut contents in high parasitic load which

can lead to a loss of fitness in gobies predators.

The current research stressed that potential invasive fish predatory impacts in restoration programs
are not clearly stated. Our findings illustrated that the habitat restoration efforts can lead to shifts in
the N. melanostomus diet. Physical restoration-induced changes may have led to emphasize changes
of interactions where turbidity and physico-chemical conditions may have favored shifts of
Gobiidae feeding habits towards local community species, limiting its history-trait based predatory
trophic relationship on Dikerogammarus villosus. Changes in the water physicochemical conditions
can also favor or not the settlement of invasive species and modify biotic interactions (Gallardo et
al., 2016). Diggins et al., (2002) demonstrated that added substrata (stones or gravel) and/or
diminished visibility (turbid water or darkness) shifted round goby diet markedly towards sessile
prey (dreissenids) as motile amphipods found refuge. As round gobies are more frequent in hard
substrates such as typically rip-rap embankment (Jude & DeBoe, 1996; Ray & Corkum, 2001;
Young et al., 2010; Borcherding et al., 2011), managers must be cautious in their selection of
habitat modification choices and have to favored geomorphological process which creates a spatio-

temporal dynamic of the river bank.
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CHAPITRE 6

DISCUSSION ET PERSPECTIVES

RESUME DU CHAPITRE 6

Les travaux de thése ont permis d’étudier la dynamique des communautés biologiques dans un
contexte de restauration hydromorphologique par injection sédimentaire et érosion maitrisée avec
implantation d’épis transversaux artificiels. Les résultats de cette thése constituent un important retour
d’expérience sur des actions de restauration, a ce jour, trés peu initiées dans le monde. Les éléments de
réflexion mis a jour enrichissent le débat actuel quant a I’évaluation du « succés » de la restauration
pour laquelle nous avons développé des approches et méthodes a haut potentiel de transposition a
d’autres projets de restauration d’écosystémes aquatiques et rivulaires. Dans ce présent chapitre,
I’efficacité et les facteurs de durabilité de ces restaurations hydromorphologiques sont discutés. Les
perspectives de cette recherche résident en (i) I’optimisation des stratégies de restauration, (ii) la
création de modeles de référence, ainsi (iii) qu’en la transposabilité et prédictabilité des réponses

biologiques.
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6.1 Discussions

6.1.1 Effets écologiques des restaurations par injection sédimentaire et érosion
maitrisée

Le programme de restauration étudié dans ce présent manuscrit a initi¢ dans le Vieux Rhin, la
modification des formes fluviales via 1’augmentation du débit réservé (décembre 2010) et (ii)
des restaurations hydromorphologiques par injections sédimentaires (site K, octobre 2010 ;
site I1, février-mars 2015 ; site 12, mars-avril 2016) et érosion maitrisée sur un site pilote en
avril 2013 (Piégay et al., 2010 ; Die Moran, 2012 ; Interreg, 2012 ; Clutier et al., 2012 ;
Arnaud, 2012 ; Arnaud ef al., 2014 ; Die Moran, 2013, Garnier et Barillier, 2015 ; Pinte et al.,
2015 ; Staentzel et al., accepté - Annexe 2 ; Barillier et Garnier, 2017 ; Arnaud et al., 2017).
La restauration par injection sédimentaire consiste a injecter des déblais au sein du chenal
central alors que la restauration par érosion maitrisée est la résultante d’un déroctage de la
berge et d’une mise en place d’épis transversaux artificiels (chapitre 1 et 3). Cette derniére
est une mesure unique en Europe alors que les retours d’expérience sont plus denses pour la
restauration par injection sédimentaire largement initiée en Amérique du Nord (chapitre 2).
Ces restaurations expérimentales ainsi que I’augmentation du débit réservé ont permis la
manipulation des variables de contrdle de 1’hétérogénéité spatiale en habitats au sein des

hydrosystémes fluviaux ; I’hydrologie et la morphodynamie (Figure 6.1).
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Figure 6.1 : Schéma conceptuel : influence positive des actions de restauration sur les
déterminants majeures des habitats physique et par ce biais, des communautés biologiques
(figure modifiée du manuscrit A et inspirée de Souchon, 2002)
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Le gain en hétérogénéité spatiale est 1’un des objectifs abordé de manicre récurrente au sein
des autres programmes de restauration hydromorphologique (Bernhardt et al., 2005 ; Palmer
et al., 2005, Jahnig et al., 2010 ; Ock et al., 2013 ; Palmer et al., 2014, Wohl et al., 2015).
Garnier et Barillier, (2015) ont défini clairement que 1’objectif de ce programme de
restauration vise la diversification des habitats a partir de laquelle il est attendu des gains
¢cologiques. Ce travail de thése a montré une diversification structurelle et fonctionnelle des

habitats a large échelle, celle du paysage et a fine échelle, celle du mésohabitat (chapitre 4).

Cette diversification des habitats a permis la réalisation des attendus écologiques du projet
(Garnier et Barillier, 2015) a des degrés divers en fonction du type de restauration effectué.
L’approche multi-compartiments a notamment montré (i) le retour de paysages alluviaux
dynamiques, (i) la création d’habitats potentiels pour la diversification de la végétation
aquatique, (iii) I’émergence de nouvelles niches écologiques pour les peuplements de
macroinvertébrés et (iv) I’amélioration des frayeres piscicoles. Les effets écologiques
constatés ont été étudiés au sein du chapitre 4 dont voici les principaux résultats pour chaque

attendu écologique.

6.1.1.1 Retour de paysages alluviaux dynamiques

La restauration par érosion maitrisée a engendré une véritable transformation globale du
trongon restauré a partir d’avril 2013 (chapitre 4, manuscrits C et D). Le déroctage de la
berge en rive gauche a contribué a I’apparition de milieux dynamiques ouverts et pionniers
(notamment dominance du Phalaridetum arundinaceae Kopecky 1961). Cependant, a partir
de 2015, ces milieux ont été fortement colonisés par un grand nombre d’espéces invasives
dont Reynoutria japonica. Le recouvrement de cette espece invasive terrestre n’a pas
considérablement augmenté tel que cela aurait pu étre attendu (Beerling et al., 1994) bien
qu’une fragmentation des populations initiales en plusieurs petites populations apres la longue
crue de 2016 ait été observée. La modification de la berge par les travaux de restauration a
rendu ce trongon plus dynamique, constamment remani¢ par les crues. Predick et Turner,
(2008) ont montré que le régime hydrologique pouvait constituer un frein a l’invasion
d’especes de la strate arbustive au sein de la plaine inondable de la riviere Wisconsin (USA)
alors qu’il peut aussi contribuer a la dispersion d’espéce invasive comme [mpatiens
glandulifera le long de cours d’eau (Cuda ef al., 2017). Une veille écologique pourrait étre
envisagée pour suivre la dynamique de ces populations de renouée. En effet, le manuscrit E

(chapitre 5) fait état des potentiels déséquilibres qui pourraient étre engendrés, tant en milieu
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terrestre qu’aquatique, si cette espece végétale invasive venait a remplacer les espéces de

berge naturellement régulatrices telles que la ronce.

En raison de crues fréquentes et intenses, le banc sédimentaire injecté sur le site K en octobre
2010 n’a pas persisté suffisamment longtemps pour que la végétation pionniére s’y installe
durablement (chapitre 4, manuscrit B). La vague sédimentaire s’est rapidement propagée,
impactant successivement et au cours du temps les stations d’étude en aval (chapitre 4,

manuscrit B).

6.1.1.2 Création d’habitats potentiels pour I’établissement de la végétation aquatique

Avant les travaux de restauration, le milieu aquatique était trés pauvre en macrophytes,
caractérisé surtout par une strate d’algues essentiellement filamenteuses (Interreg, 2012 ;
CIPR, 2015b). L’apparition de petites annexes végétalisées sur des substrats plus fins que
dans le chenal central est un des résultats positifs majeurs de I’injection sédimentaire et de
I’augmentation du débit réservé (chapitre 4, manuscrit B). Trois années apres la
restauration ont été nécessaires pour que quelques especes végétales aquatiques colonisent le
site d’érosion maitrisée, notamment la zone située entre les deux €pis transversaux artificiels
(chapitre 4, manuscrit C) : Potamogeton perfoliatus, Potamogeton crispus, Ranunculus
fluitans, Fontinalis antipyrectica et Ceratophyllum demersum. Ces macrophytes immergés se
sont implantés plus facilement dans la zone calme inter-épis présentant (i) des contraintes
hydrauliques faibles avec une protection par les €pis contre les crues, et (ii) un affinement
granulométrique (Chardon et al., 2016). L’apparition de ces especes démontre 1’émergence
d’une nouvelle alliance végétale, propre a la coexistence d’une mosaique de milieux lentiques
et lotiques (Batrachion fluitantis Neuhédusl 1959) et ainsi une augmentation de la diversité
fonctionnelle. Ces conditions ont également permis a une espéce végétale invasive, I’¢lodée
de Nuttall (Elodea nuttallii), de coloniser le milieu restauré. Présente avec un fort
recouvrement par exemple dans une mare déconnectée du chenal central a ’aval du trongon
restauré de 2013 a 2016, elle n’a été¢ observée qu’avec un faible recouvrement au cours du

suivi écologique 2014-2016.

6.1.1.3 Nouvelles niches écologiques pour les peuplements de macroinvertébrés

L’¢érosion maitrisée a favorisé€ 1’apparition de mésohabitats a caractere lentique, complexifiant
ainsi la mosaique fluviale. Cela a contribué a un gain d’hétérogénéité en habitats au sein du

site global et a la plus-value écologique du trongon restauré (chapitre 4, manuscrit D). Des
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especes remarquables telles que les Odonates ont été relevées dans ce trongon restauré méme
si il s’agissait de faibles occurrences. Buczynski et al., (2017) décrivent que la présence d’épis
artificiels a contribu¢ a I’augmentation de plusieurs espéces dont les Odonates. Ils soulignent
aussi le caractere stabilisateur de ces structures dans le maintien de populations biologiques
diversifiées. Le gain de connectivité entre les milieux de berge et le chenal central participe
¢galement a ’achévement des cycles de développement. L’approche fonctionnelle a permis
de définir un ensemble de traits écologiques et biologiques favorisés par ce type de
restauration (e.g. especes fouisseuses, affinité pour les substrats fins et les vitesses lentes),
correspondant a un nouveau groupe fonctionnel au sein de I’assemblage local d’especes
(manuscrit D). Cette 1égeére spécialisation a été aussi validée au sein des épis selon une

approche proposée par Mondy et Usseglio-Polatera (2014).

Il est important de disposer de données recueillies en suivant une stratégie optimisée pour
rendre compte efficacement des effets d’une restauration. Le manuscrit A témoigne de la
difficulté a dissocier les effets entre ’augmentation du débit, la dynamique naturelle du fleuve
et I’injection sédimentaire afin d’expliquer 1’augmentation de richesse en macroinvertébrés

notamment celle des odonates au sein de la station la plus a ’aval (station de Niffer).

6.1.1.4 Etendre les milieux favorables a la fraie des espéces piscicoles

L’injection sédimentaire et ’augmentation du débit réservé ont montré la diversification des
formes alluviales a échelle locale ainsi que I’amélioration de la connectivité latérale. Cela a
contribu¢ a I’émergence d’annexes végétalisées, favorables a un grand nombre de
communautés biologiques (Amoros et Bornette, 2002 ; Paillex et al., 2009 ; Lyon et al.,
2010 ; Keruzore et al., 2013). Les investigations d’Ecotec (2015) sur les communautés
piscicoles attestent de la fonctionnalité du trongon restauré par érosion maitrisée en tant que

zone de grossissement piscicole et témoigne de la forte attractivité des épis transversaux

artificiels en enrochements pour les juvéniles de toutes especes piscicoles.

Avant le relevement du débit réservé, le peuplement piscicole inventorié comportait 21
especes (dont 11 rhéophiles) au niveau du site d’érosion maitrisée. Les communautés étaient
dominées par des chevesnes et des barbeaux alors que les espeéces patrimoniales (truite,
saumon, chabot, lamproie de Planer, anguille, spirlin, brochet) et les especes exotiques (silure,
perche soleil, pseudorasbora) étaient marginales.. Aucun gobie n’y était observé (Barillier,
com.pers.). En 2017, on observe 30 espéces dans les inventaires piscicoles, la plupart des

nouvelles étant limnophiles et/ou exotiques. Le manuscrit F démontre au niveau du site
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d’érosion maitrisée (i) une prolifération importante de N. melanostomus (30 ind/100m?;
Barillier, com.pers), comparée aux faibles densités de Ponticola kessleri, (i1) des variations
spatiales du régime alimentaire des Gobiidae entre sites restaurés et non restaurés, ainsi (iii)
qu’un effet de pression di a la présence abondante de N. melanostomus est engendré sur les

sites restaurés.

Au niveau des sites d’injection, la compétition avec les especes exotiques pour 1’habitat ou la
ressource semble se faire au détriment des especes les plus exigeantes (Barillier, com.pers)

mais cela n’a pas été démontré dans le présent manuscrit.

6.1.1.5 Des réponses taxons-spécifique

Les approches multi-compartiments sont rares (Jdhnig et al., 2009; Januschke et al., 2014;
Kail et al., 2015). Le projet REFORM est un retour d’expérience multi-compartiments majeur
réalis¢ grace aux suivis de restaurations par élargissement de chenal dans 20 cours d’eau
européens (REFORM D4.3, 2014, Mubhar et al., 2016). 11 en ressort que les réponses aux
restaurations hydromorphologiques sont taxons-spécifiques, a I’instar de celles qui ont été
décrites dans le présent manuscrit. Un effet positif généralisé des actions de restauration
hydromorphologique est I’apparition de nouvelles espéces de macrophytes sur les sites
restaurés (REFORM D4.3, 2014 ; Ecke et al., 2015). Cela augmente la complexité structurelle
des habitats, ce qui peut se traduire dans la plaine alluviale du Rhin par une augmentation de
la diversité fonctionnelle en macroinvertébrés (Combroux et Jacek, com.pers). Cependant,
I’utilisation des communautés de macroinvertébrés en tant que descripteurs structuraux, e.g.
richesse et indices de diversité, aboutit a des réponses variables, souvent mitigées tel que cela
a d’ores et dé¢ja été¢ démontré (Louhi er al., 2011 ; Haase ef al., 2012 ; Verdonschot et al.,
2015). Les facteurs de variabilit¢ des résultats post-restauration peuvent €tre nombreux :
saisonnalité, nature des mésohabitats, échelle de regard, déficience du pool global régional
d’espéces, ¢étendue de la restauration, degré de connectivité entre milieux terrestres et
aquatiques, régime hydrologique, débit réservé ou chimie de I’eau. Il a été notamment
constaté entre I’automne 2015 et le printemps 2016, une diminution trés nette de I’abondance
en macroinvertébrés. Nous n’avons pas d’explications sur ce phénomene mais une hypothése
est que la qualité de I’eau pourrait étre en cause. Par exemple, le plan d’avertissement du Rhin
nous a permis d’identifier une pollution au naproxene ayant eu lieu en mars 2016 au pK 171
(CIPR, 2016). Des pics de micropolluants peuvent niveler le développement de populations et

structurer les communautés d’invertébrés sans qu’il soit possible de dresser une relation de

238



causalité sans équivoque. Dans un tel contexte, les efforts de restauration ne représentent

qu’une part des facteurs structurants explicatifs des observations faites sur les biocénoses.

6.1.2 Durabilité de ces effets ?

Le but ultime de la restauration est de créer un écosystéme auto-suffisant et résilient au
régime de perturbations sans aide extérieure (SER, 2004 ; Ruiz-Jaen et Aide, 2005). Dans
notre cas d’étude, les objectifs initiaux ont été clairs quant au degré de résilience attendu et au
retour d’une diversification structurelle et fonctionnelle des habitats. Cette notion de
diversification en habitats est étroitement liée a celle de mosaique fluviale dynamique (White
et Pickett, 1985 ; Winemiller et al., 2010). La quantification des changements au sein de la
mosaique fluviale a pu étre réalisée par I’étude des transitions d’habitats, le développement
d’indicateurs tels que les indices de dynamique végétale (PCI, ZCI ; manuscrit C) mais aussi
via le nouvel indicateur EHMID (manuscrit D), développé a partir de 1’indice HMID existant
(Gostner et al., 2013).

Les travaux de thése rejoignent les résultats relayés dans la littérature quant aux bénéfices
¢cologiques de I’augmentation du débit réservé et de sa modulation saisonniére, en termes
d’efficacité et de durabilité¢ (Poft, 1997 ; Arthington et Pusey, 2003 ; Arthington et al., 2006).
Des approches se développent d’ailleurs autour de ces notions de fluctuations de débit,
notamment en faveur de la végétation riveraine (Bejarano et al., 2018). A4 contrario, la
durabilité des injections sédimentaires dépendent de leur répétabilité dans le temps et de la
périodicité/renouvellement des ces actions d’injection sédimentaire (Ock ef al., 2013). En ce
qui concerne I’érosion maitrisée, le volume sédimentaire érodé¢ est bien inférieur a celui ayant
¢té modélisé en laboratoire par Die Moran, (2012), méme si les évolutions morphologiques
observées sont qualitativement en adéquation avec les évolutions modélisées (Chardon et al.,
2016). L’¢érosion future de la berge du site O3 pourrait €tre limitée par le pavage quasi-
continu de blocs d’enrochements ainsi que I’affleurement d’alluvions cimentés de type
poudingue (Chardon et al., 2016). Die Moran (2012) avait émis une interrogation quant a la
capacité de ce processus d’érosion a se maintenir indépendamment de toute intervention
additionnelle. Le degré de diversification des formes fluviales par I’érosion maitris€e n’est pas
maximal mais permet le retour d’'une dynamique de la mosaique fluviale (manuscrit C et D).
Il est important de prendre en compte que le maintien des épis transversaux artificiels est un
critére indispensable de la durabilité des effets écologiques positifs observés notamment pour
la végétation aquatique mais aussi les insectes remarquables. Les résultats de cette thése
encouragent 1’'usage de ce type de restauration en grands fleuves bien qu’ils mettent en
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lumiére (i) I’'importance des épis transversaux artificiels dans le maintien des nouveaux
milieux au sein du site d’érosion maitrisée, et (ii) la sensibilité¢ des milieux restaurés aux

invasions biologiques.

6.1.3 Les invasions biologiques, des pressions supplémentaires

Les impacts environnementaux potentiels des invasions biologiques ont été étudiés au
chapitre 5. Les manuscrits E et F font état des déséquilibres importants pouvant apparaitre
lors du remplacement des espéces natives par des especes invasives. La modification des
mécanismes de régulation des communautés végétales locales au niveau des berges a
notamment été¢ démontrée via le manuscrit E. Modiba ef al. (2017) a aussi mis en évidence le

potentiel impact de ces especes végétales invasives sur les Odonates.

Les résultats du présent travail offre des pistes quant a I’interprétation de la relation
restauration-réseau trophique, mise en évidence dans le manuscrit F. Ce manuscrit montre
que les changements physiques peuvent faciliter I’installation d’espéces invasives ou la
disponibilité des ressources trophiques. Il apparait donc clairement dans ces études que les
especes invasives sont favorisées par les actions de restauration hydromophologique. Cet
impact négatif peut de fait diminuer les bénéfices écologiques attendus (Lapin ef al., 2016).
Ces changements au sein du réseau trophique peuvent aussi induire des modifications de
cycles annexes comme celui de Pomporhyncus laevis (dont la lignée observée est originaire
du Danube ; David ef al., 2017a). Le gobie a été identifié dans le cycle de ce parasite comme
un hote potentiellement paraténique (stockage du parasite) et cela pourrait avoir une incidence

directe sur la fitness des niveaux trophiques plus élevés.

6.1.4 Evaluation globale des actions de restauration par injection sédimentaire et

érosion maitrisée

6.1.4.1 Evaluation de Defficacité

= Evaluation globale de I’efficacité

Nous pouvons évaluer I’efficacité globale des deux types de restauration en analysant si les
attributs d’un écosystéme restauré sensu SER (2010) sont présents dans nos cas d’étude
(Table 6.1). Peu de suivis permettent une évaluation compléte selon ces neuf attributs ; les
retours d’expérience sur la résilience et I’« auto-suffisance » des miliieux en post-restauration
¢tant insuffisants (Hallett et al., 2013). Au cours de cette étude, les effets des restaurations ont

aussi €té quantifiés en termes de structure et de fonctionnalité. L’intérét de I’étude des traits
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fonctionnels dans I’évaluation de I’influence des changements environnementaux sur les
communautés biotiques a été souligné par plusieurs auteurs (Feld et al., 2007 ; Feld et al.,
2009 ; Friberg, 2014). Au sein de ce manuscrit, les indices de fonctionnalité (Villégier et al.,
2008 ; Mouillot et al., 2013) et analyses statistiques ont été utilisés pour définir les gains
fonctionnels. Cette approche structure-fonction permet d’évaluer dans son ensemble
Pefficacité des restaurations menées. Il apparait clairement que les résultats obtenus en
termes d’efficacité et de durabilité de la restauration par érosion maitrisée avec
déroctage de berge et implantation d’épis transversaux sont les plus bénéfiques pour les
communautés biologiques. L’aspect transitoire des effets de 1’injection sédimentaire induit
par voie de conséquence un caractére éphémere aux effets €écologiques associés (paragraphe
6.1.2). A la lecture de neuf critéres d’évaluation du succeés d’une restauration (Table 6.1), il
apparait que compte tenu de I’objectif initial, les attendus écologiques majeurs ont été

réalisés. En cela, nous pouvons statuer du succes de ces restaurations.
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Table 6.1 : Evaluation globale des actions de restauration via les neufs attributs que doivent

montrer les écosystemes restaurés d’apres SER, (2004). Les effets ont été définis comme
positifs (+), négatifs (-) ou neutre (- /+). Pour certains attributs, les résultats ont été décrits

par compartiment (VEG :

communautés vegetales aquatiques et rivulaires ;

INV :

peuplements de macroinvertébrés ; POI : communautés piscicoles, Barillier, com. pers.).

Attribut de I’écosystéme restauré

Injection sédimentaire
(site K, manuscrit B)

Erosion maitrisée
(site O3, manuscrits C et D)

1. Contient un ensemble caractéristique
d’espéces de I’écosystéme de référence (spatiale
positif non restauré)

Structure communautaire appropriée

VEG : structure + diversifiée

INV : structure — diversifiée

POI : non déterminée

VEG : structure + diversifiée

INV: structure - diversifié¢e mais
présence de taxons non observés ailleurs

POI : structure + diversifiée, notamment
présence de juvéniles

2. Est constitué d’espéces indigénes associées a
des espéces exotiques domestiquées ou
rudérales non invasives

- (indigénes + invasives)

- (indigénes + invasives)

3. Tous les groupes fonctionnels nécessaires a
I’évolution continue et/ou a la stabilité de
I’écosystéme restauré sont représentés ou, s’ils
ne le sont pas, les groupes manquants ont la
capacité a le coloniser naturellement

VEG et INV: + de
fonctionnels mais pool
régional restreint

groupes

POI : non déterminée

VEG: ++ de groupes fonctionnels,
coexistence d’espéces a  caractere
lentique et lotique

INV : Groupe fonctionnel dominant

constitué d’espéces fouisseuses

Echelle globale: Gain d’un groupe
fonctionnel non présent avant
Echelle locale: peu de
fonctionnelle

diversité

POI : ++ de groupes fonctionnels

4. Son environnement physique est capable de
maintenir des populations reproductrices
d’espéces nécessaires a sa stabilité ou a son
évolution continue le long de la trajectoire
désirée

- Végétation tres temporaire

+ interface berge-eau

5. Fonctionne en apparence normalement lors
de sa phase écologique de développement ;
signes de dysfonctionnement absents

- Poids des espeéces invasives
+ physico-chimie

- Poids des especes invasives
+ physico-chimie
+ diversification des habitats
(EHMID, manuscrit D)

6. Intégre une matrice écologique plus large ou
un paysage, avec qui il interagit par des flux et
des échanges biotiques ou abiotiques

- Disparition rapide du banc
sédimentaire (manuscrit B) + non-
création de formes fluviales a ’aval

+ annexes végétalisées a substrat plus
fin et + connectivité latérale en
association avec I’augmentation du débit
réservé

+ Dynamique paysagére multi-échelles
(TMM, PCI, ZCI ; manuscrit C)
+ Diversification des habitats (EHMID ;
manuscrit D)

7. Les menaces potentielles du paysage
alentour sur la santé et Dintégrité de
I’écosystéme restauré ont été éliminées ou
réduites autant que possible

+ augmentation du débit et réactivation
du transport sédimentaire

- Ne s’abstrait des problemes de
pollution et des invasions biologiques
liés a la connectivité longitudinale

+ augmentation du débit et réactivation
du transport sédimentaire

- Ne s’abstrait des probléemes de pollution
et des invasions biologiques liés a la
connectivité longitudinale

8. Est suffisamment résilient pour faire face a
des événements normaux de stress périodique
de ID’environnement local, ce qui sert a
maintenir son intégrité

+ résilient face aux crues
- ajout sédimentaire non durable

+ résilient face aux crues
- /4 déficit sédimentaire non résolu mais
action plus durable grace a la présence
des épis transversaux artificiels

9. Se maintient par lui-méme au méme degré
que I’écosystéme de référence spatiale positif,
au gré des conditions environnementales
changeantes

+ résilient face aux crues
- ajout sédimentaire non durable ; ne se
maintient pas par lui-méme

+ résilient face aux crues
- [+ déficit sédimentaire non résolu mais
action plus durable grace a la présence
des épis transversaux artificiels
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= Role structurant de la dynamique interne du fleuve

La diversification des formes fluviales au niveau des sites restaurés résulte de la dynamique
interne du fleuve (crues morphogenes). La fréquence et 1’intensité des crues ont contribué a la
mise en mouvement des bancs sédimentaires injectés (i) sur le site K en octobre 2010
(Arnaud, 2012 ; Arnaud et al., 2014 ; Arnaud et al., 2017), et (ii) sur les sites 11 (février-mars
2015) et 12 (mars-avril 2016). Ils régissent également les processus physiques et hydrauliques
au niveau du site d’érosion maitrisée, sous la gouvernance des épis transversaux artificiels
(Chardon et al., 2016). Le role structurant des crues (selon leur intensité, leur fréquence et
leur durée) sur I’assemblage des communautés biologiques peut entrainer (i) une modification
des peuplements (re-setting), (ii) une homogénéisation de la structure communautaire, et (iii)

une régulation/facilitation de I’installation des especes invasives.

= [mpact des invasions biologiques

Moore, (2006) décrit le potentiel structurant des especes ingénieures en fonction de I’intensité
des contraintes hydrologiques et de la disponibilité en ressources trophiques ou d’habitats
(Figure 6.3). Cette notion d’especes ingénieures peut Etre transposée a celles d’especes
structurantes invasives. La relation entre 1’hydrologie et les espéces structurantes invasives
macroinvertébrées a été soulignée dans le manuscrit D. La Figure 6.2 pourrait ouvrir la
discussion quant au role structurant des espéces invasives, qui pourrait étre régi par la
présence de ressources permettant leur prolifération (jusqu’a un certain seuil) ainsi que par le
régime hydrologique. La restauration pourrait participer a la fluctuation des ressources

(Figure 6.2).

Réle structurant
Potential for engineering

Figure 6.2 : Impact de la dynamique interne (crues) sur les espéces les plus structurantes au
sein des communautés biologiques (modifié de Moore, 2006).
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6.1.4.2 Limites dans I’évaluation des restaurations et alternatives proposées

= Références spatio-temporelles

Le chapitre 3 présente les stratégies d’étude ayant permis la prise en compte de la dynamique
interne des hydrosystémes fluviaux. Des référentiels spatio-temporels ont été parfois
manquants ou inadaptés. En grands milieux, le manque de références temporelles pré-
restauration complexifie D’interprétation des données biologiques (paragraphe 1.2.2.).
L’utilisation de références spatiales s’est révélée nécessaire pour discriminer les effets
¢cologiques liés a I"augmentation du débit réservé de ceux li€s aux actions de restauration
hydromorphologique et a la dynamique interne du fleuve. Les données historiques ont joué¢ un
role clé dans I’intégration des études au sein du protocole du BACI ‘Before-After-Control-

Impact’ (Smith et al., 1993).

=  Mc¢éthode d’échantillonnage des peuplements macroinvertébrés

La méthode d’échantillonnage par utilisation du cylindre de Hess (Hess, 1941) a permis un
¢chantillonnage représentatif des macroinvertébrés, aucune méthode « grands milieux »
n’ayant été validée et normée pour les invertébrés dans le contexte de la Directive Cadre sur
I’Eau (2000/60/CE). Cependant, cette représentativité de la composition en macroinvertébrés
pourrait étre remise en question ; les prélevements ont €té concentrés uniquement au niveau
des berges, dans la mesure de ce qui est prospectable a pied. Certains taxons tels que

Corbicula fluminea (bivalves) ont par ailleurs pu étre sous-estimés leur poids les faisant

retomber rapidement au fond du cylindre.

= Recul temporel

Méme s’il n’est que de trois ans, le recul temporel actuel de ces travaux est court mais il
donne déja des résultats intéressants par rapport a la temporalité de processus géodynamiques
et a la résilience des compartiments suivis (paragraphe 1.2.2). La trajectoire globale de la zone
restaurée du site d’érosion maitrisée a pu €tre identifi¢e (manuscrit C). Une planification des
suivis post-restauration est proposée (Figure 6.3). Un suivi pendant 5 ans apres la restauration
par injection sédimentaire pourraient étre largement suffisant vu leur aspect transitoire (6.1.2).
Cependant, dans I’objectif de suivre I’impact des facteurs externes pouvant fortement réguler
les communautés biologiques, e.g. changement climatique, invasions biologiques, il est
recommandé que le recul temporel soit plus long (Castella ef al., 2012). Le suivi 10 ans apres
restauration pourrait apporter des éléments nouveaux notamment pour le site d’érosion

maitrisée quant (i) au maintien des épis transversaux artificiels, (ii) a la persistance des
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= (Cohérence des échelles dans les approches interdiciplinaires
Comprendre les processus d’un point de vue géomorphologique a permis de nuancer
I’interprétation des réponses biologiques et de formuler des hypothéses dans un cadre global
de la restauration (manuscrit A). Cependant, ce couplage s’est montré complexe, notamment
pour le site d’érosion maitrisée (manuscrit D). Les échelles de suivis en géomorphologie et
en écologie peuvent étre différentes. Il n’est alors pas ais¢ d’obtenir des mesures physiques a
¢chelle suffisamment fine, i.e. a I’échelle de perception de I’individu animal, alors que ce
critére est primordial pour interpréter correctement les réponses des peuplements
macroinvertébrés (Beisel et al., 1998 ; Lepori et al., 2005). Cependant, le calcul de
I’indicateur EHMID (modifi¢ de Gostner et al., 2013) a offert une solution concluante. Ces
travaux de theése soulignent la nécessité de développer des indicateurs physiques a une échelle
cohérente avec I’écologie, dans 1’objectif d un couplage plus aisé¢ entre données biologiques et

géomorphologiques.
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6.2 Perspectives

6.2.1 Optimisation des stratégies et des évaluations de restauration

La durabilité des effets écologiques suite a une injection sédimentaire unique est limitée
(6.1.4). Face a un écosystéme non résilient vis-a-vis du déficit sédimentaire (Figure 6.4), il
peut s’avérer nécessaire de planifier de nouvelles interventions sur le milieu physique. Ce
genre d’interventions multiples suite a des évolutions environnementales périodiques est
proposé dans le cadre de projets « zones humides et cours d’eau » par la norme NFX10-900.
Au sein de systémes hautement dynamiques que sont les hydrosystémes fluviaux, la définition
méme de la restauration intégrant les notions de résilience et d’autosuffisance n’est alors plus
considérée comme telle et nous pouvons concevoir qu’une restauration écologique est la

résultante de plusieurs phases d’intervention.

DESIGN

ASSISTED
RECOVERY

Degree of impact to natural
physical process

v

Geomorphic dynamism
{e.g. sediment supply: transport capacity)

Figure 6.4 : Relation entre le degré d’activité géodynamique et le degré d’impact pour définir

le niveau d’intervention de la restauration (Friberg et al., 2016)

Cette notion rejoint celle de la stratégie adaptative (Roni et al., 2008, Ayres et al., 2014). Le
management adaptatif s’inscrit dans un processus itératif ou de formation par 1’apprentissage
« learning by doing » (Figure 6.5), dont les premiers retours d’expérience permettront
d’optimiser les problématiques des futurs programmes de restauration (Allen ef al., 2011 ;
Speed et al., 2016). Westgate et al. (2012) informe quant a ['utilisation de ce terme de
restauration ou management adaptatif au sein de la littérature scientifique avec seulement 61
articles sur 1336 qui s’integrent clairement dans cette démarche. Les projets concernés
soulignent I’'importance d’un suivi continu voire évolutif des programmes de restauration,
mais qui ne peut se réaliser sans la définition claire des objectifs initiaux de la restauration

(Allen et al., 2011). Woolsey et al. (2007) énoncent précisément les objectifs concernant la
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restauration de la Thur (Suisse) et ont pu déterminer que le gain en variabilité
hydraulique/morphologique ou la proximité avec une diversité piscicole naturelle n’ont pas
¢té atteints ; contrairement aux gains en connectivité latérale, verticale et valeur récréative. En
effet, les derniéres études ont montré que les objectifs initiaux ne sont souvent pas clairement

énoncés (Jahnig et al., 2010 ; Morandi et al., 2014).

Define s
9 | problem :

Identify ."‘I
objectives |

s

A

| outcomes |
— [ evaluate \
' Y
f [ Decide | 7

Figure 6.5 : Comparaison des démarches entre le processus initial de montage de projet et
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prises de décision associ€s avec le processus de management adaptatif (Allen et al., 2011).

Ce management adaptatif pourrait étre implanté notamment pour prendre en compte les
potentiels pressions ou effet « retard » des pressions externes (chapitre 5) pouvant s’exercer
comme facteur de déficience (additionnels a ceux qui sont décrits en paragraphe 1.2.2) dans

I’évaluation du succes de la restauration.

L’¢tude de ces pressions supplémentaires s’intégrent parfaitement au sein de la vision
holistique, actuellement promue par les acteurs d’un grande nombre de programmes de
restauration (Jungwirth et al., 2002 ; Bohn et Kershner, 2002). Friberg ef al., (2016) attribuent
cette notion a la mise en ceuvre de restaurations a grande échelle dont les effets écologiques
pourront &tre mesurés a plusieurs échelles différentes via les échelles emboitées. Ces auteurs
proposent quatre principes pour améliorer les programmes de restauration futurs dans le cadre
de cette approche globale : (1) cibler les causes de la dégradation ou du changement a
différentes échelles d’observation pour définir au mieux les objectifs (manuscrit C) ; cette
démarche étant couramment appelée « process-based restoration », (2) prendre en compte le

contexte géographique et historique, régissant I’issue des actions de restauration (filtre
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régional des théories d’assemblage des communautés), (3) définir I’échelle et 1’étendue de la
restauration @ mener en fonction de celles de la dégradation initiale, et (4) expliquer
clairement les objectifs et attendus de la restauration. Feld ez al. (2011) met en perspective le
besoin d’avoir des schémas de restaurations efficaces, soulignant le besoin de valorisation et
de retour d’expérience. Par exemple, le cas de la riviere danoise Skjern démontre que la
restauration a grande échelle (vision holistique) favorise le retour des fonctions écologiques et
des processus géomorphologiques, qui créée une mosaique fluviale dynamique (e.g. par

¢rosion et déposition) (Pedersen et al., 2007), comme démontré ici.

In fine, I’approche interdisciplinaire permet de renforcer 1’évaluation du succes tel que cela a
pu étre démontré avec le couplage géomorphologie-écologie en manuscrit A. Wortley et al.
(2013) montrent cependant qu’il existe un manque de considération des notions socio-
économiques au sein des programmes de restauration. Ce volet complémentaire pourrait
optimiser 1’évaluation des programmes notamment dans le rapport qualité-cotit des bénéfices

obtenus.

6.2.2 Création d’un référentiel « Grand Milieux » via des listes faunistiques

potentielles

Friberg et al. (2016) intégrent au sein des quatre cibles nécessaires a 1’évaluation future des
programmes de restauration, le filtre régional (paragraphe 6.2). Le filtre régional a été peu
appréhend¢ au sein de ce présent manuscrit. Or, une réflexion est en cours quant a la création
d’un mod¢ele de référence en grands milieux pour prédire les changements biologiques des
communautés de macroinvertébrés et sera menée a terme prochainement. Il s’agit de définir
I’état écologique des milieux par rapport a un référentiel théorique, ce qui implique de définir
une typologie des grands fleuves basée sur « des conditions de référence ». Il s’agit alors
d’évaluer I’écart entre une situation observée et une situation théorique de référence. Aucun
modele de référence en grands milieux n’existe a ce jour ; ces modeles étant limités aux

rivieres (Usseglio-Polatera, 2003).

Le pool potentiel des espéces qui pourraient étre présent dans le Rhin Supérieur sera
appréhendé par création de listes faunistiques potentielles de deux types: (1) des listes
faunistiques historiques créées suite a un travail bibliographique de recensement des données
existantes sur le Rhin supérieur, et (2) des listes théoriques, modélisées a partir de bases de
données sur les traits bio/écologiques des taxons ouest-européens. Ces derni¢res vont

permettre de mettre en lumicre les traits bio/ écologiques permettant aux especes de passer ou
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non les différents filtres environnementaux et de constituer ainsi une communauté de
référence, i.e. qui pourrait potenticllement s’établir sur un site donné hors impact de
I’anthropisation du milieu ou de la restauration. Des comparaisons seront alors réalisées

entre trois catégories de listes:
o listes faunistiques observées : quelles especes sont présentes ?

o listes faunistiques historiques : quelles especes étaient présentes et a quel moment ?

(d’avant 1842 a aujourd’hui ; étude par séries temporelles, Figure 6.6)

o listes faunistiques théoriques : quelles especes sont censées étre sur la zone d’étude ?

Le recensement de données faunistiques historiques a été entamé au cours de la thése le long
du Rhin (Figure 6.6A).
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Figure 6.6 : A. Travail bibliographique réalisé au cours de la these sur [’ensemble du Rhin
(listes historiques — données macroinvertébrés), B. Origine des données historiques 2018.
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Un grand nombre d’information est disponible pour le Rhin Supérieur et le Delta du Rhin. A
ce jour, aucune information n’a été enregistrée pour le Rhin Inférieur ce qui nous a conduit a
nous concentrer sur le Rhin Supérieur et a découper I’information par grands secteurs, de
I’amont vers I’aval : le secteur en tresses, le secteur des anastomoses et le secteur des
méandres. Les ressources et données historiques obtenues lors du recensement comprennent
majoritairement les travaux de Scholl (unpublished data ; Figure 6.6B). Ces données
historiques ont aussi ¢té réparties selon des périodes de temps bien définis, notamment en
fonction des éveénements et pressions anthropiques. La comparaison des listes avec la
communauté de référence « grands milieux » permettra (i) d’identifier les causes et effets des
pressions anthropiques mais aussi (ii) sera un atout considérable dans I’évaluation des

programmes de restauration.

6.2.3 Transposabilité des résultats obtenus

Les travaux de thése intégrent un champs interdisciplinaire voué a la science des grands
milieux ; a I’interface entre les sciences biologiques/écologiques, I’ingénierie et les sciences
socio-politiques (Gilvear et al., 2016). La valorisation associ€¢e participe notamment a la
réflexion quant aux recherches récentes en écologie de la restauration au sein d’écosystémes
hautement dynamiques. Le manuscrit C s’intégre notamment dans la perception de Choi
(2004). En environnement changeant, I’évaluation de la restauration peut étre limitée si seule
la trajectoire de référence est historique. Choi (2004) propose alors de définir une restauration
« futuristique » intégrant de multiples trajectoires potentielles (Suding et al., 2004). Les
matrices de transition ont notamment montré un usage potentiel fort dans la prédiction de ces
trajectoires multiples et permettraient alors d’orienter les processus de dynamique végétale
par exemple en faveur d’objectifs précis de restauration comme la restauration d’habitats

cibles.

Le manuscrit D fait référence a la loi des similitudes, trés utilisée en modélisation
hydraulique. Le principe considére que les modeles physiques testés a fine échelle produiront
les mémes effets a grande échelle, a condition que les parameétres physiques soit conservés
(Binder et Raymond, 1973; Kline, 2012; Chanson, 2009; Heller, 2011). La mise en ceuvre de
déflecteurs a petite échelle semble présenter des effets hydrauliques similaires a ceux des €pis,
au méme titre que les effets écologiques. Ce résultat montre un fort potentiel dans la
prédiction écologique au sein d’un programme de restauration hydromorphologique, méme en

grand milieux.
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Ces travaux de thése offrent des perspectives certaines tant au niveau méthodologique
qu’au niveau des résultats obtenus quant a la transposition des approches et méthodes
testées a d’autres projets de restauration d’écosystémes aquatiques et rivulaires. Les
résultats acquis pourraient servir de base a la mise au point d’une approche plus prédictive des
effets d’une restauration sur les compartiments biologiques dans un contexte futur ou les

facteurs d’influence s’intensifieront (Tockner et Stanford, 2002).
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round goby of the Upper Rhine reduced
to an exotic acanthocephalan lineage
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Abstract

The round goby, Neogoldus melavastoris, B a Ponto-Caspian fish considered as an vasive
spocies In a wide range of aquatic ecosystems, To understand the role that parasites may play
in its successhul invasion across Western Europe, we investigated the pamsitic diversity of the
round goby along its invasion corridor, from: the Danube to the Upper Bhine rivers, using
data froam literature and a molecular barcoding approach, respectively, Among 1666 parasiles
extracted from 179 gobies of the Upper Bhine, all of the 248 parasites barcoded on the ¢ oxi-
dase subunit [ gene were identified as Pomphorhypnchus Toevis, This lack of macroparasite
diversity was interpreted as a loss of parasites along its invasion corridor without spillback
compensation, The genetic diversity of P, leevis was represented by 323 haplotypes correspond-
ing to a haplotype diversity of 0-65 £ 0032, but o weak nucleotide diversity of (L0018 £
00000 5. Eight of these haplatypes were found in B8:4% of the 248 parasites, These haplotypes
belong to a single lineage so far restricted to the Danobe, Vistula and Volga rivers {(Eastern
Europe). This result underlines the exotic status of this Ponto-Caspian Hneage in the Upper
Rhine, putatively dissemiinated by the round goby along its invasion corridor:

Introduction

Freshwater ecosystemns have been especially affected by thie unintentional introduction of exotic
species (Sala ef af, 2000; Gherardi, 2007; Havel ef al, 20013). The analysis of the mechanisms
underlying successful invasions contributes to the protection of aquatic ecosystems against
the impacts of future invaders (Nunes ¢f al. 2015). Among these mechanisms, parasitic inter-
sctions could play a critical role in the invasion success of an exotic host, theough their impact
on both exedic and pative species (Dunn and Hatcher, 2005} Since the review of Torchin of al.
(2003) and subsequent studies (Torchin and Mitchell, 2004; Gendron ef al 2013; Paterson
ef wl. 2012, It is suggested that nvasive species are released from their enemibes as they occupy
new areas — a phenomenon named the ‘enemy release hypothesis' {Williamson, [996); but
soimie exotic parasites may also be introduced with the exolic host. In this case, they can
colonize native communities and decrease their performance, giving & competitive advantage
tex their initial exotic host (Gendron ef af, 20020, On the other hand, introdvoced species can be
then colonized by non-specific native parasites from their new environment (Poulin and
Mouillod, 2003; Gendron o gl 2002} These spillover-spillback phenomena, e the transfer
of parasites from invasive hosts to native ones (spillover), and from native hosts to invasive
ones (spillback), can bead to the partial substitution of the pamsite community in an invasive
host along its invasive pathway (Kelly er al. 2009},

The round goby, Neogebius melunostomus {Pallas, 1814], is o Ponto-Caspian species that
spread only recently in Western Europe (Roche et al 2013), Until the 1980s, its uppermost
distribution range was [limited to the northeast of Bulgaria wlong the Duanube River
(Francovd ef ol 2011} The Danube and the Rhine rivers have been connected after the
construction of the Rhine-Main-Danubs corridor in 1992 {Lewven ¢f al. 2009). The round
goby was recorded downstream of the Vienna hydropower dam (Auvstrian stretch of the
Danube) in 2000 and soon after in the Dutch Rhine Delta in 2004 (Van Beek, 20068). First
records in the Upper Rhine date back to 2011 and 2012 in the Gambsheim fishway and several
places along the French-German border, e, the unchannelled part of the Upper Bhine (Manne
et al. 2013). The round goby is mow widespread along the Rhine River and its abundance during
an electrofishing can reach 84% of the total catch (Manne ef af, 2003), with an estimated densty
ranging from 2 to § individuals m™. The geographic expansion of N. melanogenos is still in
progress, since it was observed for the first time in the Seine Basin in 2015, within the Bowen
harbour {Agence Frangaise de la Biodiversité, persomal communication), Its fexible trophic
diet, with a majority of crostaceans and insects (Brandner ef al 2013), and its agpressve
behaviour are comsidered as the main reasons for its invasion success in introduced aguatic
communitss {Steinhart of ol 2004; Borza er al 2009 Sevove amd Kovac, 2013,
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The aim of our study is to decoment the parasite assemblage
of the round pgoby N melanostoros in populations recently
established in the Upper Rhine (French-German border), and
compare it o the parasite assemblages reported from populations
closest from its native area. We hypothesized that the round goby
has . poor mecroparasite assemblage in the newly invaded area
compared with the native one. Depending on the phenomenon
drving the changes in its parasite community, the parasite assem-
hiage of the round goby from the Old Rhine should be more simi-
lar te the Danube ones or o local ones {spillback phenomenaon;
Kelly er al. 2009}, To test these hypotheses, we first documented
the potential changes in the parasite assemblage reported from
the round goby throughoot its Furopean invasive pathway along
the Rhine-Main-Danube comidor through o fiterature review,
We also collected a large number of N melanostomus from the
Upper Rhine (and some native fishes) (o establish pamsite assem-
blage in the newly invaded area. We expected the acanthocephalan
Pammphortyechs laevis to be one of the most abundant parste of
the round goby (Francova ef al. 20011), and we therefore focused on
this species to better address the changes in parasite diversity driven
by invasion. With a wide geographical distribution across Europe,
P laevis is one of the most common acanthocephalan parasites
of freshwater fishes (Perrot-Minnot ef al. in press, and references
therein)., This intestinal parasite of freshwater fish uses several
amphiped species as intermediate hosts. Tt vses a boad range of
freshwater and brackish-water fish species as final hosts, mainly
Cyprinidae, the largest family of freshwater fish, but also
Salmonidae (Médoo e gl 2000 Perrot-Minnot et ol in pres),
Pomphoryeichus laevis has occasionally and locally integrated in
its life cvcle an additional fish species as pamtenic host, e a
facultative host used for the completion of the life cyele bt in
which no development occurs (Médoc ef al, 2001},

The biogeographic history of P laevis has been recently recon-
structed, and reveals the existence of twi lineages genetically and
geographically distinet in the Danubian system. one in the

Gwendoline M. David et all

Danube, Volga and Vistula rivers, and the other in its tributaries
{Perrot-Minnat ef all in press), We therefore analysed the genetic
diversity of B laevis in our samples based on the mitochondrial
DNA ¢ oxidase subunit | (COI) gene, and used this seguence
information to identify the geographic origin of the Upper
Rhine lineages of P Jaevis and propose o scenario for ils
introduction.

Material and methods
Literature review

A literature review was performed on Web of Science (up to July
2017} to make a census of papers focusing on round goby para-
sites along the Hhine-Main-Danube corridor. The main key-
words wsed were ‘Neogobius  melanostomus’, ‘parasite’ and
‘European [reshwater’. The references in each paper have also
been checked to decreaze the chance of missed studies. A total
of E3 papers were found, covering 20 locations atong the invasion
corridor (Fig. 1}. The presence and the prevalence of each parasite
species were recorded for each location (Table 1),

Host sampling

Fish were collected in three sites of the Upper Bhine River located
near {tmarsheim {Grand Est, France), 20 km downstream of
Basel, along the left bank, Two samplings were collected, one in
February and one in May 2016, e.g. before the spring flood of the
REhine Biver. The sites are located on a relic of the uppermost stretch
of the Upper Rhine, called the Old Rhine, a 50 km long by-passed
single-bed channel located downstream of the Kembs dam. Fish
were sampled from the three sites (A, B, C hereafter) that are
quite close from each other. These locations belong toa morphody-
namic restoration programme of controlied bank erosion con-
ducted by Electricité de France (EDF) (Garnier and Barillier,
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Table 1. Data from 3 literature review of parasite assemblages i Neogobiis mefanostomas along the Rhine-Main-Danube corrlder, restrcted to the thiee mean

macraparasites reported

Al Humiber of sites 3

T & 1 3 4 5
Humber of fishes B35 12 301 175 i 316 a4
Hichress. 0 14 18 1 1 & ]
Pamphorhynchus mevs Humber of sites i 3 3 i 3 a L3
Prevalanoe (i a7 08 455 608 aT6 T
Waar abundanos o 544 i 0 14 43 144 14
Raphichaseees arus Humber of sites 1 i 4 1 o 4 1
Prevalence [ 162 B33 g4 o 331 o
Mean abundarce (R E] 056 133 43 o 21 o
Diplastamis spp. Humber of sites 1 z 5 o o [ 3
Provalance 855 18:2 367 o n o 8
-:I:an abundance 78 022 262 [ [} [ 48

Hichness: totsl number of parasiie species found in the study; prevalences the pementage of fshes paresticed; mean abundance: mesn numbes of paeastes found i 2l indivdual fishes.
sampled; nabve seea: bower port of the Derwbe Aiver (Francovd el o, 20110; non-native ares: area wihere the roomd gobry & considered as an imasie fish,

|a, b) Kvach and Skara [2007); fc, s} Wvach o ol (2014); [d, g, & Francosd ef o, 20010; e, i} Ondradiova et ol {2000 (1) Keduthowd oo ol (2008]; |h|-Ondradenva et ol {2005E (], K Muhlegger
|2008]: L, n} Emdie ef ol (2004); {m| sampling location for the presers study dvicnity of Geimarsheim, Upper Rhinel (o) Ernde efal 20120 | p) Ondradkod ef o) [2015); (q) Kivach and Winkler

[2011Y; (r] Kwach and Skodra [200TY; (£ Rolbiecks [2006); () Herdewl el o (G017).

201 5). Site A s the upstream site (4774’51 87N, 7°32'38-72"E) and
can be considered as a positive control where geomorphic anits and
microhabitats are varied. Site B (47"44'43.95"N, 7°3¥'38.727E) is
400 m dewnstream and has been the subject of an ecological restor-
ation, with controlled bank erosion and artificial groynes imple-
menitation. The project was initiasted by EDF, These actions are
aimed at using the natural erosion capacity of flaods w supply the
Ol Rhine River with aggregates, and to diversify the river mosaic
thus aflowing a potential gain in the biodiversity of alluvial environ-
mients. Site C (4774603 157N, 7°31"54-84"E) 15 2 km downstream of
site Band can be considered as a negative control with a low diver-
sity of hubitats snd a bank mostly composed of big rocks and a con-
crete area.

Electrofishing was wsed to collect the dominant fish species at
each site. On completion of sampling, a total of 179 N melanosto-
s were collected, 63 in site A, 57 in site B and 59 in site C, Wealso
collected 18 barbels, Barbus barbus (L, 17538), and 11 chubs,
Levictscus cephalis (L., 1758) al the same time. To comply with ani-
mal welfare rules, fish were anaesthetized with precise doses of
dove oil o cause death before transportation, The length
(£l mm} and the weight (£0-01 g} of each fish were determined
before the dissection with aseptic precautions. During dissections,
fish were sexed based on gonadal structure. For each individual, the
eight pill arches were dissected off, and observed under a Leica x40
binocular microscope. Macroparasites were also collected in the
body carvity, and within the gut dissected under a binocular micro-
-scope. All parasites collected were stored separately in 99% ethanod,

DA extraction, sequencing and phylogenetic analyses

Mast of the parasites collected were surrounded by a membranous
layer, which could represent a major host-parasite interface con-
taining host haemocytes (Dexfull et al 2008). In order to limit
contamination with host DNA during the extraction of pamsite

DA, this membranous layer was systematically removed with
sterily material, Each parasite was then placed in 9% ethanol,
The DNA extraction was made on a selected number of P faevis
of each N. melanastomus, between one and three pomsites in each
sampled organ of each fish.

Individual parasite samples were incubsted during 90 nrin at 55 °C
in 700 yL of proteinase K 1 mg/ml. { Euromedex, Souffelweyersheim,
France) in 1% 508, 500 ma NaCl, 10 ma TrisHCL 50 my EDTA,
Then, the samples were mixed with 700 gL of phenel : chioroform :
isoamyl alcolwol (25:241 10 Buromedex). Aller centrifugation, the
supernatant was collected and mixed with an equal wvolume of
MaAcethanol and placed at =20 °C overnight for DN A precpitation,
After centrifugation and washing with 70% EtOH, the dried pellets
were suspended in 50 gl of Tris-EDTA with ENase solution (6 ul.
of RN Ase, 594 ul. of TE) at 55 °C for 60 min,

The first sequencing trials of cytochrome COL nsing universal
primers (Folmer ef al 1994) systematically led to the amplifica-
tion of COI from the host N, melanostomis. After having tested
several abternatives including blocking primers, we chose to
design new primers with limited hybridization to N, smelaroste-
mys: the forward primer 5-TGTATGTTTTGGTIGGTGTGT
GAGG and the reverse primer 5-GGTGUTGATACAAAATA
GGTGAACC (synthetized by Furofing Scientific, Luxembourg).
The condition of PCR amplification followed Persot-Minnot
(2004 ): 1 reaction buffer, 1-5 muy of MgCl, 0-1 gu of each primer,
00 muoof dNTE, 03 unit of GoTagG2 polymerase (Fromega,
Madison, Wisconsin, USA} and 5 gL of DNA diluted at 50 ngiul.,
The thermal cycling was programmed as 94 °C for 2 min, followed
by 40 cycles with 20 5 at 94 °C, 205 at 50 °C and 50 5 af 65 °C, with
a final elomgation of 5 min at 65 “C PCR products were checked on
1-5% agarose gel and sequenced by Eumfins,

The DNA sequences and electropherograms were visualized,
checked and aligned using MEGAG (Tamura ef ol 2013} and
the haplotype reduction of the whole alignment was led on the
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FaBox web interface (httpefusers-bircao di/biopy/phpfabow):
The haplotype network was penersted using pepas E-package
(Paradis, 2010} in B v.3.2 (R Core Team, 2017). In order to iden-
tify the lineages occurring in the Upper Rhine, we compared thess
sequences to recently released sequences of P laevis from the
Western Burope (Perrot-Minnot ef ol in press) (Genbank acces-
sions MF563495-MF563527). For this purpose, the neighbour-
joining phonetic tree was built in MEGA,

Results

Variation of the porasite assembloge of N. melanostomus
oleng its invasion corridar

The bibliographical study along the corridor Rhine-Main-
Danube revealed the presence of 37 different macroparasite spe-
cies. Their presence and their prevalence vary depending on the
site and on the nver considered (Fig. 2). Three locations have
been investigated in the Black Sea (Kvach and Skéra, 2007
Fovach ef al 2004} revealing a total of 20 different macroparasites,
five of them being found in the three locations. In the Danube,
studies showed a decrease of pamsite diversity compared with
the Black Sea (Ondrackovd er al 2005, 2000; Mithlegger, 2008
Eofuthovi ef al. 200%; Francovi of al, 2001). Eighteen parsite
species were reported In eight locations, with a mean diversity
of 48 species per location. Eight parasite species found in the
[anube samples have afready been reported from the Black Sea,
Only ene study focuses on the parasites of N, sclemostomas in
the Main River (Emde ef af. 2004} The two main parasites ohserved
in the round goby were the nemutode Rophidsscants aows (Bloch,
17749). already reported in the Black Sea, and P laevis, already
reported in the downstream: stretch of the Danobe but net in the
Black Sea. In the Baltic Sea, five studies conducted on the parasite
community of the round goby reported a total of 20 species, inchud-
ing five species that had never been reported in the other hydrosys-
temns (Rolbiecks, 2006; Kvach and Skim, 2007; Kvach and Winker,
2011; Kvach et al 2004; Herevi et @l 2017). In the Rhine, three
dudies focus on three locations, but only in the Jower (amnd midedle)
part of the rver, downstream of the confluence of the Main-
Danube canal {Emde o ol 20M2, 2004; Ondrackovd e al. 20035
Ome location has been surveyed in two periods of the year, autumn

Gwendoline M. David et al,

and spring {Ondrackovd of al 2015). Only six species have been
reported, meclwding one which bad never been observed before in
the Main, the Danube or the Black %ea; the nematode Paracuaria
erelnca {Emde ot ol 2012},

The present overview of parasite diversity along the Rhine-
Main-[anube corridor therefore revealed three dominant parasite
spicies in most sites along the corridor, with a high prevalence
{Table 1): the acanthocephalan P evis, the nematode B acus
and the digenean trematode Diplostomam spp. In this study, we
only obzerved P laevis parasites in the 179 round goby collected
in the Upper Rhine River.

Lock of parasite diversity in the Upper Rhine River

Ot of the 179 round gobies sampled, 109 were parasitized, which
represents a prevalence of 609%, We collected 1666 parasites in
the body cavity, the gut, the liver or the gonads, all of which
belonging to Pemphorfgmelis species based on visual inspection.
The parasites were enveloped in a membranous layer, at the larval
stage called cystacanth, Once this laver was removed, the parasites
presented diverse morphologies: invaginated proboscis or not,
large and short body or small and thin body, proboscis with
spines or not. Their identification according to their morphalogy
was therefore difficull. The intensity, fe the mean number of
parasite per infected fish was 153, with a minimum of one para-
site (mean length of the fishes 711 cm) and 4 maximum of 120
parasites (length of the fish: 15 cm). Fifty per cent of the goby
harboured between one and five parasites, and only 3% carried
more than 40 parasites. Out of the 18 barbels sampled. four were
purasitized, The 21 parasites from barbels were all collected inside
the gut. They were all at the adult stage, with their proboscis
attached to the inner side of the intestine wall, Out of the 11
chub collected, only one was parasitized, with one parasite. This
parasite was also at the adult stage. inside the gut of the fsh.
A toral of 242 Ponphorhynchus parasite samples from 109
round . gobies were dentified wsing molecular method, plos 10
parasites from four barbels and one parasite from one chub.
The maolecular barcoding approach on the mDNA COl assigned
all the 253 partial sequences to P laevis.
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Table 2, Distribution of the eight mose commaon haplotypes of Pompfocdhpnches foess recorded in the Upper Rhéne River

A 5 o 45 6 3 Yes  Yes  Wes
H L) 1 a el ! a 7 3 [ ¥eos Vas Y5
€ 12 a ] 1 12 4 & (] (] fes  Yes  Wes
o L] a a 4 a 1 0 ] [ Yo Na Mo
E ] a o ] A ) ] ] [} Yes  Yes  Yes
F 6 1 o 5 5 3 z 1 1 Yes  Yes  Yes
G & ] o & L] 5 o 1 L Yes  Yex e
H a a o ] 3 3 1 ] U Mo fes Mo

Genetic diversity of the P. laevis in the Upper Rhine River

Using the specific primers designed for this stedy, we obtained
partial COI sequences of 557 bp length from the 253 pamsites.
This  dataset included 33 haplotypes  (Genbank  sccessions:
MF563495-MF563527) representing a haplotype diversity of
065 £ (6032, despite 0 weak nucleotide diversity of (0018 +
043015, Eight of the 33 haplotypes represented the majority
(87.4%) of the samples (Table 2), the remaining haplotypes
being represented by only one or two samples. The haplotypes
A and B orepresented 145 and 35 samples, respectively, The
median-joining network showed a radial structure centred on
the haplotype A (Fig. 31, This mdial unimodal shape is accentuated
by the poor representation of the other haplotypes. The highes
divergence between two haplotypes is broaght by seven mutations,
and the distance between two neighbour haplotvpes does not
cxceed two mutations, There was no evidence for structuring in
the haplotype network driven by spatial location, nor by fish
hosts, nor by location within the host (viscera or body cavity).

Phylogenetic pasition of the Ugper Rhine populations in the
phylogeography of P, laevis

In order to establish the mative or exotic status of the lineage of
P lgevis found in the Upper Rhine, we placed these haplotypes
in a phylogenetic tree comprising published sequences of P laevis
from Europe (Fig. 4). All samples from the Upper Bhine are clus-
tering with haplotypes from the Danube and the Vistula rivers,

Fig- 3. Median-joining network comgrising the 33 C08 haplotypes ol Pempherhyechis.
Ipewis Trom the Uppss Rivine Biver, Esch drcle represents & haplobype arl its size o
proporticnal to the haplotype frequency. Haplatype A gathers 145 individuats, hapia-
typer 8 gathers 35 individuads, ather median drcle dots gather from 12 to 2 indivi
dusts, Small white circles ware found in ondy one iIndividuals. Line langths in the
network cormespands 1o the number of mutational changes betwem hopledypes,
and grey lines reg) ather equivalent lops & close haplotypes. Black
dots represent haplotypes mising in the shady sampling.

They are therefore gathered in a lineage distinct from the
Western Europe lingage comprising samples from  France
{Rhone and Loire drainages, and Meuse River; Fig. 4.

Discussion

In the Upper Rhine, the invasive N. mefanostomus is parasitized
only by the acanthocephalan P laevis, However, N, melanastomms
Is infected by a diversity of macroparsites along the Rhine-
Main-Danube corridor {Molnar, 2006 Emde ef al. 2012}, Some
macroparasites are specific to an area e the nematode
Cosmocephalus obvelatus (Creplin, 1823), in the Baltic Sea {Kvach
and Winkler, 201 8; Kvach et al. 2014}, while others are present at
severil locations along the cormidor (e the nematode & acus)].
Torchin et al. (2003) propesed that at the beginning of invasion
process, the newly introduced host loses a part of its parasite com-
munity, The differences in the parasite community between the
native and the invasive populations would vanish after several

LTy

Fig. 4. Neighbouroining phenetic tree ol the lineage of Pompirorhpacing feevis in
Eurape, based on 45 European haplotypes [rom a previous study, and the 33 haplotypes
iduntified in tha prasent study. The numbars comespand 1o bootstrap values supported
by each node, The phylogenetic tree has been bl using twe acantPacephalacs
species close to P fodvis as exterral grouos, Pormpharfrchus tereteoilis {r= 5} and
Echinorynchus tttos.
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vears, once the invasive population is well settled {Gendron e al
2002), IF the pamsite community of N melanostomus shows.a
large diversity along its invasive pathway, it is yet reduced to one
species in the Upper Rhine River, Indeed, we did not find in the
Upper Bhine the parasites associated to N melanostonius in its
native range (Kvach and Skioea, 2007; Kvach ef @l 2014), This loss
of parasites is in agreement with the ‘enemy release hypothesis'
(Williarmson, 1996), which states that exolic species arrive almost
without any parasite. In addition, the mDMNA COI sequences of
B feevis from the Upper Rhine clearly fit within a phyvlogenstic lin-
eage described in the Danube and the Vistula rivers { Perrot-Minnot
¢ al in press), This lineage could have been transported by
M. mefanostomus from the Danube to the Rhine, as a “hitchhiker'
parasite,  Associmted  with the Cenemy  release’ phenomenon
(ie. the loss of initial parasites), the Danubian P laevis found in
M. melonostomus could testify o previous spillback event during
the passing of the round goby along the Danube River. Gur add-
itiomal Gshing of two well-known definitive hosts of B Jaewis, the
barbel, B. barbes and the chub, L. cephalus (Sures and Siddall,
1999 Thielen ef ol 2004} demonstrate that £ leevis from the
Danube vses these native fish to complete its life oycle in the
Upper Rhine, This is in agreement with the fish hosts from which
this lineage was recorded in the Danube (barbels and pobes,
Perrot-Minnot ¢f al in press), This result could testify to a spillover
event with the transfer of P kaewis from an exotic host (N melanasto-
rmgis) toa naive one, Concomitantly with our study, the introduction
of P leevis in the Rhine River (Germany, Switzerland) from the
Ponto-Caspian region has been recently reported, although the precise
genetic lineage of P kaevis was not identified {Hohenadler et al. 201 7).
Interestingly, the introduction of Ponto-Caspin # Levis was accom-
panied by the displacement of Pomphorhynchus tereticollis within
about a decade, as evidenced based on historical sampling of
Pawiphorkynchis from eefs (Hohenadier ef al 2007). From our
data, we cannot conclude that N, melarostomus is the only dispersal
vector of P laevis, and other intermediate hosts could have played a
role in this dispersal. For instance, a Ponto-Caspian amphipod,
Diteragamemares villoses (Sowinsky, 1894), Is an intermediate host
for P, aevis (Rewice ef ol 20040, and it has become an invasive species
westward, including the Upper Rhine {Bollache et @l 2004). Tt is there-
fore @ likely candidate for P fevis introduction (Hohenadler e al
2017), together with other species from the Ponto-Casplan region
such as the pobies, In addition, ather transfers of purasites, led by spill -
over and spillback phenomena, have probably occurved all along the
corridor, resulting in a large diversity of parasite communities of the
round gaby.

With this study, we revealed some gaps in the knowledge of the
life cycle of P lgevis in the Upper Rhine River. More specifically,
most parasites found in the round goby were non-mature and
found outside the intestingl tract {where sexual reproduction
takes place), which indicates that the round goby s probably
not a definitive host for P lgevis. The significance of this host
as a paratenic host or as 8 dead-end for P Joevis still needs to
be established, In the former case, predatory fish of the goby
could act as definitive hosts and allow the parasite to resume itz
cvile, For instance, some large barbels could feed on N, melaros-
towus (Emde ot al. 2013). This hypothesis awaits further investi-
gations, for instance by testing the wiability of the cystacanths
found in the body cavity of the round goby (Médoc o ol
1011). According to Kennedy {2006), N, melanostomus could be
a paratenic host for & foevis only if the cystacanths can resume
their development once they are transferred to a definitive host.
In this cuse, pamuteny could have a positive effect on the life
cvele.of P laevis: the concentration of parasites in the paratenic
hast allows a delayed and massive contamination of the definitive
host (Kennedy, 2006). [f the round goby is a dead-end host, the
£ lpevis i the round goby cannot resume their cycle at all,

Gwendoline M. David ot all

which leads to a decrease of the parasite population. To test this
hypothesis, the prevalence and intensity of the parasite in several
hosts over time should be studied, in order to detect a dilution
effect in the 2 leevis communily {Emde of af, 2012), The eco-
Ipgical consequences in the Upper Bhine River could be multiple,
for instance a disappearance of the parasite and a lack of regula-
tion of the round goby population, this latter already constituting
a worrving percentage of fish abundance in the Upper Rhine,
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Annexe 2 : Réponses des communautés biologiques a des actions de restauration de grands
fleuves (Vieux Rhin, France). (Staentzel et al., accepté dans le journal La Houille Blanche)

Réponses des communautés biologiques a des actions de restauration
de grands fleuves (Vieux Rhin, France)
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RESUME. — Au cours des deux derniers siécles, I’hydrosystéme du Rhin Supérieur a été soumis a des travaux
hydrauliques importants. Ces aménagements ont entrainé des pertes de fonctionnalité écologique notamment dans le
Vieux Rhin, un trongon résiduel rectifi¢ de 50 km localisé en aval du barrage de Kembs. Pour pallier ces déficits
fonctionnels, plusieurs actions de restauration ont été menées: (i) une augmentation du débit réservé, (ii) des injections
sédimentaires, et (iii) une érosion maifrisée avec implantation d’épis transversaux artificiels. L’érosion maitrisée a
consisté a favoriser I"érosion naturelle de la berge afin d’augmenter le transport solide et diversifier les habitats naturels.
L’objectif de I'étude a été de caractériser sur trois ans les réponses de la végétation alluviale et des macro-invertébrés a
ce type de restauration. Les résultats obtenus via une analyse des zones témoins versus restaurées, montrent (i) un gain
en hétérogénéité d’habitats naturels, (ii) un retour des milieux pionniers, et (ii) une augmentation de la richesse en espéces
floristiques/faunistiques inféodées & des substrats fins. Le réle majeur des crues, a I'origine du transport solide et de la
dynamique des habitats restaurés, a aussi été mis en évidence. Afin d’évaluer au mieux les réponses biologiques, il est
important de considérer que le fonctionnement de I’hydrosystéme résulte de la combinaison des effets de la restauration
avec d’autres déterminants tels que les invasions biologiques. En effet, les nouvelles niches écologiques peuvent favoriser
Iinstallation d’espéces invasives dont I'impact peut étre structurant (réseau trophique) sur la biodiversité nouvellement
créée.

MOTS CLEFS : biodiversité, érosion maitrisée de berge, espéces invasives, restauration écologique, Vieux Rhin
Responses of biological communities to restoration actions in large rivers
(Old Rhine, France)

ABSTRACT. - Over the last two centuries, the Upper Rhine River was subjected to important hydraulic engineering
works which have severely damaged its functioning. This concerned especially the Old Rhine River, a 50-km long by-
passed single bed paved and incised channel, located downstream the Kembs dam. Given these functional deficits,
restoration actions were initiated via (i) instream flow increase, (ii) experimental gravel augmentation and (iii) controlled
bank erosion associated to the implementation of artificial transverse groynes. The controlled bank erosion consisted of
rip rap protection removing to induce lateral erosion, to feed the main channel in bedload and diversify the fluvial mosaic.
The objective of the study was to characterize responses of selected aquatic-riparian compartments (riparian plants,
macrophytes and macroinvertebrates) to this type of restoration, thanks to a three years monitoring program. A control-
impact analysis of the dynamics of these biological communities allowed to identify both physical and ecological
functional changes, and the relationships between them. Results showed (i) an increase in the habitat heterogeneity, (ii) a
recovery of riparian biocenosis and (ii) a higher richness of fauna (Odonata) and flora (aquatic plants) species adapted to
finer substrate in newly created habitat. Results also stressed the major role of floods which control bedload transport and
the habitat dynamics. To better assess how biology responds to restoration actions, it should be considered that the
functioning of the fluvial hydrosystem results from the combined effects of restoration actions and other drivers as the
arrival of invasive species. Indeed, the new ecological niches created can favor the settlement of invasive species, with a
more or less structuring impact (food web changes) on the newly created biodiversity.

KEY WORDS: biodiversity, controlled bank erosion, ecological restoration, invasive species, Old Rhine
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I INTRODUCTION

L’¢tendue et la gravité des dégradations d’origine anthropique sur les hydrosystémes fluviaux et leurs
biocénoses sont décrites par un grand nombre d’auteurs [Friberg, 2014] : perte d’espéces spécialistes,
colonisation par les espéces invasives, perte de l'intégrité de I’écosystéme, changement dans la
distribution des fréquences d’espéces végétales [Clewell et Aronson, 2013]. Depuis les années 1960-
1970, la possibilité de « corriger » ces interventions et, par ce biais, de restaurer ou ré¢habiliter la
fonctionnalité de I’hydrosystéme, a suscité un intérét croissant [Brookes et Shields, 1996 ; Bernhardt
et al., 2005]. De nouvelles initiatives ont vu le jour afin de faciliter le retour de processus hydro-
morphologiques naturels. Ces programmes intégrent des actions de restauration trés variées telles que
les recharges sédimentaires, la suppression ou I'arasement de digues, I'implantation de déflecteurs de
courant (type épis), le rétablissement de zones inondables ou I'introduction d’espéces végétales
[Schanze et al., 2004]. La littérature scientifique offre un nombre important de retours d’expériences
quant a ces projets de restauration physique des milieux aquatiques [Schanze et al., 2004], mais peu
décrivent 1’évolution des biocénoses en réponse a ces actions [Buijse et al., 2002]. La durée souvent
trop courte des suivis post-restauration, voire leur absence, mais aussi les difficultés de statuer sur le
succeés (ou non) d’une restauration, expliquent souvent les incertitudes quant a I'efficacité et la
durabilité de tels aménagements [Bernhardt et al., 2005 ; Kondolf et al., 2006]. La complexité de la
dynamique des hydrosystémes fluviaux [Darby et Sear, 2008] ajoute au challenge de répondre a des
problématiques récurrentes telles que (i) le manque de connaissances sur les effets biologiques des
restaurations, (ii) la sensibilité des systémes restaurés aux invasions biologiques et (iii) le
développement d’indicateurs robustes dans 1’évaluation de I'efficacité et de la durabilité¢ des
restaurations.

Le Rhin Supérieur a subi d’importants aménagements au cours des deux derniers siécles pour réduire
les inondations, favoriser la navigation et 1’agriculture, et produire de I’hydroélectricit¢ [Maire,
1997]. Ces aménagements ont entrainé des pertes de fonctionnalité écologique, notamment dans le
Vieux Rhin, trongon résiduel rectifi¢ du fleuve, paralléle au Grand Canal d’Alsace (GCA). Pour
pallier ces déficits fonctionnels importants, des actions de restauration par injection sédimentaire et
¢érosion maitrisée avec implantation d’épis transversaux artificiels ont été menées en aval du barrage
de Kembs [Garnier et Barillier, 2015]. Cet article est spécifiquement dévolu aux réponses des
compartiments biologiques obtenues au niveau du site d’érosion maitrisée (site O3), pour lequel le
recul temporel est le plus important. Afin d’analyser les effets écologiques de ce type de restauration,
la végétation aquatique/rivulaire et les communautés de macro-invertébrés ont été suivies. Cette
approche interdisciplinaire et multi-compartiments a pour objectif de répondre aux questionnements
suivants : (i) cette restauration permet-elle de rétablir les processus naturels du fleuve ? (ii) quelles
sont les réponses des compartiments biologiques ? (iii) quel est le poids relatif de facteurs externes a
la restauration tels que les invasions biologiques dans 1’évolution des communautés ? Dans cet article,
nous privilégions un retour sur I’étude des réponses des compartiments biologiques et ne présentons
pas dans le détail les données physiques exploitées par ailleurs [Schmitt ef al., 2014 ; Pinte et al.,
2015].

I METHODOLOGIE

1.1 Site d’étude et éléments de contexte

Au siécle dernier, la construction du GCA a court-circuité le Rhin corrigé sur un linéaire de 50 km,
créant un trongon résiduel rectifié, le Vieux Rhin (figure 1A). Ces modifications ont engendré
d’importantes altérations hydro-morphologiques impactant la biodiversit¢ et la fonctionnalité de
I’ensemble de 1’hydrosystéme fluvial [Arnaud, 2012]. Au droit du barrage de dérivation de Kembs,
la majorité du débit est dirigé vers le GCA, dont la capacité maximale est de 1400 m*/s. Au-dela, le
surplus est déversé dans le Vieux Rhin. En-decd de ce seuil, le Vieux Rhin était alimenté jusqu’en
décembre 2010 par un débit réservé de 20 a 30 m*/s. Jugé insuffisant pour satisfaire les besoins
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¢cologiques du milieu, ce débit a été augmenté a partir de décembre 2010. Le débit a vari¢ au cours
de I’étude avec une modulation saisonniére entre 52 m*/s et 115 m%/s (tableau 1).

Tableau I : Descriptif des travaux de restauration menés depuis 2010 sur le site O3 (Vieux Rhin). La
localisation du site est renseignée sur la figure 1A.

Aspects
Secteur Type de Objectif D ate de techniques Attendus écologiques
s A jecti] nise en g : 2
concerné restauration — (pK : point [Garnier et Barillier, 2015]
kilométrigue)
1. Accroitre les milieux de
Compenser Passage de 20- frayéres pour les poissons.
artiellement la 30 m¥/s & 52- inteni i
Secteur du | Augmentation é) ivation d* Fin 1 Ep = Maustaray _dynamlc_lue i
: s grivation d’une . 15 m’/s paysages alluviaux typiques
Vieux du débit : débi décembre . .
; i partie du débit dans Modulation (saulaies)
Rhin réservé le GCA 2010 i <
saisonniére de 3. Etendre des annexes
mai & septembre  hydrauliques pour la végétation
aquatique et des insectes.
Démantélement
Proioques e slsgile{::igiglilz 1. Favogi serla c;'oissa{lce etla
S osion mataiss de S reproduction des poissons
la berge gauche uf a2[01u51 b f” 2. Permettre I’installation d*une
Travaux pendant les crues et ; et e végétation pionniére
. foRiiees i : Avril-Mai implantation de s .
Site O3 d’érosion diversifier la 2013 deux épis 3. Gagner en hétérogénéité
maitrisée mosaique alluviale ransuer d’habitats pour favoriser les
et réactiver des e autres organismes aquatiques
artificiels - pK 8 LG
E’]“:fess“s_ 191,24 191.6 4, Rétablir la fonctionnalité
morphodynamiques [Die Moran, écologique initiale
2012]

Le projet d’érosion maitrisée et d’implantation d’épis transversaux artificiels, mis en ceuvre en avril-
mai 2013 entre les PK 191.3 et 191.6, a consisté a favoriser I’érosion naturelle de la berge gauche
(frangaise) pour permettre un apport sédimentaire au chenal principal afin de diversifier les habitats
naturels [Garnier et Barillier, 2015]. Des modélisations physiques et numériques des itinéraires
techniques possibles ont été menées au Laboratoire National d’Hydraulique et d’Environnement —
LNHE — EDF [Die Moran, 2012 ; Clutier ef al., 2012]. Sur la base de ces modéles, I’ensemble de la
berge gauche du site O3 a été dérocté et défriché, a I’exception de quelques arbres. Trois épis datant
des aménagements du début du XX siécle ont été remaniés : les deux plus éloignés ont été
remodelés et celui en position intermédiaire a été arasé. L’objectif de la présente étude est de montrer
si les attendus ¢cologiques de la restauration ont été atteints (tableau 1) via un suivi post-restauration
de la végétation aquatique/rivulaire et des communautés de macro-invertébrés. Les résultats d’un
suivi piscicole mené par ailleurs [Ecotec, 2016], ont été pris en compte dans la discussion.

11.2 Suivi écologique

La végétation aquatique et rivulaire a été suivie en réalisant une cartographie des habitats du site O3
au 1/1000°™ de 2013 4 2016. Cette cartographie a été complétée par 7 transects transversaux (relevés
de végétation - coefficients de Braun-Blanquet pour la végétation rivulaire et pourcentages de
recouvrement pour la végétation aquatique). Onze stations d’étude des macro-invertébrés ont été
définies (20 métres de linéaire de berge sur 30 a 50 meétres vers le chenal central) pour leur
représentativité en termes de combinaisons HVS (hauteur d’eau, vitesse et substrat). Les macro-
invertébrés ont été échantillonnés au printemps et en automne de 2014 a 2016, a ’aide d’un cylindre
de Hess (filet avec un vide de maille et un embout de précision de 500 pm) [Hess, 1941]. Chaque
point d’échantillonnage des macro-invertébrés a été caractérisé : géolocalisation, mesures physiques
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(hauteur d’cau, vitesse, substrat) et physico-chimiques (température, oxygéne, conductivité ; sonde
multi-paramétres WTW). Les réponses des compartiments biologiques ont été étudiées selon un plan
d’échantillonnage comparant stations témoins versus stations restaurées [Smith et al., 1993]. Trois
grandes zones d’étude ont été définies : (i) zone ‘Amont’ : stations/transects situés a [’amont de la
zone d’érosion maitrisée — linéaire témoin non restauré a mosaique hétérogene et a faciés lotique
dominant, (ii) zone des “Epis’ : stations/transects au niveau de la zone d’érosion maitrisée — linéaire
restauré - et (iii) zone ‘Aval’ : stations/transects a I’aval de la zone d’érosion maitrisée — linéaire a
mosaique monotone, témoin du linéaire pavé et incisé du Vieux Rhin. La figure 1B présente les
stations d’¢tude des macro-invertébrés et les profils transversaux de végétation associés a chaque
zone.

Site O3
Erosion maitrisée
_en2013

FRANCE

A ALLEMAGNE
"Sens
d'écoulement

Site K
Injecté en 2010

Site 12
Injecté en 2016

N % %
l Lk %,

wmm Barrage de Kembs

. 0 Stations d'étude
Site I invertébrés
Injecté en 2015
K 174 = Transcels do
végdtation

Linéaire du Vieux Rhin soumis a
une action de restauration

Figure 1 : A. Localisation des sites de recharges sédimentaires (site K, octobre 2010 ; site I1, Février
-Mars 2015 ; site 12, Janvier 2016) et d’érosion maitrisée avec implantation d’épis transversaux
artificiels (site O3), B. Focus sur le site O3 avec la localisation des stations d’étude des macro-
invertébreés et les profils transversaux de végétation associés a chaque zone.

Un suivi géomorphologique a permis de caractériser I’évolution morphologique de la zone des ‘Epis’
et de définir les gains physiques potentiels de la restauration via (i) le tragage sédimentaire des
matériaux érodés de la berge et charriés par le fleuve, (ii) un suivi granulométrique fin par
prélévement manuel et par photographie du fond du chenal (profils tous les 10m), (iii) un suivi
topographique de la berge par LiDAR terrestre et du chenal par bathymétric mono-faisceau et par
LiDAR topo-bathymétrique [Schmitt ef al., 2014].

III RESULTATS

III.1  Evolution du milieu physique et définition des effets

Le lit du Vieux Rhin pré-restauration (avant 2010) présentait des écoulements trés homogénes et une
faible diversité des unités morphodynamiques. La comparaison des orthophotographies pré- (avril
2011) et post-¢rosion maitrisée (mars 2016 ; 3 ans aprés la restauration) met en évidence une
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modification de la mosaique fluviale (figure 2A). Le suivi topographique et bathymétrique au profil
transversal situé en aval de I’épi amont (PT10), confirme et compléte les observations faites a partir
des orthophotographies (figure 2B).
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mouille secondaire, (3) formation d’une langue sédimentaire & granulométrie
fine (gravier mouhle), (4) creuscment d'une mouille principale au droit de
I'épi amont (une mouille similaire s'est formée au droil de I'épi aval), (5)
partie orientale du chenal et rive droite : ancun changement

Figure 2 : A. Orthophotographies 2011 et 2016 de la zone des ‘Epis’ et localisation du profil
transversal 10 (PT10, situé a faible distance en aval de 1’épi amont) avant et aprés les travaux
d’érosion maitrisée. B. Evolution topographique/bathymétrique entre 2013 (avant érosion maitrisée)
et 2016 (aprés érosion maitrisée) au droit du PT10. La ligne d’eau a été modélisée pour un débit de
52 m¥/s.

Aprés la restauration par érosion maitrisée (avril-mai 2013) et une crue Qs de période de retour de
15 ans (juin 2013 — Qmax Bate = 3456 m’/s), d’importantes évolutions morphologiques ont été
observées, notamment (i) une érosion de berge, majoritairement au droit de 1’épi amont sous la forme
d’une encoche d’érosion (volume total érodé de la berge = 1500 m® / encoche d’érosion = 1070 m*)
et (ii) la formation de deux langues sédimentaires a 1’aval des épis transversaux (dépots compris entre
0,1 met 3 md’épaisseur) avec un affinement granulométrique estimé de 30 mm [Schmitt et al., 2014].
Les évolutions morphologiques ont été moins contrastées entre 2014 et 2016, avec de légéres
remobilisations particlles des langues sédimentaires qui se sont globalement érodées en aval immédiat
des épis (de quelques dizaines de cm et jusqu’a 1m localement), et au contraire de faibles dép6ts dans
les deux mouilles principales (quelques dizaines de cm dans les deux cas). La construction des épis
transversaux a ainsi entrainé la création de nouvelles formes fluviales, pour lesquels une dynamique
subsiste méme apreés la crue importante de 2013.

111.2  Réponses des compartiments biologiques

Les peuplements de macro-invertébrés étaient dominés en abondances par des crustacés et/ou des
diptéres tout au long de I’étude. L analyse factorielle du tableau faunistique montre une composition
des communautés sensiblement différente selon les grandes zones d’étude : “‘Amont’, ‘Epis” et ‘Aval’
(figure 3A). Cette analyse révéle que les compositions automnales en macro-invertébrés des trois
zones ont évolué selon une méme trajectoire au cours du temps, mais avec une légere différenciation.
La zone ‘Amont’, témoin a mosaique hétérogene et faciés lotique dominant, était ainsi dominée par
des taxons rhéophiles (surtout des Trichoptéres) typiques des milieux lotiques. La zone des ‘Epis’
¢tait caractérisée par des communautés de macro-invertébrés retrouvées préférentiellement au sein de
substrats de sédimentation (figure 3B), ce qui a entrainé une hausse de I’abondance (i) de taxons peu
polluo-sensibles et fouisseurs et (ii) de taxons remarquables (Odonates). Ces résultats sont en
cohérence avec les changements du milieu physique et I’apparition de nouveaux habitats a substrat
fin (e.g. graviers, sables) au sein de la zone d’érosion maitrisée.

281



‘\ F211%
A. B.
F211%
.
Gurdiacées et néatodes
o Tubanidie & &
EFT Dikerumimars s
\ 4 ote] Msgartdes o Tl soaa 28,
| R Gomphins v & 3{;;’:‘:’::‘“ ",
AN s A Centopogonidse -
. Fvmnamysis b, Codoplarys, s spiipuloidea
- S fopierys v, & ¥ it Cliio.
| ot _\a\'n\l Slgchiiess Faoles /- ET e L
RS S 2016 Epiemara per e Bt
1201 == /’ . F120% Vipulidae & & fuory Lo o F1 20%
Potamopyrus a 0 Corguts g B 4 T
Pisictiram 3 Cusenis | AE%’.-IHI-»‘F;.‘ P dimpsyche p
ri A P passcnia .
L S S e i
Potmanibus L. | /& & p
/ timophor /| A Limacphilinac
/ A
/ a
A A Acenella x.
i \ Y Goera sp.
1 Ephydndac
a Agraylea sp.
A Agapetinae v
Radic b,
o
Physa sp. Glossosvms sp.
. B A E\_'TP e
& Espéces natives| & Fspéces Ocdonates
& A Aviries expices natives
Flaicunbus m 0 Esplces invasives

Figure 3 : Résultats de ’analyse factorielle des correspondances (plan F1 x F2) basée sur des données
d’abondances d’automne 2014, 2015 et 2016 par station (11 stations) - transformées en Log2(x+1) et
aprés élimination des espéces rares (i.e. dont I’abondance est égale a 1). Plans factoriels (A) des
stations/dates (trajectoires), (B) des taxons de macro-invertébrés.

Le tableau IT montre que la zone des ‘Epis’ a contribué a une augmentation de la richesse spécifique
en végétation aquatique. Un gain de 6 espéces végétales a été constaté entre 2014 et 2016 (tableau 2).
Les communautés végétales aquatiques ont évolué d’un groupement a algues filamenteuses (2013-
2014) vers des tapis localisés a fort recouvrement de Myriophyllum spicatum (2 partir de 2015). De
nouveaux taxons tels que Nitella sp. et Stuckenia pectinata, ont é&t¢ nouvellement recensés en zone
‘Aval’ a partir de 2016 (tableau 2).

Tableau II : Composition spécifique des communautés macrophytiques au niveau des trois zones
d’étude “Amont’, ‘Epis’ et ‘Aval” en 2014 et 2016.

AMONT AMONT EPI EPI AVAL AVAL

2014 2016 2014 2016 2014 2016
Algues filamenteuses X X X X X X
Ceratophyllum demersum X
Elodea nuttallii X ¥ 2
Fontinalis antipyrectica X X X X X
Lemna minor X
Myriophyllum spicatum X < X X
Nitella sp. X
Potamogeton crispus X
Stuckenia pectinata X X
Potamogeton perfoliatus X
Ranunculus circinatus X
Ranunculus fluitans X
Nombre de taxons présents 2 2 2 10 4 7

La restauration par érosion maitrisée a également favorisé la colonisation des berges par des
communautés herbacées pionnicres, dominées par Phalaris arundinacea. Les langues sédimentaires
en aval des épis transversaux artificiels, bancs nus a leur formation, se sont végétalisées au cours du
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temps. Les germinations de saules (Salix sp.) ct de peupliers (Populus sp.) n’ont pas supporté les
contraintes hydrauliques du Rhin, cédant ainsi I’espace nu a une communauté herbacée identique a
celle de la berge érodée ainsi qu’a quelques espéces invasives (e.g. Revnoutria japonica, Coniza
canadensis). La dynamique végétale a ¢té semblable au niveau des épis transversaux artificiels. Les
zones ‘Amont’ et ‘Aval’ n’ont pas montré de changements notables au sein des communautés
végétales. Les anciens épis de régularisation du lit corrigé y sont caractérisés par des saulaies (Salix
sp.) créant des milieux quasi-monospécifiques.

III.3  Invasions biologiques

Le fonctionnement de ’hydrosystéme fluvial résulte des effets combinés des actions de restauration
avec d’autres déterminants tels que 1’arrivée ou la variation de densités des espéces invasives. Au
cours du suivi écologique, les assemblages faunistiques de macro-invertébrés étaient composés d’une
part importante d’espéces invasives (figure 4) dont des bivalves (Corbicula fluminea, Dreissena
polymorpha), des crustacés (Chelicorophium curvispinum, C. robustum, Dikerogammarus villosus,
Echinogammarus ischnus, E. trichiatus, Gammarus roeselii, Jaera istri, Limnomysis benedeni) et des
gasteropodes (Potamopyrgus antipodarum, Physa acuta). Le crustacé amphipode Dikerogammarus
villosus a dominé en partie les peuplements et sa présence dans pratiquement tous les échantillons a
démontré son caractére ubiquiste (figure 4). La zone ‘Aval’ était dominée par des espéces invasives,
contrairement a la zone “Amont’, plus favorable a I'installation d’espéces natives et plutdt polluo-
sensibles. La proportion d’espéces invasives était trés légérement plus faible dans la zone des ‘Epis’
que dans la zone ‘Aval’. In fine, il est 4 noter qu’en 2016, la fréquence relative des espéces invasives
¢tait bien inférieure aux fréquences observées en 2014 et 2015.

AMONT  EFIS AVAL AMONT  EPIS AVAL AMONT  EPIS AVAL

2014 2015 2016

DO Especes natives de la famille des Chironomidae

O Cspéees patives hors famille des Chironomidac ¢t liors cspéecs EPTC
W Espices FPTC *

@ Uniquement 'espéce invasive, I, vilfosus

B Espéces invasives hors 12, villosay

“EPTC : Ephéméroptéres, Mécoptéres, Tr Colé

Figure 4 : Fréquences relatives en automne 2014, 2015 et 2016 des espéces de macro-invertébrés
invasives, EPTC et natives (hors EPTC) selon le regroupement spatial en zones ‘Amont’, ‘Epis’ et
‘Aval’. La part de I'espéce dominante invasive Dikerogammarus villosus a ét¢é ajoutée ainsi que celle
de la famille Chironomidae (taxon natif de Diptéres).

Six especes végétales invasives dont cing terrestres (la renouée du Japon - Reynoutria japonica, le
robinier faux-acacia -Robinia pseudoacacia, le solidage géant -Solidago gigantea, I’érable negundo
-Acer negundo, 1'érigéron du Canada — Conyza canadensis) et une aquatique (1I’¢lodée de Nuttall -
Elodea nuttallii) ont été relevées sur le site O3 de 2013 a 2016. L’espéce végétale invasive R. japonica
a ét¢ relevée en faible recouvrement sur les épis transversaux artificiels, mais celui-ci n’a pas évolué
au cours du temps. Les relevés de végétation aquatique, sur cette méme période, ont montré un fort
recouvrement d’E. nuttallii (> 80%) dans une petite mare latérale localisée en zone ‘Aval’. Cette

283



espéce a été quasi-absente du chenal principal jusqu’en 2015 (<0.01%). Le pourcentage de
recouvrement a légérement augmenté (environ 1 %) en 2016.

IV DISCUSSION

Le suivi des milieux aprés Iinitiation d’un processus d’érosion maitrisée avec implantation d’épis
transversaux artificiels montre une augmentation de 1’hétérogénéité et de la dynamique des unités
hydro-morphologiques. Le panel des niches écologiques disponibles s’y est globalement élargi du
fait des apports sédimentaires par érosion latérale et de la présence des épis, ces derniers ayant induit
le dépdt des deux langues sédimentaires constituées de sédiments relativement fins. Le suivi des
macro-invertébrés a été réalisé avec une méthode d’échantillonnage originale, aucune norme
frangaise respectant la Directive Cadre sur I’Eau et utilisant les macro-invertébrés n’étant adaptée aux
grands cours d’eau. L’utilisation du cylindre de Hess s’est avérée pertinente au sein du lit dynamique
du Vieux Rhin, présentant I’avantage de pouvoir échantillonner des substrats grossiers y compris dans
des zones de fortes vitesses de courant. La méthode utilisée a permis d’évaluer peu de temps aprés la
restauration, des densités plus fortes d’espéces faunistiques et floristiques inféodées spécifiquement
a des milieux de sédimentation. L implantation des ¢pis transversaux artificiels semble avoir favorisé
les populations de certaines espéces, notamment des odonates comme cela a déja été observé en
République Tchéque [Buczynski et al., 2017]. De nouvelles espéces de macrophytes sont aussi
apparues, alors que le secteur étudié prés de Bile a été évalué en 2013 par la Commission
Internationale pour la Protection du Rhin (CIPR) comme présentant des déficits macrophytiques
marqués [CIPR, 2015]. Cette conclusion est issue d’une évaluation récente basée sur le jugement
d’experts a partir de données collectées sur des sites de prélévement situés sur le cours du Vieux Rhin.
Quatre critéres ont été utilisés pour définir un indicateur global : (1) le nombre de formes de
croissance, (2) le nombre d’especes de macrophytes, (3) le nombre d’especes indicatrices de qualité
et (4) le pourcentage de surface occupée par les macrophytes [CIPR, 2015]. L’application de cette
méthode sur les données de 2016 oriente ce méme secteur vers un statut plus favorable, i.e.
présentant de légers déficits. L’apparition de milieux nouveaux contribue a maintenir la dynamique
des paysages alluviaux et favorise 1'installation dans le lit mineur et sur les berges d’espéces végétales
pionniéres (Phalaris arundinacea). Les langues sédimentaires, situées a 1’aval direct des épis,
favorisent la germination de Salix sp., dont la croissance est cependant entravée par les crues
[Karrenberg ef al., 2002]. Le suivi piscicole a permis de mettre en évidence les effets positifs des épis
transversaux artificiels : une augmentation du nombre de frayéres et de juvéniles. Or, il est aussi a
noter la prolifération rapide de poissons invasifs d’origine ponto-caspienne sur le site d’étude : le
gobie a tache noire (GTN) et le gobie de Kessler (GKS). Les effectifs des gobies capturés sur le site
O3 ont été multipliés par 9,3, passant de 3,6% a 33.4% de 'effectif total des poissons capturés entre
2014 et 2016 [Ecotec, 2016]. Sa prédation importante sur les macro-invertébrés natifs [Lederer ef al.,
2008] et son comportement agressif [Kornis er al, 2012] peuvent influencer le devenir des
communautés en place. Des études complémentaires sur le réseau trophique sont actuellement en
cours afin d’évaluer 1’impact potentiel de ces espéces invasives sur ’interprétation des effets de la
restauration [Staentzel er al., en prep.].
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Figure 5 : Schéma résumant la contribution écologique des actions de restauration a la constitution
d’une communauté locale nouvelle.

Les secteurs avals des grands fleuves sont fortement impactés par des espéces invasives désormais
intégrées dans le pool régional d’espéces [Beisel, 2001 ; Beisel et al, 2017]. La présence ou
I’introduction d’espéces invasives dans un milieu restauré représente un déterminant important dans
I’évolution de la composition de la communauté locale et interfére inévitablement sur I'interprétation
des effets de la restauration (figure 5). Le maintien des populations natives peut étre menacé [Leuven
et al., 2009]. Les nouveaux habitats issus de I’action de restauration sont situés en bordure de chenal
et peuvent faciliter ’installation d’espéces végétales invasives [Combroux et al., 2002]. Plusieurs
espéces végétales A caractére invasif ont effectivement été observées mais avec de faibles surfaces de
recouvrement. L’élodée de Nuttall, seule espéce végétale strictement aquatique qui ait été observée,
n’a pas montré de caractére proliférant a ce stade. La colonisation du linéaire du Vieux Rhin lui a été
difficile, sans doute du fait d'une granulométrie grossiére et de la stabilité latérale du lit. Les nouveaux
habitats & granulométrie fine pourraient étre des niches potentielles pour I’expansion de I’Elodée de
Nuttall. Le crustacé amphipode Dikerogammarus villosus, connu pour présenter un comportement
agressif et vorace [Van Riel et al., 2006 ; Koester ef al., 2016], pourrait contribuer aux changements
de communautés sur le site O3 malgré un effet de prédation évalué comme faible sur des sites envahis
[Koester et al., 2016]. La proportion en espéces invasives de macro-invertébrés a globalement
diminu¢ entre 2015 et 2016. Un réarrangement des communautés en place a pu survenir suite a des
évenements pouvant étre liés a des facteurs environnementaux comme des événements hydrologiques
(crue moyennement intense et particuliérement longue en 2016 : Qumax_pate = 3021 m’/s, déversement
dans le Vieux Rhin durant trois mois).

Dans un contexte de restauration écologique, de nombreux auteurs décrivent la nécessité de coupler
I’analyse de I’évolution physique a celle de la réponse biologique [Elosegi et al., 2010 ; Grabowski
et Gurnell, 2016], mais aussi d’intégrer des concepts d’écologie théorique [Lake et al., 2007] et
fonctionnelle [Mouillot et al., 2013]. Les régles d’assemblages des communautés locales, décrites
dans les années 1980-1990 [Tonn, 1990 ; Keddy et al., 1992], et unifiées pour I’ensemble des
communautés biologiques [Lortie et al., 2004 ; Friberg et al., 2016], intégrent plusieurs types de
filtres, notamment le filtre environnemental (figure 5). Les conditions de passage de ce filtre par une
espece dépendent des variables hydrauliques et granulométriques des habitats. Cette étude a mis en
¢vidence la pertinence de I’échelle la plus fine de mesure de ces variables, qui doit correspondre au
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paysage de I’espece étudiée afin d’évaluer au mieux les réponses biologiques [Beisel et al., 2000]. In
fine, la restauration écologique par érosion maitrisée et implantation d’épis transversaux artificiels
contribue & rendre ce filtre environnemental plus perméable au pool global d’espéces natives et
invasives (figure 5). La durabilité de la diversification des habitats et des effets écologiques associés
est clairement dépendante du maintien des épis transversaux artificiels.

V CONCLUSIONS

L’action de restauration décrite dans cet article, une érosion maitrisée de berge avec implantation
d’épis transversaux artificiels sur un grand cours d’eau, est inédite. Il s’agit par conséquent d’une
approche expérimentale pour laquelle le retour d’expérience est important. L’analyse des résultats
issus de ces suivis est a la fois exploratoire tout en s’inscrivant en partie dans une démarche
hypothético-déductive, dans la mesure ou un certain nombre de prédictions des changements de
biodiversité ont pu étre éprouvées. L’étude interdisciplinaire de ces restaurations est primordiale pour
mettre en évidence les trajectoires hydro-morphologiques post-restauration du milieu [Arnaud, 2014]
et comprendre la réponse des compartiments biologiques associées [Staentzel et al., soumis]. Le suivi
écologique est prévu jusqu’en 2017. Les perspectives de cette étude sont (i) d’affiner les résultats en
se focalisant sur le gain en diversit¢ fonctionnelle, (ii) de développer des outils/indicateurs
d’évaluation d’une restauration écologique et (iii) de proposer une ¢tude comparative avec les
réponses biologiques observées suite & des recharges sédimentaires.
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Annexe 3 : Les gobies, des poissons envahisseurs dans le Rhin (Schlumberger et al., 2018)
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Les gobies

es poissons de la famille des gobiidés é@ient jusqu'a
présent surout connus pour leurs représentants en milieu
marin et dans les eaux cotieres saurrdtres. Il s'agit de
famlle de poissons la plus diversif ée dans le monde
avec prés de 1 800 espéces connues. Du littoral de la rrer
Baltique jusqu'a la fagade atlantique et le long du litoral
médileranéen, on touve le gobie tacheté (Potanmoschistus
microps) et le gobie buhotle (Polanpschistus minulLs), ous deux
meracés a |'échelle européenne'. Des gobies d'eau douce sont
observés depuis seulerrent une dizaine d'années dans les ealx
inérieures d'Europe occidentale. Originaires de la région ponto-
caspienne (de la mer Noire & la mer Caspienne), ils ont colonisé
progressiverrent toutes les voies navigables d'Europe centrale et
occidentale jusqu'a amiver en France par le Rhin et la Moselle
louwverture du canal Rhin-M ainDanube en 1992)

Le mode de dispersion de ces poissons, mewvais nageurs, se fait
par transport passif des portes et des juvéniles par les navires et
leurs eaux de ballast Cela explique gue la colonisation du rrilieu
se fasse surtout de maniére salatoire, de porta port suvie d'une
diffision locale. Le gobie demHune est obsenvé depuis 2007 dans
le secteur du Rhin francoallerrend ; puis, & partir de 2010, ona
dgnalé le gobie de Kessler, etenfn, en 2011, le gobie a ache
noire. Ce demier est ayourd'hui I'espéce prédominante dans
ce secteur lanmpleur sans précédent de la colonisation apparait
dans les résullats de péches de contdle réalisees a 12 ans
d'intervalle pour la Corrmission intemalionale pour la protection
du Rhin (CIPR). En effet, en 2000, plus de la noitié des captures
it composée de gardons (Rutills nutilus), d'ableties (Albumnus

albumnws), de chevaines (Squalius cephalus) et d'anguilles (Angulla
anguilla) en I'absence de out gobie. En 20112012, les gobies
a tache noire et les gobies de Kessler cordlituaient la nmoitie du
norrbre de poissons récupérés!, |l sest donc prodult une profonde
trarsformration du peuplerrent piscicole sur une courte pénode. En
Alsace, les gobies colonisent progressivenent des cous d'eau
aff uents du Rhin ainsl que les canaux connectes au Rhin autour
de Strasbourg, de Colrmrar, et de M uhouse.

Des poissons résistants
et opportunistes

le gobie a tache noire et le gobie de Kessler sont considérés
corre des espéces particuligrenent folérantes a la pollution
(lwrbidité, sousoxygénation). Le chanp des habitats possibles est
vaste, et surtout détenminé par la présence d'abns et de caches
dars le rrilieu. lls supportent une large ganre de tenmpératures
(de 34 °C jusgu’a plus de 25 °CF . leurs populations,
méme peu de termps apreés les preméres observations, peuvent
atteindre localement des densités élevées' de 'ordre de
10 individus/ n?. Ces deux espéces ont un conmportement
temtonal assez agressif ant visa-vis de leurs congénéres gue
des poissors indigénes, les chabots (Cotls spp. ) qu occupent
le ménme type d'habitats gue les gobies (abris sous gros galets
et blocs) sont particuliérenent vunérables face a ces espéces
exofiques ; nous en avons cependant observé en sympatrie
dans les secteurs du Rhin que nous suivons.

Quatre especes de gobies d'eau douce dans le Rhin

Proterorhinus senifunars) p
f lu i
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« Un nid de gobie peut contenir de 200 a pius de 1 000 ceufs »

Gobie dermidure aduite (8 cm). On distingue les narines tubuaires difgees vers I'avant ainsi gue la bande sombre caractenstique, gui part de l'amere

de la tete jusquia la mendibule.

les gobies ont une alimentation trés diversif ée et opportuniste.
le regime des adultes cormprend une part imporante de
proies animales capturées sur le fond ou & proximité (régime
berthophage & tendance camivore). Nos prermiers résultats
n'ent pas pu conf mrer une prédation sur des ceufs ou des
alevins de poissons. Toutefois, une fraction de la population
des gobies & @ache noire, juvéniles et adultes, a un régine
parfiellerment piscivore aux dépens de leurs congénéres, ce
qu n'avait jarais é signalé. e gobie de Kesder est le seul
a consonmer réguliererrent des poissons (Cyprinidés, gobies)
en plus des invertébrés. Nous avons par exermple retrouvé
dans le tube digestif d'un individu trois gobies a divers stades
de digestion. Contrairerment a ce qui se prodult chez d'autres
espéces, les basses tenpératures (eau a 4 °C) ne ralentssent
pas la recherche de nouriture.

Un conporterrent reproducteur
redoutablerent ef cace

Conre les chabots, les gobies pondent généralement dans
une cavite (reproduction spéléophilel. e mile dégage le site
de porte dans une anfractuosité ol il attire des ferrelles. Les
ceufs sont fxés surle « plafond » de la cavité, Un «nid » peut
contenir de 200 a plus de 1 000 ceufs, déposés par une

Sympatrie : désigne la coexistence de deux espéces voisines d'un
point de vue évolutif dans une méme aire de distribution géographique
et dans les mémes habitats a I'intérieur de cette derniére.

Ponte de gobies. les oaufs trés norrbrelx accroches au substrat sont protégeés
pendart la due d'incubation par le méle
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Les gobies

es oeufs de gobie dermidune mesurent environ 3,5 mm Lerrbryon est encore
plague sirle viells seue la quewe edt libre et nobile

ou plusieurs ferrelles. Pendant I'incubation (environ 15 jours
a 1822 °C d'aprés nos résultats), les ceufs sont gardés et
protégés par le méle, D'apres les observations faites dans le
Danube, le méle accupe a entretenir et défendre le nid ne se
noumrait pas pendant la période de reproduction, et mourait
en fn de saison ; mais ros observations nontrent cue ce jeline
est assez relatif. Les ferrelles des tois espéces, dés 'age de
12 nois, effectuent dans le Rhin plusieurs pontes espacées
de 2 a 3 semmines, contre une seule ponte par saison pour
le gobie de Kessler par exenple, dans sa région d'orgine.
Linvestisserrent reproducteur des fermrelles estinportant : la masse
des gormades represente jusqu'a 20 % de la masse corporelle.
Cunewsenent, certaines des pontes collectées corprennent a la
fois des ceufs de gobie dermiHune et des ceufs de gobie a tache
noire a des sades de développenert differents. Cela pourait
sexpliquer par le corrporterrent interspécif que temitorial des
males avec I'expulsion du premer occupant, ou sa dispantion
par prédation. Des fenelles de I'espéce du nouvel occupant
viendraient alors ajouter leurs ceufs aux précédents.

Les alevins de gobies ne passent pas par une phase larvaire,
contrairerrent aux espéces indigénes. Des I'éclosion, leurs
nageoires sont formeées et parfaiterrent fonctionnelles, ce qui
leur assure une vitesse de nage tes élevée (sur de courtes
dismnces), associée a un conporterrent de recherche d'abn
(gravier, pefits galets) conme nous I'avons verifé. Cela leur
assure un avantage pour fuir un prédateur la &ille des alevins
a I'éclosion est en rapport avec le volurre du vitellus, Les alevins
des trois espéces du Rhin mesurent enfre 6 et 7 nm Lexamen
des margues de croissance sur les écailles perrret d'évaluer
la durée de vie des gobies : noins de 45 ans. Chez certains
individus de grande taille (15 & 18 cm). les écailles ne portent
aucune rargue d'amét de croissance. Une étude du site en
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la forrre pinforre des cels et les yeux noirs visbles indiquent gue ces alevire
sorta un dade proche de 'éclogon.

iragene infraqouge a nontré 'exisence de résurgences d'eau
d'ongine phréatigue nroins froide que celle du feuve en hiver
Cerains individus passeraient la saison hivemale dans ces
zones de résurgence ol leur metabolisme ne serait pas ralent

Les caractéristiques
du parfait colonisateur

En résumé, ces poissons de petite tille, avec une durée de
vie bréve conmpensée par une matunité sexuelle précoce, avec
plusieurs pontes par saison, une fécondité élevée, la protection
des ceufs par un adulte, font preuve d'une statégie biodénp-
graphigue faciliantla colonisation rapide d'un milieu avec des
densiés d'individus élevées et d'un conrporterrent agressif,
Plus encore, sur le front de colonisation d'un milieu, plusieurs
de ces caracténstigues sont exacerbées (précocité accrue de
la maturité sexuelle, multiplicité des pontes par cycle annuel)
Ce pourrait étre la consequence soit d'un phénomeéne de plas-
fici® phénotypigue sous I'inf uence d'un nouvel environnemrent,
soit le fait d'individus ayant un caractére colonisateur plus
aff mré au sein de la population

S'ajoutent & cela une grande tolérance visa-vis de la gualité
du milieu, un cormporterment benthophile, colonisateur, des

Vitellus : réserve alimentaire sur la face ventrale des alevins de
nombreuses espéces de poissons, dont la résorption progressive assure
leur nourriture jusqu'au moment ot ils sont, en principe, devenus
capables de capturer des proies.
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Eclodon d'alevirs de gobie & tache noire. N e subissant pas de phase
lanvaire, les petits éclosert avec des nageoires déja formées

alevins trés actifs dés leur éclosion, avec un conportenent
de recherche d'abris. Aucune espéce de poisson indigene
ne curmule aumnt de particuarités, Ces différences éco-
nmormphologiques assurent aux gobies un avantage concurrentiel
et une forte dynamque dénmopgraphique, guils ont rris a proft
dans le Rhin.

Cans le Rin,
la place et lopportunité

Malgré d'arrbitieux progranmmes de restauration, le Rhin reste
un écosysterre forterment anthropisé. Ses caractéristigues
hydronomhologiques ont été fagonnées dans I'objectf de
faciliter le traf ¢ fuvial et I'agriculture, ainsi que de protéger les
popuations contre les crues et de produire de I'électricité. Lle
lit mineur onginel, avec de nombreux chenaux laéraux, d'une
largeur de 3 km dars le secteur d'étude, a & tansforé en
un chenal stabilisé et réduit a une largeur de 200 mapres sa
rectif cation débutée dans les années 1840

Méme si le Rhin n'est plus I'égout de I'Europe, conmre le
prouve désonrais la présence d'espéces d'insectes sensibles
a la polluion (mais 40 %des espéces originelles ont disparu)
et la présence réguliére de saurrons (Salmo salan) adultes, il
n'a pas retrouvé la diversigé des populations aguatigues gu'il
hébergeaitil y a un sieclel. Les crustacés cormprennent désor-
rrais plus de 10 espéces nouvelles d'orgine ponto-caspienne
(principalerrent Dikeroganmrarus), alors que les Ganrrarnus
indigénes ont disparu des inventzires biclogigues, les crus-
tacés envahissants constituent souvent plus de 50 % des crga-
nismes qui sont récoltés sur le substrat

Alevin de gobie derridune gé de 60 jous. A ce sade, la pigmentation est
parfaiterrent wable

Louverture de nouvelles voies de navigation cree des inter-
connexions entre des bassins hydrographiques qui étaient
géographiguerrent indépendants. La liaison a grand gabarit
entre le bassin du Danube et celui du Rhin (inaugurée en 1992)
sinscnt dans un cadre plus vaste qui englobe I'Europe centrale
et la Ruesie, taversées par des canaux qui font conmruniquer
la région pon-caspienne avec la mer Baltigue et la mer du
N ord. Au niveau européen, 80 %du transport f uvial passe par
le Rhin, qui corrprend egalerrent les grands ports marchands.

Ces bateaux de provenances vanées peuvent prof ter a des
especes voyageant surla coque ou dans les eaux des ballasts

la technique de protection des berges par I'enrocherrent, mise
en cewvre le long du cours du feuve, constitue un continuum
d'habitats favorables a I'extension des gobies, car peu exploité
par les espéces de poissons indigénes,

On estire que la diversi biologique origirelle, avec oues
ses relations interspécif ques et tophigues, constite un frein
face a une invasion. Mais I'histoire de I'écosystére et ses
caracténstiques actuelles peuvent offir des opportunités d'imy
plan@tion a des espéces nowelles, ceraines d'entre elles ayant
un potertiel envahissant Effet rérmanent des glaciations sur les
réseaux hydrographiques d'Eurcpe, la richesse spécif gue des
poissons d'eau douce diminue naturellerrent selon un gradient
de I'Estvers 'O uest |l en résulte que les conmrunautés piscicoles
d'Europe occidentale ne sont pas saturées, méme indépendan
ment des al@rations du milieu par 'hommre. Celle vacuiteé de
niches potentielles (habitats, qualié et quantit® des ressources
alimentaires) est modulée par la perte de la diversit® des habi-
tats disponibles, aggravée parla dégradation de la qualité de
I'eau au cours du sigcle demier. Les aménagements favorisant
les enrocherrents pour la protection des berges fonrent un
continuumn o habitats nouveaux pludt favorables a |'extension
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Les gobies

Vieux Rhin a Otimarsheim Site d'étude et de capture des gobies sur fond de galets et de blocs Vue vers I'aval ; la nve allerrande est en face.

Féwner 2016

des gobies et peu exploités par les espéces de poissons indi-
génes. Linvasion du cnsacé Dikeroganmrarns villoss, Ui aussi
d'origine ponocaspienne, qui constitue désommis une part
importante du régirre alimentaire des gobies, a précedé celle
de ses consommrateurs. .. Tout é@mit fnalement en place pour
gue les gobies arrenés par bateau touvent dars le Rhin trés
facilement a la fois le gite et le couvert

Irpacts et noyens de lutte

Les gobies sont considérés conme des espéces exotigues
envahissantes suivant les criteres de I'UICN (le gobie a
lache noire est dailleurs cité dans la liste des 100 espéces
exofiques les plus envahissantes dans le projet européen
DAISIE® en 2009) car susceptibles de constituer une menace
sur les habitats ou les especes indigénes, avec des consé-
guences d'ordre écologigue, économigue ou sanitaire. Leur
impact dépend surtout de leur densité : quand leur population
reste limtée, les especes locales peuvent subsister Faute de
connaitre précisement les abondances relatives anterneures des
especes, on ne peut aff mrer avec certitude gue l'amvée des
gobies soit responsable de la régression d'espéces locales
dans le Rhin, comme les chabots. Mais on peut craindre que
outes les espéces consonrant des invertébrés sur le fond et
celles déposant leurs ceufs sur un substrat dur subissent les
conséquences de la présence des gobies par concurence
alimentaire et pression de prédation. Linpact éconormique

32 le courrier dela nature n’ 308 - janvier-féurier 208

des gobies n'est pas avéré dans le Rhin. Les pécheurs profes-
sionnels ervisagent la valorisation de cette nouvelle ressource.
Ils sont aussi des proies pour des espéces piscivores d'intérét
halieutque corre le sandre (Sander lucioperca), dont la
croissance est plus inportante depuis I'invasion des gobies.
Mais une éude prospective® a rrontré que la présence du
gobie a tache noire dans le lac de Zurich (Suisse) aurait des
conséguences aconomiques graves sur la ren@bilite de la
péche professionnelle et amateur

Faure d'étre capables d'éliminer les gobies du Rhin, on peut
au mieux limter leurs effectifs en augmentant la pression de
prédation dans le milieu par des aménagenents favorisant les
poissons indigénes piscivores (zones végéalisées, substrat &
grandorretie fre). D'éventuels préleverrents pour une consorT
metion humaine n'auaient un effet démographique que s'ils
excédaient la production, ce qui estinéaliste. Conpte tenu de la
diffcult a les réguler, il s'agit de prendre des mesures pour éviter
leur propagation. Les pécheurs doivent éviter de les disperser
Réglerrertairerrent, les gobies n'ont pas de statt spécif que en
France, mais ils ne doivent pas étre intoduits, ni uilisés conme

(Note|

a- Liste des espéces enhavissantes en Europe,
« Delivering Alien Invasive Species Inventories
for Europe » : www.europe-aliens.org
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« Les gobies sont considérés conme
des especes exotiques ervahissantes »

appats vivants pour la péche. Les actions d'inforration et de
prévention contre la dissérrination, volonire ou non, de ces
especes exotiques mértent d'ére és forterrent anplif ées. Les
cogues des embarcations de plaisance, un vecteur de dissérm-
nation connu, devraient faire 'objet d'un retitoyege obligatoire
avanttoue mse a I'eau. Pour lirmiter leur extersion vers des cours
d'eau secondaires, |'insallation de seuls (barmages de faible
hauteur) a pu étre &voguée mais cette option probablerrent peu
eff cace est de toute fagon contraire a I'objectif de rélablisserrent
de la continuté longitudinale des cours d'eau.

Concluson

les gobies présentent un ensemble de caractérisigues
éco-biologiques et conporterrentales qui n'a pas d'équivalent
au sein des espéces natives des eaux douces francaises Cela
confere aux trois espéces présentes dans le Bhin entre Bale et
Strasbourg une dynamique facilitant leur inplantation dans un
rrlieu dégradé tant au niveau de son hydronomhologie que de

— -
Epuiseties et salopettes étanches (wadders) sont de ngueur pour

les seances de capture des gobies, Otrrarsheim 2016

Gobie a tache noire adute. On peut renerguer sa ventouse pehienne et sa proximité du fond de 'aguanium caracnstiques typigues des gobies
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Les gobies

Chabot ou gobie ? Les criteres de dif érenciation

sa biocénose, Si les mroyens de lute sort limités, cela n'ernmpéche
pas de rmelre en place des rmesures preventives pour eviter la
dispersion de ces gabies vers d'autres réseaux hydrographigues,
Pour I'écologue, cette présence nowvelle inenoge - les gobies
sonils des passagers ou des acteus dans les ransformations de
la biocénose Ménane ? Lamivée préalable de leur proie préféren-
tiglle, un cnsacé emvahissant, atelle joué un ble faciliaeur 7
\ers quel réseau tophigue le peuplerrent piscicole du Rhin conti-
nueraHl a se sucturer en présence des gobies ? Lles progranres
de restauration et de gestion des milieux rhénans doiventils
envisager de créer une hydro4romhologie peu favorable & I'ins-
tallation des gaobies (suppression des rrilieux offrant des caches) ?
Mais avec quelles conséquences pour les especes natives ? Des
approches d'ingénierie écologigue (restauration d'anciens bras
rrorts, suppresson des ervocherrents) bénéf clant en priont aux
espéces indigénes pouraientelles rééquilibrer la corposition du
peuplerrent piscicole 7 Auant de quesions ouvertes et de projets
potentiels a différentes échelles spatiales et terrporelles. ll

Pour en savoir plus

= Keith P., Persat H., Feunten E. & Allardi J. (coords). 2011.
Les Poissons d’eau douce de France. 552 pages.

« Manné S., Poulet N. & Dembski S. 2013, Colonisation of the
Rhine basin by non-native Gobiidae : an up-date of the situation
in France, Knowledge and Management of Aquatic Ecosystems
411(02).

* Roche K.F., Janac M. & Jurajda P. 2013. A review of Gobiid
expansion along the Danube-Rhine corridor-geopolitical change
as driver for invasion. Knowledge and Management of Aquatic
Ecosystems 411(01).
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Bioeénose : ensemble des étres vivant dans un milieu donné.

1- Commission Internationale pour la protection du Rhin-CIPR :
www.iksrorg/fi (rubrique « documents-archives », puis

« rapports »). Rapport n® 127 (Faune Piscicole, 2002), Rapport
n° 172 (Programme de mesure biologique du Rhin 2006-2007-
Le macro-zoobenthos, 2009), Rapport n® 228 (La faune piscicole
du Rhin, 2015).

2- Kornis M.S., Mercado-Silva N. & Vander Zanden M.J. 2012.
Twenty years of invasion: a review of Round goby Neogobius
melanostomus biology, spread and ecological implications,

J. Fish Biol. 80: 235-285.

3- Manné S. 2017. Les gobies d ‘origine Ponto-Caspienne en
France : détermination, biologie-écologie, répartition, expansion,
impact écologique et éléments de gestion. Synthése

des connaissances 11 ans aprés les premiéres observations dans
les riviéres du nord-est de la France. Rapport AFB, 65 pages.

4- Kalchhauser 1., Mutzner P., Hirsch P. E. & Burkhardt-Holm P.
2013. Arrival of Round goby (Neagobius melanostomus Pallas 1814)
and Bighead goby (Ponticola kessleri, Giinther 1891) in the high
Rhine (Switzerland). Biol. Invasions Records 2: 79-83.

5- Gertzen S., Fidler A., Weische F., Kwabek L. Schwamborn V.
& Borcherding I. 2016. Reproduction strategies of three invasive
Gobiidae co-occuring in the lower Rhine (Germany). Limnologica
56:39-48.

6— Flimig S. 2014, Freizeithoote als Vektoren fiir invasive Grundeln
in der Schweiz. Travail de Master de I'Université de Bale.



Annexe 4 : Vue globale du projet cartographique — disponibilité des données biologiques sur
couches SIG

Dossier cartographique

Objet : Création d'un projet cartographique : couches SIG a partir des données du suivi biologique LIVE
Ulilisation du fogiciel ArcGis 10.3
+  Suivi des macrophytes
Demandeé : (détermination des espéces et estimation du recouvrement)
Reéalisé : suivi des macrophytes (détermination des espéces et estimation du recouvrement)
+  Suivi de la végétation riveraine

Demandé : (cartographie des habitats semi-naturels 1/ 2000¢ sur les linéaires suivis, détermination des espéces et recouvrement suivant les
transects)

Réalisé : Cartographie des habitats semi-naturels 1/1200¢ sur les linéaires suivis, détermination des espéces et estimation du recouvrement
suivant les transects de végétation)

+  Suivi des macroinvertébrés aquatiques
Demandé : (détermination des taxons vs caractérisation des substrats, groupes indicateurs polluo-sensibles, proportions de taxons rhéophiles)

Réalisé : coordonnées géographiques des points de préléevement, données physiques/chimiques, abondances par taxa, métriques (proportions de
taxons bio-indicateurs/rhéophiles, invasifs, odonates, abondance totale, richesse)

Les couches sont en RGF_1993_Lambert_983. Comme demande, les points ont été transformes et listés en WGS584 et Lambert Il Etendu.

Pré-visualisation
Délimitation des zones

Communautés végeétales

Définition de surfaces délimitées
RGF_1993_Lambert_93
(données utilisées pour les analyses du manuscrit C)

+ Zone d'étude AMONT (Fichier shapefile « Zone d'étude MatriceAMONT»)
Délimitation de la zone cartographiée a I'amont de I'érosion maitrisée (190,8 a 191,3)
Surface de la zone : 2,36 ha

+ Zone d'étude EPIS (Fichier shapefile « Zone d'étudeMatrice»)
Délimitation de la zone de la zone d'érosion maitrisée (191,3 a 191,6)
Surface de la zone : 1,72 ha

Pré-visualisation ’
Transects TO3A 3 TO3G

+ Zone d'étude AVAL (Fichier shapefile « Zone d'étude MatriceAVAL»)
Délimitation de la zone cartographiée a I'aval de I'érosion maitrisée (191,6 a 191,88)
Surface de la zone : 2,06 ha

+ Transects de végétation de TO3A a TO3G (Fichier shapefile « TransectVeg »)
Total : 7 transects dont 1 en zone AMONT, 3 en zone des EPIS et 3 en zone AVAL

Dossier PROJET CARTOGRAPHIE EDF > BDD > REPERES
Un fichier lyr. est associé a chacune de ces couches pour la gestion des couleurs
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Prévisualisation P Orthophotographie EDR 2011

Communautés végeétales

Cartographie des habitats semi-naturels 2009
Basée sur les données Cabinet Waechter- NTF_Lambert Il_étendu
(données utilisées pour les analyses du manuscrit C)

* Habitats semi-naturels 2009 AMONT
(Fichier shapefile « Veg2009RG_Amont_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

» Habitats semi-naturels 2009 EPIS
(Fichier shapefile « Veg2009RG_Epis_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

* Habitats semi-naturels 2009 AVAL
(Fichier shapefile « Veg2009RG_Aval_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

Dossier PROJET CARTOGRAPHIE EDF > BDD > VEGETATION > 2009

Prévisualisation ’ Oﬂhnﬂhotugwmé EDF 201

Communautés végétales

Cartographie des habitats semi-naturels 2013
RGF_1993_Lambert_83
(données utilisées pour les analyses du manuscrit C)

* Habitats semi-naturels 2013 AMONT
(Fichier shapefile « Veg2013RG_Amont_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

+ Habitats semi-naturels 2013 EPIS
(Fichier shapefile « Veg2013RG_Epis_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

* Habitats semi-naturels 2013 AVAL
(Fichier shapefile « Veg2013RG_Aval_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

Dossier PROJET CARTOGRAPHIE EDF > BDD > VEGETATION > 2013
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P G
Prévisualisation . Orthopgtotraphie EDF 201

Communautés végétales

Cartographie des habitats semi-naturels 2014
RGF_1993_Lambert_93
(données utilisées pour les analyses du manuscrit C)

Habitats semi-naturels 2014 AMONT
(Fichier shapefile « Veg2014RG_Amont_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

« Habitats semi-naturels 2014 EPIS
(Fichier shapefile « Veg2014RG_Epis_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

Habitats semi-naturels 2014 AVAL
(Fichier shapefile « Veg2014RG_Aval_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

Dossier PROJET CARTOGRAPHIE EDF > BDD > VEGETATION > 2014

Prévisualisation P Orthophotogrgefiie EDF 2016

Communautés végétales

Cartographie des habitats semi-naturels 2015
RGF_1993_Lambert_93
(données utilisées pour les analyses du manuscrit C)

+ Habitats semi-naturels 2015 AMONT
(Fichier shapefile « Veg2015RG_Amont_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

+ Habitats semi-naturels 2015 EPIS
(Fichier shapefile « Veg2015RG_Epis_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

* Habitats semi-naturels 2015 AVAL
(Fichier shapefile « Veg2015RG_Aval_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

Dossier PROJET CARTOGRAPHIE EDF > BDD > VEGETATION > 2015
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Prévisualisation P

Communautés végétales

Cartographie des habitats semi-naturels 2016
RGF_1993_Lambert_93
(données utilisées pour les analyses du manuscrit C)

¢ Habitats semi-naturels 2016 AMONT
(Fichier shapefile « Veg2016RG_Amont_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

= Habitats semi-naturels 2016 EPIS
(Fichier shapefile « Veg2016RG_Epis_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

* Habitats semi-naturels 2016 AVAL
(Fichier shapefile « Veg2016RG_Aval_Matrice ») + fichier lyr. (symbiologie)

Dossier PROJET CARTOGRAPHIE EDF > BDD > VEGETATION > 2016

Communautés végétales Relevés de végétation

(données utilisées pour les analyses du manuscrit C)

* Relevés de végétation 2013

(Fichier shapefile « RELVEG2013») + fichier lyr. (symbiologie)
* Relevés de végétation 2014

(Fichier shapefile « RELVEG2014 ») + fichier lyr. (symbiologie)

* Releves de végétation 2015
(Fichier shapefile « RELVEG2015») + fichier lyr. (symbiologie)
* Relevés de végétation 2016
(Fichier shapefile « RELVEG2016») + fichier lyr. (symbiologie)

Veg213RG_ Releves{points)

e R—
ED | shape: | T ibelie_201
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192€) U | 1040113
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Prévisualisation p»

Macroinvertébrés

Suivi des macroinvertébrés
Données LIVE - RGF_1993_Lambert_93
(données utilisées pour les analyses du manuscrit D)

+  Suivi des macro-invertébrés PRINTEMPS 2014
(Fichier shapefile « PRINT2014INV.shp ») + fichier lyr. (symbiologie)

+  Suivi des macro-invertébrés AUTOMNE 2014
(Fichier shapefile « AUT2014INV.shp ») + fichier lyr. (symbiologie)

+ Suivi des macro-invertébrés AUTOMNE 2015
(Fichier shapefile « AUT2015INV.shp ») + fichier lyr. (symbiologie)

+ Suivi des macro-invertébrés PRINTEMPS 2016
(Fichier shapefile « PRINT2016INV.shp ») + fichier lyr. (symbiologie)

+ Suivi des macro-invertébrés AUTOMNE 2016
(Fichier shapefile « AUT2016INV.shp ») + fichier lyr. (symbiologie)

Shapefiles ZT x
Création de zones de précision (diamétre = 3 m ; précision du GPS et

prise en compte du parcours « prélévement Hess ») cercles blancs (cf. fichier lyr.)

Dossier PROJET CARTOGRAPHIE EDF > BDD > INVERTEBRES

Exemple Données AUTOMNE 2016

Macroinvertébrés

_...—» 0351/_A2016 N°station  Année
Saison Site

Modéle des _@_pl__e_s_attfibut'a'"ii‘ééH'

Données de terrain

Code Projections (WGS84, LIIE, L93) (météo, date, débit, plages horaires) Données physiques 1/2 Données chimiques
L - L v 1 . 1 . It
60| shape ™ | [ v 1 DATE DEBIT | WEURE | METEQ EACES TiovrAUT] movyir | Teme [ oxve]
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Annexe 5 : Localisation et description des stations de prélévement de macroinvertébrés

Localisation et description de la station S1 (orthophotographies EDF 2015, 2016). Les échantillons
A, B, C, D et E sont représentés par des points bleus et les cercles blancs sont représentatifs de la zone
de précision GPS (3m) et de la zone de prélévement (incluant 5 cylindres de Hess).

A

=
}

$~§E
T ‘\h' ‘ \

A, B, C, D et E: Echantillons invertébrés <— Sens d'écoulement
AV: Annexe végétalisée

AUTE6.5103

Particularités de la station 1

Localisation et description des stations S2 et S§3 (rive droite ; orthophotographie EDF 2016). Les
¢chantillons A, B, C, D et E sont représentés par des points bleus et les cercles blancs sont

représentatifs de la zone de précision GPS (3m) et de la zone de prélévement (incluant 5 cylindres de
Hess).

AUT15 5303

AUF15_5203

A, B, C, D et E: Echantillons invertébres

<+— Sens d'écoulement
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Localisation et description des stations S4 et S5 (rive gauche ; orthophotographie EDF 2015, 2016).
Les échantillons A, B, C, D et E sont représentés par des points bleus et les cercles blancs sont

représentatifs de la zone de précision GPS (3m) et de la zone de prélévement (incluant 5 cylindres de
Hess).

A, B, C, Det E: Echantillons invertébrés +— Sens d'écoulement  Exfiltrations

Particularités de la station4 et 5

@

Veronica beccabipga

RUTTS_s503
SP14_S503 —

Localisation et description des stations S6, S7 et §8. Les échantillons A, B, C, D et E sont représentés

par des points bleus et les cercles blancs sont représentatifs de la zone de précision GPS (3m) et de la
zone de prélévement (incluant 5 cylindres de Hess).

A, B, C, D et E: Echantillons invertébrés

<+— Sens d'écoulement
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Localisation et description des stations S9, S10 et S11. Les échantillons A, B, C, D et E sont
représentés par des points bleus et les cercles blancs sont représentatifs de la zone de précision GPS
(3m) et de la zone de prélévement (incluant 5 cylindres de Hess).

AUTIBS1103

A, B, C, D et E: Echantillons invertébrés
<«— Sens d'écoulement
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Annexe 6 : Supporting file — manuscrit B

Single-supporting file: Vertical aerial photos of cross sections at the four sites showing the
relevé locations: left bank (LB), aquatic left side (Aq.LS), aquatic right side (Aq.RS), right
bank (RB) and, if present, bar formation (Bar). The table beneath presents survey data on the
vegetative cover (%), diversity scores and presence of notable species, including the dominant
and invasive species (underlined) found in each area (Algae: Cladophora, Hildenbrandia
rivularis, Spirogyra; A.sto: Agrostis stolonifera; C.can: Conyza canadensis; C.obt:
Callitriche obtusangula,; E.nut: Elodea nuttallii; R.jap: Reynoutria japonica, G.flu: Glyceria
fluitans, 1.gla: Impatiens glandulifera;, M.sco: Myosotis scorpioides, N.off: Nasturtium
officinale; P.aru: Phalaris arundinacea,; P.mit: Polygonum mite; R.flu: Ranunculus fluitans;
S.alb: Salix alba, S.gig: Solidago gigantea; V.ana: Veronica anagallis).

(Tableau en page suivante)
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90¢

‘September 2011

September 2011

S1
LB Ag.LS Ag.RS RB LB Ag.LS Aq.RS RB LB Ag.LS Bar Aq.RS RB LB Ag.LS Aq.RS RB
PB 2010 Cover (%) 95 50 0 80 100 0.5 0 80 95 50 - 0 80 20 0.1 0 95
Richness 14 80 0 5 | 6 6 0 5 | 1 12 - 0 10 | 16 1 0 5
H index 0,89 0.41 - 013 | 068 1.79 0.12 | 13 0.13 - - 0.78 | 161 - 0.84
J'index 0.34 0.20 - 008 | 038 1 - 0.07 | o054 0.05 - - 0.34 | os8 - - 0.52
M. sco (0.1%),
P.aru (70%) ) o, M spi(0.1%) , o, Algae (50%) A.5t0 (50%) Com (((1)0122) Algae .
' . , . . : .
Notable species ¢ o (0 107;  Algae (50%) - P.aru (80%) | P.aru (80%) g:z((%y g/)) - P.aru (80%) |P.aru (30%) £ 907 10 - Sqiqg (0.1% Riao (%) (0.1%) - P.aru (50%)
R. lu (0.1%) 5.ig (0.1%)
P1 2011 Cover (%) 100 30 5 80 | 100 05 0 90 | 100 4 5 (12 m?) 0 100 | 40 05 0 90
Richness 13 9 2 10 | 9 6 0 8 | 8 12 8 0 3 | 9 3 0 12
H index 0.7 0.12 - 123 | 139 1.44 0.74 | 125 1.85 1.78 - 1.06 | 0.5 0.52 1.14
J' index 0.27 0.05 - 059 | 063 0.8 - 0.35 | o060 0.75 0.85 - 0.96 | o023 0.48 - 0.46
9
Notabl ; g'al.’” (g%’) Algae (30%) ~ Algae (%),  P.aru (60%) | Paru (40%) 1928 ((Oofa;/‘;) Paru (40%) |5 oo Algae ((;:/A’)) éar?j ﬂnﬁii P g'.";’” (g’g:/;) Algae Rubus sp.
otable species .90 (01%) £ /+(0.01%) E. nut (0.01%) Lala(0.1%) | Lala (0.5%) L i Lgla(0.01%) | o) = 2V P mit (1%) - : 8 Rjap (0.5%) 5oy (40%)
Lgla (0.01%) E. nut (0.5%) Enut(1%) =7 0be S.qig (0.1%)
2012  Cover (%) 90 5 5 90 100 0 0 90 100 30 13 (4 m?) 0 90 30 0 0 100
Richness 12 5 2 12 | 12 0 0 13 | 10 9 11 0 4 | 13 0 0 10
H index 0.61 0.37 155 | 122 - - 0.54 | 11 1.21 1.95 - 0.86 | 1.40 1.76
J' index 0.25 0.23 - 062 | 049 - - 0.21 | o048 0.55 0.81 - 0.62 | o055 - - 0.77
Notable species  PAU(80%)  p o Algae (5%),  P.aru (60%) | P.aru (70%) © Rubus sp. (60%) | P (T0%) C0bt(20%) a0 Rubus sp. (50%) Pan ggff’) i i Rubus sp.
P Lgla (0.01% 9ae (5%) £ put (0.01%)  Lgla (5%) Lgla (15% P- 0% | gla. (2%) Enut(10%) ° Lgla (0.01% S_-g_(_li 0'1;0 (30%)
P2 2013 Cover (%) 95 70 70 70 60 0.2 0 65 80 1 - 0 80 10 80 0 90
Richness 7 1 2 10 | 12 2 0 5 | 4 5 - 0 5 | 6 1 0 8
H index 0.57 0 0 108 | 099 0.69 - 1.02 | o7 0.67 - - 0.48 | 136 - 1.63
J index 0.30 0 0 047 | 0.4 1 - 0.64 | o052 0.41 - - 0.30 | o076 - - 0.78
. P.aru (50%) P.aru (0.5%)  Algae Rubus sp.
Notable species  P.aru (75%)  Algae (70%) Algae (70%) P.aru (60%) S.0iq (0.01% P.aru (0.1%) - Rubus sp. (30%) | P.aru (50%) C.obt (0.5%) - - Rubus sp. (70%) Salb (0.5%)  (80%) - (40%)
2014  Cover (%) 95 50 0 60 90 6 0 60 80 5 - 0 90 10 80 0 100
Richness 3 3 0 7 | 4 2 0 5 | 6 7 - 0 5 | 6 1 0 6
H index 0.59 0.03 - 127 | 036 0.45 - 1.04 | o065 0.24 - - 1.38 | o099 - 1.37
J' index 0.54 0.16 - 065 | 026 0.65 - 0.65 | o036 0.12 - - 0.86 | omn - - 0.76
Notable species  P.aru (80%) Algae (50%) - P.aru (40%) | P.aru (80%) Algae (5%) - Rubus sp.(25%) | P.aru (60%) C.obt (5%) - - R.jap (30%) S.alb (5%) Algae A.sto (40%)



Annexe 7 : Supporting files — manuscrit C

Supporting file 1: Habitat types characteristics of the study site with phytosociological syntaxa.

Phyt osociol ogical nomenclaure Habitat name Habita characteristics and dominant species
*. Natura 2000 habitat type [Directive 52/43.EE C) (-""c';'i'l'_liaé?;;""'e"“ (Bissardan etal. 1907 EUNIS 2013)

& invasive group CEUNIS P

cla ssifications)

River gravel banks
Unvegetated river Unwegetated depositb eds of streams ©rmed o fpebbles, graels, boulders or
grawelbanks amirture ofgravels and finer sediments, occupying the edges of the stream,
(2421-C3B2) orrringislands in the channel,

“ascular plant communities oceupying gravel deposits of rivers, including
pieneer vegetation and subsequent stages in the colonization sequence,
‘wegetation communities with the most typical spedes Pralarz ammdinacea,
oten associated with Sakix and Popuius spp. germinations.

Sparsely vegetated
river grael banks
(2422-C355)

Aquatic and semi-aquatic vegetation S;.lbmerued camets
of stonewortsin
. Charophyte (genera Chama, Niela), algal carpets ofthe bottom efunpolluted,
?EHFEE;E’L?Z?EEE;UE?; %1H4|Eusch 1364 :gerl?ohéfes oligotrophic to me sotrophic lakes and pools.
22441 -ClaAd

POTAMETEA PEC TINATI Klika im Klika et Novak 1941 Eutraphic Euhydrophyte communiies of Palaearctc streams rich in  nuirients,
wegetation of slow-  characterized in particular by Fanuncwlus fuitans, Ranunculus cirinatus,
Batrachio n fluitands Meuhdusl 1258 ° 3260 {owing rivers Zanmichelia palustris, Polamogefon pectnatvs, Potamogebn cnspus, the
(24.4-C2 34) moss Fontinalis andpyretica and an invasive spedes Bodea nuttali.
Potamion pecifnafi (Koch) Libbert 19317 3260 Farrations of water bodies constiuted by submerged, rooted, perennial
Potametum pectinati Carstensen 1855 * 3130 Rooted submerged  Phanerogams with often emerging flower spikes, in parficular entrely
weq etation of immersed pondweeds ofgenus Pofam ogeton sp.
e sotrophic
o Fi i fwater bodi stituted by subi d, rooted ial
L ke (09T @ 29 420123 orrations of water bodies con: ed by submerged, rooted, perennial
Myriophyletum spicafi Sod 1827 *3150 @ ! phanerogarms with often emerging flower spikes, dominated by Myiophylum
picatum .

Formations of water bodies constiuted by @ monospedific group of Bodea
muttali (invasiwe species).

_ 2 42 hundated or inundatable fields used for the cultivation of forbs, in particular,
gurcEo BuTNTIs NsTURTETES Mt 202 DS T SRS LSl S
. growing cormmunities, at mazimum 20 ermtall, which may be open or dosed,
Willow shrubs
Middle European Aborescent galleries of tall Salix abba, Salix fagifis, Salix wminalis, Populus
gﬁﬁgﬁﬁi:gg%%gﬂg?g& 1938 white willow ©orests  migra and Popules alba developed on ground submitted to a regular regime of

(44.1-G1.11) inundation.

Arborescent willow formations berdering watercourse with willow-dominated
Willow galleries belt or facies of the poplar-ash-elm forests. Main species: Salfix sp., Populus
shrubs nig @, Populus alba , Rbus spp., Am aranthu s redoflexus, Arem isia spp. Some
(441412 -G1.112)  species are imasive such as Solidago gigantea, Robinia preudoacacia,
Stenactis annva and Re pnouwriria japo nica.

Rubo caesii- Populion nigrae Passarge 1985
"8ZA0

Pionner habitats

PHRAGMITO AUSTRALIS - MAGNOCARICETEA

ELATAE Klika in Klika et Nowak 1951 Reed canarggrass  Cormmunities ofthe margins of rivers domin ated by Phalariz amndinacea, pure

Phalarfdeium arundhaceae (Koch 1926) Ubbert 1931 beds (53.16-C3.28) or mixed with Garex acutibmiz very tolerant of drying, pollution and
perturbance.

ARTEMISIA VULGARS Lobmeyer, Preising and Tuxen .

ex von Rochow 1951 \Weed communtie s

Dauco camtae — MENoton 3l Gors 1966 ofre cently Communities of pioneering, introduce d or nitrophilous plants colonising waste
abandoned rural places, disturbed natural or semi-natural areas, roadsid es and other interstitial
constructions (87.2- spaces ordisturbed ground.
E5.13)

Flood sward

Flood swards and Grasslands of occasionally fooded river banks, of depressions where rain

water collects and of disturbed humid areas, constited by Agmaie®a
;G{fgﬂ:ﬂﬁLs&iE%ﬂdrullerand Gors 1363 related i Zoloni®ra, Phalanz ammdinacea, Carex sp., Ramuncuwlus repens, Rumex
8?2”1”2'?5314) oblusiblius, Potertila sp ., Eguizetrm sp.and Poa fivialie,
Forests

QUERCO ROBORIS - FAGETE ASYLVATICAE Br.- Bl
et Vieger in Vieger 1937 Sub-continental

Garpine betuli— Fagenalia sylvaticae Rameau (198131998 aak - hombeam Forests richer in Tilia cordata, associated with Quercus robur, Acer platanoide s,
Cariclaib ae-Tiletum cordafe (Issler 1924-1925) hilller & g Carpinus be filus.

Gons 1958°3170 (41.262-G1.A168)

" Idixed oak - elm - Diverse riparian forests ofthe middle coursesof gre at fvers, inundated only by
0 .-Bl. i " ?
mif:iiﬁii g‘;eﬂos::?;zg LQ;ISFO ash woodland of large floods. Hardwood trees with dominant Framinws, Ul us or Quercus spp.
great rivers (444 with a verytypical spring herb aspect thigh specific diversity).
G1.22
Plantations !
False acacia
plantations Flantations and sp ontan eous formations of Fbbinia pee udoacacia.

(83.321-G1.03)

Poplar plantations Plantations of species, hybrids or culivars ofthe deciduous genus Populus.
(B3324G1.C10
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Supporting file 2: Aquatic plant traits database with traits modalities (MOD) for each aquatic
species (SPE) present on the study site along the ecological suivi (ALGAE : Cladophora sp.;
CER.DEM: Ceratophyllum demersum;, CHA.VUL.: Chara vulgaris;, ELO.NUT: Elodea
nuttallii; FON.ANT: Fontinalis antipyrectica; MYR.SPI: Myriophyllum spicatum; POT.CRI:
POT.PER: Potamogeton
perfoliatus;, RAN.CIR: Ranunculus circinatus, RAN.FLU: Ranunculus fluitans; ZAN.PAL:

Potamogeton crispus;, POT.PEC: Potamogeton pectinatus,

Zanichellia palustris.

2 e " 2 . Fine- : Flow
2 Growing | Flexibility = = Vegetative Reproduction = z Drying g Organic mattar,| et
TRAITS Size form  |Rok Phenaology [F 9 reproduction poriad Dispersion Salatarcs sedlme_ﬂt Trophy Nt variation
adaptation tolerance
]
i} e 2 -
Moo % . =3 == % o % § £ 5 -5 = o § ole § & L g @ E a
y8 g /3 EEE £|8 % co2alygx5 . |ogE|Eeeelss 2t E el &
SN N oel8 S5 IFE S (> g 3% 2 3|25 &£ 5|5 8 8|5 & 3 8 E Elg 2 2| § © |5 B &
zeods 352 52 2 lg oS82 8|23 548|228 5 5258555255z 5
E2ogs Bl=EE S(E 3 | ZF R z|(8 2@ 5 £ 5|2 2 g 228 B2 E LT EE|lgE B
5838% s32 5[r SR I R E R RN E RN I B R I
= T |5 L 5 58 4 3|2 2 g -] 5 g g = = 8 8 2|z § 2
SPE. % 2 £ = = g E T % 4 — § T|Z2 4 1 | =2 % i & E T
& £ z
ALGAE 111 10 1 01 2 0 2 ¢ 1+ 000 2 2100200210001 2024101 2 210
CERDEMO O 2 2 2 0 00 2 0 2 o 2 o090 2 2 02 2 00291 2000102011 1+t 2 2 2 1 0
CHAVULO 2 2 00 2 22 0 f 0 i ¢ 001 0122 29010029001 2210022 1201
ELONUT O 2 2 70 2 0 1 2 2 0 2 0 001 2 02 2 1012 20002 21021 2 2 1 2 10
FOMANT O 2 2 0 0 2 2 2 0 2 0 6 2 000 2 2 2 2 202000011 0¢ad211 0 2 2 2 2 2 2
MYRSFIO 2 2 2 0 2 00 2 1 0 1 o 02 *+r 2 0 2 2 012 090 200020 202 1 2 2 1 2 2 A
POTCRI OO 2 00 2 OO0 2 0 2 2 0 02211 222 221020001121 202 2 12 10
POTPEC OO 1 2 0 2 00 2 1 2 i 2 2290 2 22 20 21 0200011 2014 2 2 1 2 2 1
PGTPER OO 1 2 0 2 0 2 1 0 2 c 2 0201 022 21 2020001121420 2 21 2 2 0
RANCIR 01 2 2 0 2 00 2 f 2 i o 000 2 02 290 200020011 2110 1 2 2 2 2 0
RANFLU O 1 2 2 0 2 00 2 1 2 21 00 o0 2 12 2002009001 1t001T0 11 0 1 1 2 2 1
ZANPAL O 21 00 2 02 1 0 2 2 ¢ 0201 02 2012 02000010014 2 2 1 2 2 1
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Annexe 8 : Supporting files — manuscrit D

Supporting file 1: Traits table [87 modalites for 15 traits x 52 species]

Traits

Modalities

Maximum potential size (MPS)

MPS1:<0.25 cm
MPS2: > 0.25-.5 cm
MPS3:>0.5-1 cm

MPS4:>1-2 cm
Biological trait

MPS5:>2-4 cm

MPS6: > 4-8 cm

MPS7: > 8 cm

PNCPY1: <1
Potential number of cycles per year (PNCPY)

PNCPY2: 1
Biological trait

PNCPY3:>1

AQSI: egg
Aquatic stages (AQS) AQS2: larva
Biological trait AQS3: nymph

AQS4: adult

Reproduction (REPRO)

Biological trait

REPRO1: ovoviviparity

REPRO2: isolated eggs, free
REPRO3: isolated eggs, cemented
REPRO4: clutches, cemented or fixed
REPROS: clutches, free

REPROG6: clutches, in vegetation
REPRO7: clutches, terrestrial
REPROS: asexual reproduction

Dispersal (DISP)

Biological trait

DISP1: aquatic passive
DISP2: aquatic active
DISP3: aerial passive
DISP4: aerial active

Resistance forms (RF)

Biological trait

RF1: eggs, statoblasts

RF2: cocoons

RF3: housings against desiccation
RF4: diapause or dormancy

RF5: none

Respiration (RESP)

RESP1: tegument
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Biological trait

RESP2: gill
RESP3: plastron
RESP4: spiracle

Locomotion (LOCOM)

Biological trait

LOCOMI:
LOCOM2:
LOCOM3:
LOCOM4:
LOCOMS:
LOCOMS6:
LOCOMT:
LOCOMS:

flier

surface swimmer
full water swimmer
crawler

burrower

interstitial
temporarily attached

permanently attached

Food (FOOD)

Biological trait

FOOD1: microorganisms
FOOD2: detritus < Imm
FOOD3: dead plant >= Imm
FOOD4: living microphytes

FOOD?S: living macrophytes
FOODG6: dead animal >= Imm

FOOD7: living microinvertebrates

FOODS&: living macroinvertebrates

FOODO: vertebrates

Feeding habits (FEED)

Biological trait

FEED1: absorber
FEED2: deposit feeder
FEED3: shredder
FEEDA4: scraper
FEEDS: filter-feeder
FEEDG: piercer
FEED7: predator
FEEDS: parasite

Longitudinal distribution (LONDI)

Ecological trait

LONDII :
LONDI2 :
LONDI3
LONDI4 :
LONDIS
LONDI6 :
LONDI7 :
LONDIS8

crenon

epirithron

: metarithron

hyporithron

: epipotamon

metapotamon

estuary

: outside river system
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Altitude (ALT)

Ecological trait

ALT1: lowlands
ALT?2: piedmont level
ALT3: alpine level

Substrate (SUBS)

Ecological trait

SUBSI: flags/boulders/cobbles/pebbles
SUBS2: gravel

SUBS3: sand

SUBS4: silt

SUBSS5: macrophytes

SUBS6: microphytes

SUBS7: twigs/roots

SUBSS : organic detritus/litter

SUBS9: mud

Velocity (VEL)

Ecological trait

VELI1: null
VEL2: slow
VEL3 : medium
VELA4: fast

Temperature (TEMP)

Ecological trait

TEMP1: psychrophilic
TEMP2: thermophilic
TEMP3: eurythermic
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Supporting file 2: Coding species

N_SPECIES
1

O 0 9 N W B~ W

[NC I O R O R N S N ("I (O I O R S L e e e e e
O 0 I O LU A W NN = O LV 0 NN AW = O

Species

Corbicula sp.
Dreissena polymorpha
Pisidium sp.
Limnius.sp
Elmis.sp
Esolus.sp
Platambus maculatus
Corophium sp.
Echinogammarus sp.
Jaera istri
Lymnomysis benedenii
Dikerogammarus villosus
Limnophora.sp
Ceratopogonidae
Chironomidae
Empididae Hemerodromiinae sF.
Empididae Clinocerinae sF.
Antocha vitripennis
Simulinii.sp

Tabanidae

Tipulidae
Ephydridae

Acentrella sinaica
Baetis sp.

Caenis luctuosa
Ephemera sp.
Heptagenia sulphurea
Potamanthus luteus

Ancylus fluviatilis

N_SPECIES

30
31
32
33
34
35
36
37
38
39
40
41
42
43
44
45
46
47
48
49
50
51
52

Species
Planorbis planorbis
Potamopyrgus antipodarum
Radix balthica
Physa l.s.
Micronecta.sp
Erpobdellidae
Gomphus vulgatissimus
Calopteryx splendens
Hypania invalida
Oligochétes
Brachycentrus.sp
Glossosoma sp.
Agapetinae
Goeridae
Chematopsyche lepida
Hydropsyche sp.
Hydroptila occulta
Agraylea sexmaculata
Mystacides azurea
Athripsodes cinereus
Limnephilidae
Psychomia pusilla

Rhyacophila sensu stricto
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Annexe 9 : Supporting file — manuscrit F

Single-supporting file: Fish assemblages on the site O3 from 2013 to 2016

Cyprinidae

Leuciscus cephalus CHE cChevaine

Telestes souffia (Risso, 1827) BLA Blageon

Barbus barbus "1 BAF Barbeau fluviatile

Phoxinus phoxinus VAl  Vvairon

Chondrostoma nasus B¢ HOT Hotu

Rutilus rutilus GAR Garson

Alburnus alburn ABL Ablette

Alburnus bipunctatus B¢ SPI  spirlin

Gobio gobio GOU Goujon

Cyprinus carpio R cco Carpe commune

Leuciscus soufia BLN Blageon
Rhodeus amarus BOU Bouviére
Tinca tinca TAN Tanche
Cobitidae
Cobitis taenia LOR Loche épineuse
Centrarchidae
Lepomis gibbosus PES Perche-soleil
Nemacheilidae

Barbatula barbatula LOF Loche franche
Gobiidae

Ponticola kessleri GKS Gobie de Kessler

Neogobius melanostomus "NV GTN  Gobie a tache noire
Petromyzontidae

Lampetra planeri (Bloch, 1784)P-  LAP )

Lamproie

Anguillidae

Anguila anguila R eR ANG Anguille européenne
Salmonidae

Salmo salar SAT Saumon

Salmo trutta fario P* TRF  Truite
Gasterosteidae

Gasterosteus aculeatus EPI  Epinoche
Percidae

Perca fluviatilis PER Perche
Stizostedion (Sander) lucioperca SAN Sandre
Cottidae

Cottus gobio °" CHA Chabot
Siluridae

Silurus glanis B¢ SIL  Silure
Esocidae
Esox lucius BRO

Brochet
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et [ Cybill STAENTZEL

Dynamique des communautés
biologiques dans un contexte de
restauration par injection
sédimentaire et érosion maitrisée :
cas du Vieux Rhin, France

Résumé

Le Rhin a subi d’importantes modifications qui ont altéré la biodiversité de I’ensemble de la plaine
alluviale. Des actions de restauration ont été initiées pour lui redonner une part de son fonctionnement
hydromorphologique naturel. Le travail de these a consisté a évaluer les effets de ces restaurations et a
mettre en évidence les processus mis en jeu dans les changements de la biocénose des milieux
restaurés. Les résultats ont démontré que les communautés biologiques sont non seulement gouvernées
par les modifications physiques post-restauration mais aussi par I’influence discréte de déterminants
externes a la restauration tels que les invasions biologiques ou la dynamique interne du fleuve.
L’aspect transitoire des bénéfices obtenus a été souligné comme la principale limite de I’injection
sédimentaire alors que les épis transversaux artificiels mis en place dans le cadre d’un essai d’érosion
maitrisée se sont révélés étre les facteurs de durabilité des effets écologiques.

Mots-clés : grands fleuves, fonctionnalité, hydrosystémes fluviaux, invasions biologiques,
macroinvertébrés, restauration écologique, végétation aquatique et riveraine, transposabilité

Résumé en anglais

The Rhine River has undergone major engineering works that led to severe alterations which helped to
alter the biodiversity of the entire floodplain. Restoration actions have been initiated to give it back a
part of its natural hydro morphological functioning. The thesis consisted in evaluating the effects of
these restorations and in highlighting the mechanisms and processes involved in biocoenosis changes
of the restored environments. The results also showed that the post-restoration biological community
is not only defined by post-restoration physical changes but also by the discrete influence of external
determinants of restoration such as biological invasions or the internal dynamics of the river. The
transitional aspect of the benefits incurred has been identified as the main limit of the gravel
augmentation, while the implementation of transverse artificial groynes in the controlled bank erosion
has proved to be factors of sustainability of the ecological effects.

Mots-clés : large rivers, functionality, fluvial hydrosystems, biological invasions, macroinvertebrates,
ecological restoration, aquatic and riparian vegetation, transposability
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