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RESUME

L'exportation d'insectes aquatiques émergeant des cours d’eau constitue un apport
énergétique essentiel pour les réseaux trophiques terrestres. Bien que l'urbanisation soit
connue pour altérer les communautés aquatiques, ses effets sur la distribution des tailles
de ce flux de ressources et les conséquences pour les prédateurs ripariens qui en découlent
demeurent mal compris. Or, la taille des proies est un trait clé qui conditionne leur
probabilité de capture par les prédateurs, et influence donc potentiellement l'intégration
de ce subside au sein du réseau trophique terrestre. Nous avons donc évalué comment
I’urbanisation, mesurée par la proportion de surfaces imperméables, modifie la structure
de taille des communautés d’insectes aquatiques émergents dans un contexte longitudinal.
Nous avons également examiné les conséquences de ces changements sur les
communautés d’araignées de la bande riveraine. Nous avons prédit que ['urbanisation
favoriserait les insectes de petite taille, homogénéisant ainsi la grosseur des proies
disponibles pour les prédateurs. Des insectes aquatiques ont été échantillonnés a 1'aide de
pieges a émergence et des araignées par battage de la végétation riveraine sur 20 sites le
long de deux cours d’eau a Trois-Rivieres (Québec). La structure de taille des insectes a
ensuite été analysée au moyen de trois métriques complémentaires (pente du spectre de
taille, taille moyenne et étendue des tailles), tandis que la dicte des araignées a été
déterminée par l'analyse d’isotopes stables. Les résultats montrent que 'urbanisation n'a
pas affecté la biomasse totale d'insectes exportée, mais a plutot altéré la composition de la
communauté émergente. Une augmentation de la surface imperméable a entrainé une
dominance d'insectes de petite taille, une diminution de la taille moyenne des proies et
une compression de 1'étendue des tailles. La dépendance des araignées (7etragnatha)
envers les proies d’origine aquatique a augmenté avec la diminution de la taille moyenne
des proies. La structure de la communauté d'araignées s'est avérée principalement
expliquée par les caractéristiques de taille du subside aquatique, plutdt que par
l'urbanisation directement. Ce travail souligne l'importance d'intégrer des aspects
qualitatifs des subsides tels que la composition en tailles pour mieux prédire les
conséquences des changements d’utilisation du territoire sur la connectivité entre les
€cosystemes.

Mots-clés : Cours d'eau urbains, Couplage aquatique-terrestre, Subsides, Insectes
émergents, Distribution de taille, Spectre de taille, Araignées.
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CHAPITRE I

INTRODUCTION

1. Contexte général et problématique

1.1 méta-écosystémes

Notre conception des écosystemes a largement évolué au fil du temps. Ils étaient
autrefois considérés comme des entités indépendantes, dont la dynamique était
principalement déterminée par des processus locaux (Forbes et al., 1887). On les
définissait alors comme un ensemble de composantes abiotiques et biotiques, ainsi que les
interactions entre ces composantes, a I’intérieur d’une unité spatialement délimitée
(Tansley, 1935). Cette vision simplifiée permettait de réduire la complexité de
I’environnement afin de mieux comprendre les mécanismes qui régissent le
fonctionnement de ces systémes (par exemple, Levin & Paine, 1974). Leur délimitation
se faisait de maniere arbitraire, autant par commodité que par nécessité. Les dernicres
décennies ont ensuite marqué une transition conceptuelle majeure ou la vision de milieux
physiquement isolés a cédé la place a une reconnaissance de I’effet de processus opérant
a de multiples échelles spatiales et temporelles (Loreau et al., 2003). Cette perspective
plus holistique souligne que les systémes naturels s’inscrivent dans un ensemble plus
vaste, résultant d’interactions dynamiques entre les composantes d’un paysage
interconnecté (par exemple, Henschel et al., 2001 ; Holt, 2008 ; Knight et al., 2005 ; Polis
& Strong, 1996).

Cette reconnaissance de l'interconnexion spatiale a ¢été formalisée par le
développement d'une série de concepts clés tels que celui des méta-communautés, défini
comme un réseau de communautés reliées entre elles par la dispersion des organismes qui
les composent (Mouquet & Loreau, 2002). Cette assise théorique a contribué a cristalliser

l'interaction entre les processus locaux, tels que les interactions biotiques (par exemple,



compétition, prédation), et les processus régionaux, comme la dispersion, pour mieux
expliquer la structure spatiale de la biodiversité. Bien qu’elle fournisse des bases
théoriques robustes pour aborder des questions fondamentales sur la stabilité¢ des
¢cosystémes et la distribution des organismes dans des paysages hétérogeénes, son champ
d'application demeure limité aux composantes biotiques. Or, il est aujourd’hui reconnu
que les propriétés des communautés écologiques ne peuvent étre pleinement comprises
sans les inscrire dans le contexte de leur habitat (Jones & Lawton, 1995). C’est ici
qu’interviennent les méta-écosystémes. Cette perspective ¢largie intégre, au-dela de la
simple dispersion des organismes, l'ensemble des flux spatiaux, qu'il s'agisse de
nutriments inorganiques ou de matiére organique. Elle a pour objectif de considérer les
propriétés émergentes du systeme dynamique de plus haut niveau qui résultent de ces flux
entre écosystémes. Les méta-écosystemes offrent ainsi un outil permettant de comprendre
de manicre rigoureuse comment le couplage spatial des milieux locaux génere des
contraintes et des dynamiques a grande échelle, synthétisant les perspectives de 1'écologie

du paysage et de la théorie des méta-communautés (Loreau et al., 2003).

Un ¢élément fondamental de 1’approche des méta-écosystémes, est qu’elle reconnait
qu’un apport dans un écosystéme constitue nécessairement une perte pour un autre,
engendrant une conséquence sur les systémes sources ainsi que sur les systémes récepteurs
(Loreau et al., 2003). Ce flux est défini comme un subside. Provenant de phénoménes
aussi variés que l’érosion, les régimes hydrologiques, les migrations ou la prédation
(Prairie, 2008 ; Ward et al., 2017), ces subsides prennent des formes tout aussi diverses.
Ils peuvent aller de la simple molécule transportée passivement jusqu'a I'organisme entier
parcourant activement des distances parfois impressionnantes. C’est le cas de certains
oiseaux migrateurs, dont les déplacements engendrent le transport de nutriments, de
contaminants, de propagules, de parasites et d’agents pathogenes sur des milliers de

kilométres (Bauer & Hoye, 2014).

D’autres subsides représentent plutot des échanges directs entre milieux adjacents,
notamment a I’interface entre les écosystémes aquatiques et terrestres. Historiquement,
'étude de ces dynamiques a l'échelle locale, notamment entre les cours d’eau et leurs

bandes riveraines, s'est davantage focalisée sur les flux dirigés de la terre vers I'eau. Cette



directionnalité de flux terre-eau est abondamment documentée, notamment dans les études
portant sur la chute des feuilles issues de la végétation des berges qui supportent la
production secondaire aquatique (Graca, 2001). Par conséquent, la recherche sur la
connectivité cours d’eau-zone riparienne s'est longtemps focalisée sur cet apport

unidirectionnel.

1.2 Subside aquatique: les insectes émergents

Plus récemment, un intérét croissant s'est développé pour la voie inverse, accordant
une importance grandissante aux subsides transitant du milieu aquatique vers le milieu
terrestre (Power et al., 2004). A cet égard, plusieurs articles de synthése ont mis en lumiére
le role central des insectes aquatiques émergents dans ce processus. Ces organismes,
¢galement désignés comme insectes mérolimniques, se caractérisent par un cycle de vie
en deux phases principales: leur stade juvénile est strictement confiné au milieu aquatique,
tandis que les adultes ailés sont terrestres (Wieczorek et al., 2015). L'émergence se définit
comme la mue finale qui révele 1'adulte, aprés une métamorphose compléte ou incompléte
(Nash et al., 2023). Le changement ontogénique incarne donc le mécanisme clé derriére
une contribution active de biomasse vers la zone riparienne. Quant a la constitution de ce
subside, des études ont démontré une prédominance marquée des dipteres, lesquels
peuvent représenter de 25 a 99 % de la biomasse totale des insectes mérolimniques selon
les milieux (Gray, 1989; Jackson et Fisher, 1986). Le reste est majoritairement composé
d’éphéméropteres, de plécopteres, de trichopteres, d’odonates et de mégalopteres (Baxter

et al., 2005; Raitif et al., 2018).

Loin d'étre anecdotique, ce transfert représente un flux quantitatif majeur entre les
deux écosystemes. Il constitue un apport d’énergie crucial, car il diversifie la source de
proies disponibles pour de nombreux consommateurs, tels que les oiseaux, les chauves-
souris, les reptiles, les coléopteres et les araignées (Iwata, Nakano & Murakami, 2003;
Sabo & Power, 2002; Fukui et al., 2006; Hering & Plachter, 1997). 1l a été estimé que
seulement 3 % de la biomasse des invertébrés aquatiques émergents retournerait au cours
d’eau principalement par la chute d'adultes (Jackson et Fisher, 1986), soulignant
I’importance de ce flux pour I’écosystéme voisin. En conséquence directe de la

disponibilité de cette source, les consommateurs insectivores sont souvent retrouvés en



plus grand nombre a proximité des cours d’eau (Hagen & Sabo, 2014; Bader et al., 2015;
Williams et al., 1995). De nombreuses études illustrent cette dépendance. Par exemple,
Vesterinen et al. (2013) ont démontré que les insectes d'origine aquatique peuvent
constituer plus de la moiti¢ de la di¢te de la chauve-souris Myotis daubentonii. De méme,
Burdon & Hardin (2008) ont mis en évidence une forte dépendance des araignées
ripariennes aux insectes mérolimniques, ces derniers pouvant représenter une part
substantielle de leur dicte, s'étendant de 15 % a 90 % (Baxter et al., 2005; Paetzold et al.,
2005). L’abondance des araignées a ¢té liée a celle des insectes aquatiques adultes,

diminuant généralement avec la distance de la berge (Henschel et al., 2001).

D’un point de vue biochimique, les insectes émergents représentent aussi une source
d’acides gras polyinsaturés a longues chaines (PUFAs). Le composé le plus notable est
I’acide eicosapentaénoique (EPA), dont les concentrations moyennes sont six fois plus
¢levées que chez les insectes purement terrestres (Hixson et al., 2015; Mathieu-Resuge et
al., 2021). L’EPA est synthétisé par les producteurs primaires aquatiques, permettant une
accumulation dans les tissus de consommateurs aquatiques de niveaux trophiques
supérieurs (Twining et al., 2019). Il est impliqué dans diverses fonctions physiologiques
essentielles chez les animaux, telles que la régulation de la biosynthése des eicosanoides,
des composés jouant un role central dans la réponse immunitaire (Schlotz et al., 2016;
Fritz et al., 2017). De cette fagcon, la consommation d'insectes aquatiques permet par
exemple aux oisillons d'avoir une croissance plus rapide et une meilleure
immunocompétence grace a leur teneur €élevée en acides gras (Twining et al., 2016). Dés
lors, l'introduction d’EPA dans les compartiments terrestres repose quasi exclusivement

sur les flux de provenance aquatique.

Les insectes mérolimniques représentent ¢galement une ressource de haute qualité
en raison de leur faible ratio C:N. Issus de systémes aquatiques souvent nets hétérotrophes
— comme les ruisseaux ombragés ou les lacs peu productifs — ils exportent une biomasse
riche en nutriments limitants tels que I’azote et le phosphore (Gounand et al., 2018; Elser
et al., 2007). Or, les écosystemes terrestres, généralement nets autotrophes, sont
fréquemment contraints par la disponibilit¢ de ces nutriments (Harpole et al., 2011).

L’apport peut alors relacher ces limitations, générant une complémentarité fonctionnelle



entre systeémes terrestres et aquatiques a I’échelle du paysage (Gounand et al., 2017). Ce
flux de matiére constitue ainsi un mécanisme potentiel de rétroaction positive favorisant
la production secondaire dans les réseaux trophiques terrestres. Par exemple, une étude de
Bultman et al. (2014) menée sur des saules (Salix phylicifoliaa) a démontré que les arbres
situés pres de lacs a forte densité de dipteéres émergents présentaient une teneur en azote
foliaire de 8 a 11 % plus élevée que celles pres de lacs a faible densité. En conséquence,
les chenilles de l'espece Hydriomena furcata se nourrissant de ces saules enrichis étaient
non seulement 4 a 6 fois plus abondantes, mais également plus lourdes dans les sites a
forte subvention d'insectes. L'étude a confirmé une corrélation positive entre la densité
des chenilles et la concentration d'azote dans les feuilles de saule, illustrant clairement
comment les subsides aquatiques peuvent amplifier la biomasse et la densité des

consommateurs primaires.

1.3 L'importance de l'adéquation prédateur-proie : une question de temps,

d'espace...et de taille.

La qualité de la ressource constitue donc un aspect important a considérer dans
I'é¢tude des flux inter-écosystémiques. Marcarelli et al. (2011) ont avancé une proposition
fondamentale : la composition des ressources transférées entre les habitats devrait étre
prise en compte pour prédire leurs effets sur les écosystémes récepteurs, au méme titre
que la quantité. Une méta-analyse menée par Bartels et al. (2012) a méme démontré que
l'efficacité d'utilisation des ressources dans le systéme récepteur dépend davantage de la
composition de la ressource que de sa quantité. Par conséquent, négliger la qualité des
subsides inter-écosystémiques risque de biaiser I’estimation de leurs effets réels sur les
écosysteémes récepteurs (Twining et al., 2019).

La qualité des subsides ne se limite pas uniquement a leurs propriétés chimiques
telles que la stoechiométrie ou le contenu en acides gras. Elle englobe également d'autres
caractéristiques qui régulent la maniere dont cette ressource peut étre assimilée et utilisée
par les consommateurs. L'efficacité avec laquelle les insectes mérolimniques sont intégrés
dans le réseau trophique terrestre dépend de l'adéquation entre les traits des proies
émergentes et de leurs prédateurs. Les organismes aquatiques n'émergent pas de maniére

homogene; ils se distinguent par des variations temporelles et quantitatives (moments de



la journée ou de l'année), ainsi que par des capacités de dispersion différentes au stade
adulte (Poff et al. 2006). Ces caractéristiques sont des éléments phénotypiques qui ne
varient pas de maniere indépendante, mais sont plutdt liées en groupes de traits résultant
de compromis évolutifs (Verberk et al. 2008). Collectivement, ces traits d'émergence
modulent la disponibilité spatio-temporelle des ressources, régulant ainsi leur
incorporation au sein de la chalne trophique terrestre (Polis et al., 1997). Cette
disponibilité peut ainsi étre compromise par des décalages spatiaux. Le mode
d’émergence, par exemple, constitue un filtre fondamental. Certains arthropodes
s’échappent de la colonne d’eau en volant, alors que d’autres rampent sur la berge (Merritt
and Cummins, 1996). Cette distinction crée une ségrégation des ressources : les chasseurs
au sol (par ex., les araignées de la famille des Lycosidae) bénéficient préférentiellement
des proies rampantes, alors que ceux qui se nourrissent depuis la végétation en hauteur
(par ex., les araignées de la famille des Tetragnathidae) capitalisent davantage sur les
insectes volants. Une perturbation environnementale peut ainsi créer un décalage en
altérant la composition de la communauté de proies. Dans 1’¢tude de Kowarik et al. (2023),
les araignées chassant au sol dans la bande riveraine de cours d’eau dégradés possédaient
moins d’acide eicosapentaénoique dans leurs tissus que les araignées de la strate arbustive.
Il s’agissait d’une conséquence directe d’une diminution de I’abondance des plécoptéres
adultes, des proies rampantes a I’émergence et particulierement sensibles a la pollution.
Outre la dimension spatiale, I'importance des subsides mérolimniques en milieu
tempéré est intrinseéquement liée a une asynchronie temporelle de productivité entre les
écosystémes aquatiques et forestiers. Au début du printemps, alors que la productivité
terrestre est encore latente, celle des cours d’eau connait une effervescence, stimulée par
une canopée clairsemée qui maximise 1'ensoleillement aquatique (Sumner & Fisher, 1979;
Nakano & Murakami, 2001). Ce découplage phénologique génére un apport énergétique
fondamental. Durant cette fenétre critique, les prédateurs ripariens capitalisent
principalement sur cette nourriture d’origine aquatique, ce qui se traduit par une
concentration de leur activité prés des berges (Nakano & Murakami, 2001). Or, cet
équilibre phénologique est aujourd'hui fragilisé par les perturbations anthropiques,
notamment les changements climatiques. Ces derniers induisent des variations

temporelles des patrons émergences au printemps créant des décalages susceptibles de



réduire l'efficacité d’intégration des subsides durant la période ou ils sont le plus
nécessaire pour la subsistance de la communauté de prédateurs ripariens (Jonsson &

Canhoto, 2017).

Au-dela des filtres spatio-temporels, 1'assimilation des subsides aquatiques est
contrainte par la structure de taille des organismes qui les composent. Conformément aux
principes de stratégie optimale de recherche de nourriture, le ratio de taille entre proie et
prédateur conditionne l'efficacité de la prédation par les consommateurs riverains
(Akamatsu & Toda., 2011). Une ¢tude empirique sur des araignées, par exemple, révele
que l'efficacité de capture est maximale pour des proies dont la taille représente entre 50
et 80 % de la leur (Nentwig & Wissel, 1986). De ce fait, méme lorsque quantitativement
abondant, un subside peut s'avérer fonctionnellement indisponible si un décalage de taille
existe entre les proies émergentes et les prédateurs. Par conséquent, toute perturbation
environnementale modifiant la structure de taille des communautés d'insectes émergents
est susceptible d'altérer en profondeur l'intégration de cette ressource au sein du réseau

trophique terrestre, avec des répercussions en cascade sur les prédateurs riverains (Davis

et al., 2011; Stenroth et al., 2015).

1.4 Urbanisation

La conversion du territoire en zones urbaines représente 1’un des vecteurs les plus
importants de modification de I'environnement a I’échelle mondiale (Lambin et Meyfroidt
2011). Puisque les modifications du territoire affectent a la fois les écosystemes d’eau
douce et les écosystemes terrestres adjacents (Allan, 2004), leur potentiel d’influence sur
les subsides entre les milieux lotiques et terrestres est d’autant plus considérable
(Muehlbauer et al., 2020). L’urbanisation perturbe la végétation riveraine, modifie
I’hydrologie, altére la chimie de I’eau, dénaturalise la morphologie des canaux et entraine
une augmentation des niveaux de nutriments et de polluants. Ces transformations
s’inscrivent dans ce que Walsh et al. (2005) ont qualifié de « syndrome des cours d’eau
urbains » (urban stream syndrome), un ensemble récurrent d'effets observés dans les cours
d’eau anthropisés. Il s’agit de facteurs qui causent a eux seuls des effets importants sur la

dynamique des subsides aquatique-terrestre, mais leur interaction peut affecter les



subsides d’une maniére imprévisible par rapport a l’effet indépendant de chacun

(Muehlbauer et al., 2020).

La nature bidirectionnelle des échanges inter-écosystémiques constitue une
dimension supplémentaire pour évaluer comment l'utilisation du territoire module la
connectivité aquatique-terrestre (Allan, 2004). En effet, la différence de productivité entre
les entités donneuses et receveuses est essentielle pour déterminer l'importance d’un
subside pour un écosystéme destinataire (Polis et al., 1997). Dans cette optique, une part
substantielle de la biomasse aquatique émergente est en réalité un recyclage d'énergie
initialement terrestre. De nombreuses larves d'insectes aquatiques, en se nourrissant de
détritus allochtones comme les feuilles mortes, réincorporent cette énergie dans la chaine
trophique aquatique avant de la restituer au milieu terrestre lors de leur émergence en tant
qu'adultes ailés (Kraus & Vonesh, 2012; Scharnweber et al., 2014). Il en découle que les
petits écosystémes d'eau douce qui ont une tendance plus hétérotrophe peuvent étre
incapables d'exporter des subsides d'une grande ampleur si les écosysteémes terrestres
adjacents fortement dénaturalisés par ’urbanisation soutiennent des niveaux de

productivité faibles (Polis et al., 1997).

Les pressions multiples de I'urbanisation sur les cours d’eau ont des conséquences
directes sur les communautés d'invertébrés aquatiques. Elles ménent fréquemment a une
diversité réduite (Gage et al., 2004) et a une abondance relative accrue de taxons tolérants
comme les dipteres et les taxons non-insectes (par ex., Oligochétes et Mollusques) (Roy
et al., 2003). Ce changement de composition de communauté se traduit surtout par un
appauvrissement des taxons sensibles a la pollution au stade larvaire, notamment les
Ephéméroptéres, les Plécoptéres et les Trichoptéres. Cette dégradation est
intrinséquement liée a l'imperméabilisation croissante des sols, qui constitue l'altération
physique dominante des bassins versants urbains. Dans ce contexte, la surface
imperméable a ét¢ identifiée a maintes reprises comme un prédicteur clé de la perturbation
des communautés d’insectes aquatiques (Jones & Clark, 1987; Stepenuck et al., 2002;
Morse et al., 2003; Fogaga et al., 2013; Barnum et al., 2017). Toutefois, la majorité des
¢tudes sur l'urbanisation omettent d’intégrer la réponse des phases émergentes et se

concentre principalement sur les phases larvaires. Or, la communauté émergente n'est pas



un reflet parfait de la communauté larvaire. Des facteurs comme une pression de prédation
accrue sur les larves matures (Wesner, 2019) ou la bioaccumulation de contaminants qui
n'affectent la survie qu'au moment de la métamorphose (Kraus et al., 2014) peuvent
découpler I'abondance et la composition des deux stades. De considérer I'émergence plutdt
que les phases benthiques est donc indispensable pour évaluer rigoureusement les effets
de I’utilisation du territoire sur le couplage aquatique-terrestre. A ce jour, les études ayant
intégré I'émergence se sont davantage déroulées en contexte agricole plutot qu’urbain. Ces
travaux ont révélé que l'agriculture intensive ne modifie pas seulement la composition de
la communauté émergente, mais aussi la structure de taille. On y observe une
prédominance de petits diptéres au détriment des EPT, souvent de plus grande taille
(Stenroth et al. 2015). Cette réorganisation a des répercussions directes sur le réseau
trophique terrestre : les prédateurs généralistes comme les oiseaux et araignées des milieux
forestiers sont remplacés par d’autres consommateurs (coléoptéres, petites araignées)
spécialisés dans la capture de proies de petite taille (Stenroth et al. 2015). Or,
l'urbanisation n'est pas une perturbation analogue a I'agriculture. Elle engendre des stress
uniques, notamment des crues rapides et fréquentes, des concentrations élevées en métaux
lourds, en hydrocarbures et en sels de voirie (Gnecco et al., 2005), qui sont susceptibles
d'influencer différemment la survie et le succes des émergences. Il apparait donc essentiel
d’étudier I’effet de I'urbanisation pour déterminer si, a l'instar du contexte agricole, elle
provoque une réorganisation semblable de la structure de taille et, par conséquent, si elle
est susceptible d'altérer la structure et la fonction des communautés de consommateurs
riverains. Comprendre ces dynamiques est fondamental pour évaluer l'impact réel de
l'urbanisation sur l'intégrité des écosystemes et la connectivité entre les milieux aquatiques

et terrestres.

1.5 La riviére : un continuum longitudinal

Le concept du continuum fluvial propose qu'un cours d'eau, de sa source a son
embouchure, constitue un gradient de conditions physiques et chimiques (Vannote et al.,
1980). Cette organisation longitudinale est principalement dictée par un transport
cumulatif : a mesure que les affluents convergent vers l'aval, le volume d'eau et la charge

de matiere augmentent, créant des gradients physicochimiques naturels (Erdozain et al.,



2021). Cette nature cumulative fait du réseau hydrographique un vecteur efficace pour la
propagation spatiale des perturbations (Freeman et al., 2007). Cependant, cette vision d'un
simple transport unidirectionnel doit étre nuancée. Plusieurs autres mécanismes contribuent
a atténuer et méme renverser les gradients abiotiques positifs en stockant, en convertissant
ou en ¢liminant la matiere qui transite (Leibowitz et al., 2018). Un processus comme la
dénitrification, par exemple, peut retourner entre 15% et 33% de l'azote inorganique vers
l'atmosphere (Wollheim et al., 2008). II est notamment estimé que certains ruisseaux de téte
drainant une couverture terrestre naturelle réduisent I’apport d’azote en aval de 20 a 40%
(Mulholland et al. 2008). De méme, des obstacles physiques tels que les embacles altérent
le transport sédimentaire vers I’aval (Elosegi et al., 2017). L'état d'un segment fluvial est
donc la résultante de deux forces opposées : I’effet source et I’effet puits (Leibowitz et al.,

2018).

L'intégrité de cette architecture longitudinale peut étre modifiée par l'utilisation du
territoire. Ce type de perturbation est susceptible de modifier les gradients abiotiques
naturels de plusieurs maniéres en les amplifiant, les atténuant, les inversant ou simplement en
les empéchant d’exister (Fritz et al., 2018). La réponse longitudinale variant pour chaque
parametre abiotique, il devient particuliérement complexe de prédire la signature nette
d'une perturbation le long du continuum (Erdozain et al., 2021). Puisque les communautés
de macro-invertébrés aquatiques sont la résultante des différentes conditions physiques
dynamiques le long du trongon, il devient d’autant plus complexe d’anticiper les répercussions
des changements des gradients naturels sur ces communautés. On doit également considérer
que des différences dans la structure d’une communauté en amont entraine elle-méme des
changements de celles en aval par le déplacement des organismes, mais aussi en 1’absence de
dispersion de ces derniers (Harvey et al., 2017). Par exemple, des cellules mortes aux qualités
(ratio C:N) contrastées provenant de différentes communautés en amont changent les
ressources qui atteignent les communautés en aval (Harvey et al., 2017). L’assimilation d’une
méme quantité de ressources par différentes communautés en amont peut donc conduire a la
production de subsides longitudinaux qualitativement trés distincts (Harvey et al., 2017). Une
perturbation modifiant la composition d’une communauté en amont est finalement susceptible
de conduire a la production de ressources différentes accessibles pour celle en aval (Harvey

et al.,, 2017). En dernicre instance, ces reconfigurations successives des communautés
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benthiques le long du continuum peuvent ultimement s’observer au niveau de leur phase
émergente et ainsi influencer le couplage entre écosystémes aquatiques et terrestres en aval
de la perturbation en soi. Il apparait donc justifi¢ d’intégrer la composante longitudinale
dans I’étude des effets de I’'urbanisation sur le couplage aquatique-terrestre dans les cours

d’eau.

2. Objectifs de recherche et prédictions

2.1 Objectifs de recherche

Ainsi, 1’objectif principal de ce projet est de déterminer comment I'urbanisation,
dans un contexte longitudinal, modifie la structure de taille des communautés d'insectes
aquatiques émergents et d'évaluer les répercussions de ces changements qualitatifs sur les
communautés d'araignées prédatrices riveraines. Pour atteindre cet objectif principal, les

objectifs spécifiques suivants ont été définis :

e Caractériser les effets de 'urbanisation sur les subsides aquatiques.

o Evaluer les profils physicochimiques des sites pour identifier les facteurs
abiotiques associés a l'urbanisation susceptibles d'altérer les assemblages
d'insectes émergents.

o Quantifier l'effet du pourcentage de surface imperméable sur la composition
taxonomique et la structure de taille (spectres de taille, taille moyenne et
étendue des tailles) des communautés d'insectes émergents.

o Evaluer si les effets de l'urbanisation supplantent ceux du gradient longitudinal
naturel de la riviére.

o Evaluer la réponse des prédateurs riverains aux changements du subside.

o Déterminer si les modifications de la structure de taille des insectes émergents
se répercutent sur la structure (abondance et composition) des communautés
d'araignées riveraines.

o Comparer lI'importance relative des facteurs du paysage (urbanisation, position
longitudinale) et des caractéristiques du subside (quantité, structure de taille)
pour expliquer la structure des communautés d'araignées ainsi que leur diéte

(mesuré par isotopes stables).
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2.2 Prédictions

e Puisque surface imperméable est reconnue comme un prédicteur clé de l'altération
des communautés d’insectes aquatiques (Jones & Clark, 1987; Stepenuck et al., 2002;
Morse et al., 2003; Fogaga et al., 2013; Barnum et al., 2017), nous prédisons que
l'augmentation de la superficie urbaine devrait entrainer un changement dans la
composition taxonomique des insectes émergents, favorisant une dominance des
Chironomidae, une famille de diptéres de petite taille et tolérante a la pollution. D une
part, 'augmentation de la conductivité et des ions toxiques devrait imposer un stress
osmorégulateur, €liminant les taxons sensibles au profit de ces taxons tolérants.
D'autre part, l'altération du régime hydrologique (i.e., crues récurrentes) devrait
exercer une pression de sélection favorisant les especes résilientes capables d'une
récupération rapide. La petite taille corporelle étant fortement corrélée a des cycles
de vie courts (e.g., multivoltinisme), ce trait devrait €tre sélectionné pour permettre
une recolonisation rapide entre les perturbations, au détriment des grands taxons a
cycle de vie long (e.g., univoltinisme). En conséquence, nous avons prédit que ce
changement se traduirait par une altération de la structure de taille de la communauté,
spécifiquement par des pentes de spectres de taille plus abruptes, une étendue de
tailles corporelles plus restreinte, une taille corporelle moyenne plus petite.

e La transition vers un subside aquatique composé de proies plus petites devrait
restructurer la communauté d'araignées riveraines, en favorisant les espéces mieux
adaptées a la capture de petites proies.

e La transition vers un subside aquatique composé de proies plus petites devrait
entrainer une signature isotopique aquatique plus faible dans la dicte des araignées,

en raison de la perte de diversité dans la taille des proies aquatiques disponibles.

3. Apercu méthodologique

3.1 Sites d’étude

L'é¢tude a ¢ét¢ menée le long de deux cours d'eau a Trois-Rivieres (Québec, Canada):
les riviéres Milette et Aux Sables. Ces deux rivieres ont été sélectionnées pour leurs

caractéristiques physiques similaires (largeur, longueur, profondeur, substrat), ce qui

12



permet de minimiser la variabilité naturelle entre elles. Cependant, elles drainent des
bassins versants adjacents soumis a des pressions urbaines contrastées : la riviere Milette
est influencée par un environnement fortement urbanisé, tandis que la riviere Aux Sables
s'écoule dans un bassin versant plus naturel. Au total, 20 sites d’échantillonnage (10 par
riviere) ont été établis le long d'un gradient allant de 1'amont vers 1'aval afin de capturer

les réponses des communautés aux changements d'utilisation du territoire.

3.2 Caractérisation de l'utilisation du territoire et de la qualité de 1'eau

L'urbanisation a été quantifiée en utilisant la proportion de surfaces imperméables
comme indicateur principal. Pour chaque site, cette proportion a été calculée a I'échelle du
sous-bassin versant local a partir d'images satellitaires Sentinel-2. Cette approche locale
permet de saisir les perturbations immédiates affectant les communautés biologiques,
¢vitant ainsi l'effet de dilution qui peut masquer les impacts locaux lorsqu'ils sont
moyenngés sur l'ensemble du bassin versant en amont. En paralléle, la qualité de I'eau a été
suivie en mesurant in situ la conductivité, la température, le pH et la turbidité tous les trois
jours durant la campagne d'échantillonnage. L'oxygene dissous a €également €té mesuré en

continu a l'aide de sondes automatisées.

3.3 Echantillonnage des arthropodes

Les insectes aquatiques (phase émergente) ont été échantillonnés de la fin mai au
début juin 2024, une période qui coincide avec le pic d'émergence printanier et représente
une fenétre critique pour les prédateurs riverains. Des pieges a émergence flottants ont été
installés au centre de chaque site et relevés tous les trois jours. Tous les spécimens capturés
ont été comptés, identifiés a la famille et leur longueur corporelle a ét¢ mesurée. Les
arthropodes riverains, incluant les araignées, ont été collectés par la méthode du drap de
battage sur la végétation des berges. L’échantillonnage a été synchronisé avec celui des

insectes aquatiques pour aligner la disponibilité des proies avec la présence des prédateurs.

3.4 Isotopie

Une application courante et puissante pour déterminer les sources alimentaires d'un
organisme est l'analyse des isotopes stables. L'avantage principal de cette méthode par

rapport aux approches traditionnelles, comme I'analyse de contenu stomacal, est qu'elle
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révele la diéte qui a été métaboliquement assimilée pour la croissance et le maintien des
tissus, offrant ainsi un historique intégré de l'alimentation sur une période donnée
(Rounick et Winterbourn, 1986). Par définition, les isotopes d'un méme élément possedent
le méme nombre de protons mais un nombre de neutrons différent, ce qui leur confére des
masses atomiques distinctes. Pour cette étude, les isotopes stables du carbone (*C et *C)
et de 1'azote (**N et '“N) ont été utilisés. Dans la nature, les isotopes légers sont toujours
beaucoup plus abondants que leurs homologues lourds; par exemple, le carbone 12 (**C)
représente environ 98,9 % du carbone total, tandis que le carbone 13 (*C) ne compte que
pour 1,1 % (Cotrufo et Pressler, 2023). Cette différence de masse, bien que minime, est a
l'origine du phénoméne de fractionnement isotopique. Ce dernier décrit tout processus qui
altére le ratio naturel des isotopes. Au cours des réactions physiques et biochimiques, les
liaisons atomiques impliquant des isotopes lourds sont légérement plus fortes et
demandent plus d'énergie pour étre rompues. Par conséquent, les molécules contenant
l'isotope 1éger (ex: '*C) réagissent généralement plus rapidement que celles contenant
l'isotope lourd (ex: *C) (Cotrufo et Pressler, 2023). Ce fractionnement engendre des
signatures isotopiques distinctes et prévisibles dans différents compartiments de
I'environnement. Par exemple, les plantes terrestres et les algues aquatiques discriminent
différemment le *C durant la photosynthése, ce qui leur confére des signatures en carbone
uniques. C'est cette hétérogénéité des signatures a la base des réseaux trophiques qui
permet de les utiliser comme traceurs (Cotrufo et Pressler, 2023). Pour quantifier ces fines
variations, on mesure le ratio de l'isotope lourd sur l'isotope léger (R = H/L) dans un
¢chantillon a I'aide d'un spectrométre de masse. Comme les différences de ratios entre les
échantillons sont infimes, on utilise la notation delta () pour les exprimer sur une échelle
plus facilement comparable. La valeur delta d'un échantillon est calculée par rapport a un

standard international de référence selon la formule :

Réchantillon

§X(en%o) = ( — 1) X 1000

Rstandard

La valeur 6, exprimée en "per mil" (%o), représente donc 1'écart, en millieme, du ratio

isotopique d'un échantillon par rapport a celui du standard. Une valeur d positive indique
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que l'échantillon est "enrichi" en isotope lourd par rapport au standard, tandis qu'une

valeur négative indique qu'il est "appauvri".

Lorsqu'un consommateur se nourrit, un second type de fractionnement se produit :
le fractionnement trophique, aussi appelé¢ discrimination trophique. Les processus
métaboliques éliminent préférentiellement les isotopes légers (notamment le “N). En
conséquence, les tissus du consommateur deviennent enrichis en isotopes lourds par
rapport a ceux de ses proies selon un facteur de discrimination trophique (A) (Cotrufo et
Pressler, 2023). La prise en compte de ce facteur est essentielle pour modéliser

correctement la diéte.

Ainsi, pour déterminer la contribution relative de deux sources potentielles (ici,
aquatique et terrestre) a la diete d'un consommateur (l'araignée), on utilise un modele de
mélange linéaire. Le principe est que la signature isotopique du consommateur est la
moyenne pondérée des signatures de ses sources, une fois celles-ci corrigées pour le

fractionnement trophique. L'équation de base est :

— . ! i . !
SConsommateur = faquatique 5 aquatique + fterrestre 6 terrestre

ou fest la proportion de chaque source dans la dicte, et d' est la signature isotopique de la
source corrigée pour la discrimination trophique (8" = 8g0yce + A) . Sachant que la
somme des proportions est égale a 1, on peut isoler la contribution d'une source. Par

exemple, la proportion de la source aquatique est calculée comme suit :

!
_ (8Consommateur -6 terrestre)
f aquatique —

(8’aquatique - ‘Slterrestre)
Cette équation permet donc de quantifier la part relative de chaque source dans la dicte

assimilée par 'araignée, en se basant sur la signature isotopique de ses tissus et de celles

de ses proies potentielles.
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3.5 Structure de taille

Pour étudier comment l'urbanisation affecte la structure de taille des communautés
d'insectes aquatiques émergents, la biomasse de chaque individu a d'abord été estimée a
partir de sa longueur en utilisant des équations allométriques spécifiques a chaque taxon.
Par la suite, la structure de taille dans chaque site a été analysée a 1’aide de la taille
moyenne, I’étendue de taille (taille maximale — taille minimale) ainsi que les spectres de

taille.

Un spectre de taille est un outil permettant de représenter la relation entre la taille
corporelle des individus et leur abondance (Pomeranz et al., 2022). La caractéristique
fondamentale qu'il représente est que, typiquement, dans une communauté, I'abondance
décline a mesure que la taille corporelle augmente (Brown et al., 2004). Le but principal
de l'analyse d'un spectre de taille est d'estimer la pente (1) de cette relation, qui décrit a
quelle vitesse 1'abondance des grands organismes diminue par rapport a celle des petits
(Pomeranz et al., 2022). Dans cette étude, la pente des spectres de taille a été estimée en
utilisant la méthode du maximum de vraisemblance (MLE; Edwards et al., 2017). Son
principe fondamental est qu'elle estime directement la pente (A) du spectre de taille en
utilisant les données de taille de chaque individu, sans aucun regroupement préalable
(Sprules and Barth, 2016). La méthode MLE fonctionne en trouvant la valeur du
parametre A qui maximise la probabilité d'avoir observé l'ensemble des tailles
individuelles mesurées sur le terrain, en supposant que ces tailles suivent une distribution
en loi de puissance (Edwards et al., 2020). En d'autres termes, elle identifie la pente qui
correspond le mieux a la distribution de I'ensemble des données brutes (Edwards et al.,

2017).
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ABSTRACT

The export of emergent aquatic insects is a critical energy subsidy for terrestrial
food webs. While urbanization is known to alter stream communities, its effects on the
size structure of these insect subsidies and the subsequent consequences for riparian
predators remain poorly understood. Yet, body size, a key dimension of subsidy quality,
can strongly shape resource use by terrestrial predators, given their size-dependent
foraging. Here, we investigated how land impervious cover affects the body-size
distribution of emergent insects and riparian spider communities along the entire length
of two urban streams. We sampled emergent insects to characterize community
composition and three size-structure metrics (i.e., size-spectrum slopes, mean body size
and size range), and used stable isotopes to assess spider reliance on aquatic prey.
Impervious cover was the strongest driver of the emergent community structure,
overriding effects of longitudinal position. Increasing impervious surface cover was
associated with community homogenization, a pronounced shift toward smaller
individuals, steeper size-spectrum slopes and a contraction of body-size range. Notably,
total exported biomass did not change significantly, indicating that the influence of surface
imperviousness manifests primarily in qualitative rather than quantitative terms. Those
changes led to higher reliance on aquatic prey from riparian spiders. Our work highlights
that the homogenization of aquatic prey size distribution is a powerful driver of change
within riparian food webs and underscore the importance of integrating body-size
composition into assessments of land-use change to better capture its consequences for

Cross-ecosystem resource flows.

KEYWORDS

Urban streams, Aquatic—terrestrial linkages, Emergent aquatic insects, Body-size

distribution, Size spectra, Spider.
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1. INTRODUCTION

Adjacent ecosystems are tightly coupled, exchanging nutrients, energy, and
organisms across their shared boundaries (Loreau et al., 2003; Polis et al., 1997). The
influx of allochthonous resources enhances energy availability, thereby influencing food
web dynamics and shaping community structure in recipient habitats (Bartels et al., 2012;
Turschak et al., 2014). Among these flows, emergent aquatic insects, species with aquatic
juvenile and terrestrial mature stages, provide a key nutritional resource for many
terrestrial insectivores like birds, bats and spiders (Iwata et al., 2003; Fukui et al., 2006;
Paetzold et al., 2005). For certain orb-weaving spider species, up to 100% of their
assimilated carbon can originate from aquatic insects (Sanzone et al., 2003). Beyond their
role as energy inputs, emergent insects also provide essential nutritional compounds for
consumers such specific long chained omega-3 fatty acids, which are uniquely synthesized
in aquatic systems (Twining et al., 2016). This strong reliance on aquatic-derived inputs
implies that disturbances affecting insect emergence in streams can trigger cross-
ecosystem impacts, altering energy integration across riparian food webs (Kowarik et al.,
2023; Twining et al., 2019).

Urban land conversion represents a dominant driver of habitat and biodiversity loss,
posing a critical threat to species worldwide (Simkin et al., 2022). It exerts a significant
influence on lotic ecosystems by disrupting their hydrology and physicochemistry through
consistent transformations often referred to as the "urban stream syndrome" (Walsh et al.,
2005). These disturbances often reshape aquatic invertebrate communities by decreasing
species richness and favoring stress-resistant taxa, ultimately resulting in reduced
emergent insect abundance (Roy et al., 2003; Kautza and Sullivan, 2015). However,
implications for the propagation of those effects across ecosystem boundaries remain
unclear.

Alterations to aquatic environments caused by land conversion can influence the
quantity and phenology of emerging insects (Ohler et al., 2023), with terrestrial predators
exhibiting responses to such shifts in resource availability (Paetzold et al., 2011).
Nevertheless, recent research on the effects of land use on emergent communities has
primarily approached subsidy exports through a quantitative lens, in addition to being

largely restricted to agricultural rather than urban contexts (e.g. Graf et al., 2019; Krell et
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al., 2015; Raitif et al., 2018; Carlson et al., 2016). Beyond quantity, the quality (i.e.,
composition) of allochthonous resources is a fundamental factor for predicting their
subsequent consequences in systems where they don’t originate. Indeed, considering both
quantity and quality provides a more comprehensive framework for understanding how
these subsidies integrate and influence consumers from adjacent food webs (Marcarelli et
al., 2011; Osakpolor et al., 2023). The quality of a subsidy can be defined by various traits,
such as body size in a predator-prey context. Spiders, for example, have a limited range
of prey sizes that they can handle (Nentwig and Wissel, 1986). Due to constraints related
to morphology and web structure, smaller spiders tend to be less effective at capturing
large prey (Middendorf et al., 2025) indicating that an increase in a spider's body size
improves its capacity to capture larger prey (Akamatsu & Toda, 2011). Such size-based
limitations highlight that the size of allochthonous prey can potentially modulate subsidy
uptake and integration into terrestrial food webs (Davis et al., 2011; Stenroth et al., 2015).

This study examined how longitudinal urbanization gradients along two river
catchments reshape aquatic subsidies by modifying the body size structure of emergent
insect communities. We employed a multi-metric approach to characterize the complexity
of resource size distributions, using three complementary indices. In parallel, we
examined whether shifts in the size structure of emergent insects were reflected in riparian
spider predators, by assessing changes in their community structure (abundance and
composition) and in the origin of their diet using stable isotope analyses.

We predicted that increasing urban land-use would lead to a gradual dominance of
Chironomidae, as certain species exhibit a high tolerance to pollutants characteristic of
urban runoff (Carew et al., 2007). We expected that this compositional shift would be
reflected in steeper size-spectrum slopes, a narrower overall body size range and smaller
mean body size because Chironomidae are generally small-bodied compared to the rest of
the emergent organisms. We further hypothesized that the shift toward smaller-bodied
aquatic subsidies will restructure the riparian spider community by favoring species better
adapted to smaller prey. In parallel, we predicted a weaker aquatic isotopic signature in

Tetragnatha spider diet due to the loss of available prey size diversity.
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2. MATERIAL AND METHODS

2.1 Study area and sampling sites

This study was conducted along two streams in Trois-Rivieres (Québec, Canada):
The Milette and the Aux Sables rivers. Both share several key physical characteristics
(Table S1), including similar watershed areas (Milette: 14.644 km?; Sables: 17.947 km?;
Fig. 1A), total lengths (Milette: 10.7 km; Sables: 13.8 km), average channel widths
(Milette: 2.9 m; Sables: 3.1 m), and average depths (Milette: 0.36 m; Sables: 0.39 m).
They flow through adjacent watersheds and are characterized by soft sediment substrates,
reflecting their common geological origin within the paleo-delta of the Saint-Maurice
River. The rivers’ proximity and resemblance minimize natural variability and inter-river
effects, allowing a clearer isolation of urbanization’s effects across a diverse land-use
gradient. The Milette and Aux Sables rivers exhibit different hydrological regimes. The
Milette, influenced by an urbanized environment, is prone to flash floods, whereas the
Aux Sables, flowing through a more natural watershed, maintains a more stable flow
regime. Ten sampling sites were established along the entire length of each river (20 sites
total), from headwaters to outlet, to capture fine-scale spatial variation in response to land-

use changes (Fig. 1).

2.2 Land Use Characterization and water quality

To quantify urbanization at each site, both watersheds were divided into 10 sub-
watersheds, delineated using the sampling locations as pour points (Fig. 1B). Sub-
watershed limits were derived from a 1-m resolution Digital Elevation Model (DEM)
based on publicly accessible LIDAR data (Ministére des ressources naturelles et des
foréts, 2024). To improve accuracy, the DEM was corrected for culverts identified from
satellite imagery following the method of Campeau et al. (2023). The final delineation
was performed with the Watershed package in ArcGIS Pro (version 3.4).

Urbanization was quantified using the proportion of impervious surface cover (IC)
in each sub-watershed as a proxy. IC was estimated from satellite imagery using the
Normalized Difference Vegetation Index (NDVI). The NDVI was calculated from the
near-infrared (NIR) and the red (R) spectral bands of 10 m-resolution multispectral
imagery (MSI) acquired in June 2024 by the Copernicus Sentinel-2 satellite (European
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Space Agency [ESA]). All non-vegetated cover was assumed to be impervious. Then we
measured IC proportion at the local sub-watershed scale rather than the cumulative
upstream scale (which sums urban and total surfaces of all upstream sub-watersheds). This
approach better captures immediate disturbances affecting the local community and
avoids the dilution effect, where significant local impacts can be masked when averaged
over a large area (Nelson Mwaijengo et al., 2020). This local focus is further justified as
upstream effects are often attenuated by natural retention processes and do not fully
transmit downstream (Peterson et al., 2001).

To assess water physicochemical conditions within the study sites, we measured in
situ conductivity, temperature, pH and turbidity. Measurements were taken every three
days (between May 20 to June 7, 2024), coinciding with the insect emergence sampling
campaign. Temperature and pH were recorded using an ULTRAPEN™ PT2 meter, while
conductivity was measured with an ULTRAPEN™ PT1 (Myron L Company). Turbidity
was determined with a AquaFluor™ turbidimeter. Dissolved oxygen was continuously

monitored from May 10 to June 7, 2024, using a HOBO dissolved oxygen data logger.

2.3 Arthropods sampling

Emergent aquatic insects were sampled between May 20 and June 7, 2024. This
timeframe coincides with the typical spring emergence peak in streams of temperate
latitudes (Corbet, 1964), thereby ensuring a representative snapshot of the community
within a restricted interval. This period marks a critical window for riparian predators,
driven by seasonal asynchrony in resource availability. In spring, peak aquatic insect
emergence coincides with the lowest terrestrial invertebrate biomass, making these
subsidies critical. For example, riparian linyphiid spiders rely on aquatic prey in spring
before shifting to terrestrial prey later in the season (Murakami & Nakano, 2002; Kato et
al., 2004). Accordingly, our sampling window was designed both to maximize the
representativeness of emerging aquatic insect communities and to encompass this
ecologically key period for aquatic—terrestrial interactions. Insects were collected with
floating emergence traps (Cadmus et al., 2016; Fig. S1). Traps were deployed at the center
of the stream. To minimize microhabitat-related variability, traps were deployed
exclusively in run sections, the predominant habitat in the studied streams. Insect samples

were retrieved every three days by removing a collecting bottle attached to the trap, and
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all specimens were counted and identified to the family level. The body size (length in
mm) of each was measured from the anterior margin of the head to the tip of the abdomen.
For specimens lacking direct measurements (e.g., damage or missing body parts), body
length was imputed using the mean value for the corresponding taxa collected at the same
site. After measurements, insects were dried for 72 hours at 70 °C.

Terrestrial arthropods were sampled from May 20 to June 28, 2024, using the
beating sheet method. The interval coincided with aquatic insect sampling at the same
sites, aligning prey availability with predator sampling. Each site was surveyed three times
(start, midpoint, and one week after emergence sampling period). At each visit, two 5-m
riverbank transects were sampled for 8 min each, totaling 30 m and 48 min per site. For
collection, a 1 x 1 m nylon beating sheet was held beneath shrubs at a height of 0.5-1.5
m, while branches were beaten with a stick (see supplementary Fig. S2 for site diagram).
Catches from all six transects at a given site were pooled and preserved in 70% ethanol.
In the laboratory, adult spider specimens were identified to family level, with
Tetragnathidae (most abundant spiders in each site) further identified to genus. Other
terrestrial insects collected were identified to family level. Organisms were dried for 72h

at 70°C.

2.4 Isotopes analysis

We identified three main groups for our analysis: the consumer (7etragnatha
spiders), a potential aquatic source (emergent insects), and a potential terrestrial source
(terrestrial insects). Emergent insect included all taxa collected in sufficient numbers at a
given site, while terrestrial insects consisted of primary consumer beetles (specifically
Curculionidae and Chrysomelidae), which were dominant in the riparian vegetation. A
detailed breakdown of the specific taxa analyzed per site and the number of analytical
replicates is provided in the supplementary material (Table S3). For the analysis, all
selected organisms were powdered and homogenized by taxon, and approximately 1 mg
subsamples were weighed into tin capsules. The abundances of '*C and '*N isotopes were
then quantified using an isotope-ratio mass spectrometer. Carbon and nitrogen isotope
ratios were expressed in delta (8) notation, defined as deviations (%o) from international
standards (carbon: Vienna Pee Dee Belemnite; nitrogen: atmospheric N2). The 6C

working standard was USGS40 from the International Atomic Energy Agency (IAEA).
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2.5 Estimation of potential aquatic prey biomass

Biomass—body size relationships in aquatic insects are best captured by power
functions (Smock, 1980). Accordingly, we estimated dry mass (W, mg) from body length
(L, mm) using taxon-specific length-mass regressions of the form W = a-Lb. The
parameters a and b for each taxon were obtained from Grafet al. (2020), Sabo et al. (2002),
and Smock (1980) (Table S4).

2.6 Statistical analyses

All statistical analyses were conducted using R statistical software (version 4.5.1).

2.6.1 Environmental gradient characterization

To characterize site structuring along the IC proportion gradient, we conducted a
Principal Component Analysis (PCA) on standardized conductivity, temperature, pH, and
turbidity values. Dissolved oxygen was excluded from the PCA due to the loss of a data
logger at one site (Milette 5). Additionally, we computed Pearson correlations to
specifically examine the relationships between each physicochemical variable and our two
main landscape-scale predictors: the proportion of impervious cover (IC) and the

longitudinal position of each site.

2.6.2 Aquatic insect responses to urbanization

We assessed the effects of urbanization on aquatic insect assemblages through three
lenses: exported biomass, community composition, and size structure. First, we analyzed
the drivers of total aquatic biomass using a multiple linear regression model. We included
both IC proportion and longitudinal position as continuous predictors to test their marginal
effects on the log-transformed biomass. The model was structured as follows: Total
Biomass: log(Biomass) ~ IC + Distance.

Second, we analyzed shifts in community composition using two complementary
approaches, both based on a Bray-Curtis dissimilarity matrix calculated from square-root
transformed family-level biomass data. A distance-based redundancy analysis (db-RDA)
allowed us to quantify and visualize the variation in community composition explained

by two predictors: IC proportion and distance from upstream. We employed variance
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partitioning to disentangle the unique and shared effects of these two predictors. The
significance of the overall model, each predictor, and each constrained axis was assessed
using ANOVA-like permutation tests (999 permutations) via the capscale function in the
vegan package (Oksanen et al., 2025). To further quantify community composition
variation along the IC gradient, we computed for each site its mean pairwise Bray—Curtis
dissimilarity to all other sites. We refer to this quantity as compositional dispersion, where
larger values indicate communities that are more distinct from the rest. This dispersion
metric was then used as the response variable in a linear regression with the proportion of
IC as the predictor.

Third, emerging insect size structure was evaluated using three complementary
metrics: size spectrum slope, mass range, and mean body size. This multi-metric approach
was chosen because different indicators capture distinct aspects of size distributions and
may respond differently to disturbance (Sutton & Jones, 2020). Size spectra slopes
describe the distribution of individual biomass within assemblages, and they were
obtained by maximum likelihood estimation (MLE), as recommended by Sprules and
Barth (2016), and Edwards et al. (2017). Prior to slope estimations, data were truncated at
a minimum size (xmin) using the method of Clauset et al. (2009), implemented in the
poweRlaw package (Gillespie, 2015). This procedure optimized the fit to a power-law
distribution by reducing bias from the smallest size classes, which were represented by
few individuals and weakened model fit. We then regressed these slopes against IC
proportion, retaining only sites with > 40 individuals post-truncation for robustness. To
gain further insight, we modeled the effects of IC on mean body size (log-linear
regression) and on community size range. This range, calculated as (logl0(maximum
length) — log10(minimum length)), was linearly regressed against IC proportion to test for
size niche compression. Finally, we performed a quantile regression (package quantreg;
Koenker, 2025) for the 5th and 95th percentiles of the biomass distribution to identify
which parts of the size distribution drove these changes. The significance of the

coefficients was assessed using a rank inversion test (Koenker & Machado, 1999).
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2.6.3 Riparian spider responses

We quantified spider diets by modeling the proportional contributions of aquatic
and terrestrial prey using Bayesian mixing models (R package MixSIAR; Stock et al.,
2018). Models were parameterized with site-specific mean 6"*C and &'°N values and
applied source-specific trophic discrimination factors from McCutchan et al. (2003): for
0"%C, 0.5 + 0.19%o (aquatic) and 0.4 + 0.17%o (terrestrial); for 6'°N, 2.3%o (+0.24—0.28%o)
for both sources. The resulting posterior distributions were summarized using 50%, 75%,
and 95% credibility intervals.

We used Generalized Linear Models (GLMs) to identify drivers of Tetragnatha diet
and abundance. All models shared a common set of predictors: IC proportion and
distance from upstream, along with emergent insect metrics (total abundance, mean
body size, and size range) calculated from samples pooled over the entire study period.
To ensure statistical robustness and avoid over-parameterization we modeled only the
additive main effects of the predictors without interaction terms. The models were
structured using appropriate link functions to handle the specific distribution of each
response variable:

Diet proportion: Y ~ IC + Distance from upstream + Insect abundance + Mean size +
Size range (link: logit)

Spider abundance: Y ~ IC + Distance from upstream + Insect abundance + Mean
size + Size range (link: log)

Where Y represents the proportion of aquatic prey in the diet or spider abundance,
respectively. Size-spectrum slope was excluded because some values did not meet quality
criteria, which would have removed sites in our models. In both cases, predictors were
standardized using standard score, and multicollinearity was evaluated with variance
inflation factors.

Finally, we analyzed variation in shrub-layer spider community composition using
a distance-based Redundancy Analysis (db-RDA; capscale function). This analysis was
based on a Bray-Curtis dissimilarity matrix, which we derived from the square-root
transformed abundances of families. Using the same set of predictors as spider GLMs, we
then tested the significance of the overall model and of each term with ANOVA-like

permutation tests (999 permutations).
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3. RESULTS

3.1 Physicochemistry patterns

The PCA biplot revealed a clear structuring of sites along the IC gradient according
to their physicochemical properties, with the first two axes accounting for 76.2% of the
total variance (Fig. 2). PC1 was associated with conductivity, pH, and turbidity, with the
IC proportion gradient closely associated with conductivity (Fig. 2). This pattern was
consistent with the high correlation between IC and conductivity (r = 0.89; Table S5). In
contrast, pH exhibited only a moderate correlation (r = 0.52), reflecting its narrow range
of variation (6.41-7.41) across sites. Turbidity was negatively correlated with IC (r = —
0.48), but this pattern was driven by a few forested upstream sites in the Aux Sables River
that were more turbid, suggesting a localized rather than general trend. Temperature
showed a weaker correlation with IC (r = 0.43), consistent with its minor contribution to
PCI. Correlation analysis also indicated a weak association between dissolved oxygen
and IC (r = 0.29; Table S5).

Pearson correlation coefficients between physicochemical variables and distance
from upstream were generally low to moderate. Conductivity (r = 0.42) and pH (r = 0.49)
showed low positive correlations with distance from upstream, whereas turbidity (r = —
0.15) and temperature (r = —0.048) were weakly correlated. Dissolved oxygen exhibited
the strongest positive correlation with upstream distance (r = 0.70). These results indicate
only modest associations between longitudinal position and the measured

physicochemical variables (Table S5).

3.2 Aquatic insect responses to urbanization

Among the 11,183 individuals collected, the mean exported biomass (dry weight)
per site was 265.21 mg (min: 72.60 mg at site 12; max: 754.87 mg at site 13). Total
exported biomass was higher in the Milette river (3264.95 mg) compared to the Aux
Sables River (2039.33 mg). Although the more urbanized river exported a greater
biomass, the multiple linear regression indicated that neither the proportion of IC
(p=0.189) nor the distance from upstream (p = 0.716) significantly explained the variation
in exported biomass (Global model: Adjusted R2 =-0.002, F2,17 = 0.98, p = 0.39; Fig.
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S3-S4). This lack of relationship was consistent when rivers were analyzed separately
using simple linear regressions (Millette: p = 0.82; Aux Sables: p = 0.41).

Following the quantification of exported material, we examined how the taxonomic
composition of the subsidy differed among sites. The emergent insect community
comprised five orders and twenty families. Figure 3 revealed a clear shift along the
urbanization gradient, transitioning from communities with large-bodied, sensitive insects
to those dominated by smaller, more tolerant taxa. Orders sensitive to disturbance, such
as Plecoptera, Megaloptera, and Ephemeroptera, were largely confined to the least
impacted areas (lowest IC). For Plecoptera and Ephemeroptera, 90% of their total biomass
was produced in sites with less than 8.1% IC proportion, while Megaloptera were
restricted to only two sites (0.1% and 8.1% IC). Although infrequent, these groups
contributed significantly to biomass export due to their large mean individual mass (2.9—
6.6 mg). In contrast, the biomass at most sites was dominated by Diptera and Trichoptera.
Notably, a single family of small-bodied dipterans, Chironomidae (mean individual mass
of 0.37 mg), was the most prevalent group. This family alone accounted for the majority
of biomass in 17 out of 20 sites, often representing over 90% of the total export in the
most urbanized locations (Fig. 3)

We next examined how landscape drivers (IC proportion and longitudinal position)
were related to emergent insect community composition using a db-RDA. The global
model was significant (permutation test, p<0.05) and explained 10.6% of the total
variation. Impervious cover was the main factor shaping emergent insect community
composition (F = 2.42; p = 0.028), whereas longitudinal position had no detectable
independent effect (F = 0.85, p = 0.556). This structure was primarily captured by the first
canonical axis, which was the only significant axis of the model (F = 3.56; p = 0.016).
Specifically, CAP1 accounted for 83% of the constrained variance (i.e., the variation
explained by the model). IC uniquely explained 6.6% of the total variation, while distance
from upstream explained none. Community homogenization along the urbanization
gradient was evident in our db-RDA, where sites with high IC (black points) clustered
more tightly than less urbanized sites (beige points) (Fig. 4a). A linear regression further
confirmed this trend, showing a significant negative relationship between the proportion

of IC and the compositional dispersion of each point to all other sites (adjusted R*=0.277,
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F=28.28, p=0.01; Fig. 4b). This result indicates that communities in more urbanized sites
are, on average, more similar than those in less affected sites. This relationship remained
significant when assessed using a permutation test with 9999 iterations (p = 0.009).

Because shifts in taxonomic composition can translate into changes in body-size
distributions, we next investigated how IC and longitudinal position affected the size
structure of emergent insect communities. Regarding the size spectrum analysis, negative
slopes were consistent with the typical pattern of decreasing abundance with increasing
organism size (Fig. 5a). Following the application of a quality criterion to increase the
robustness of slope estimation, three sites (Sables 9, Milette 2, and Milette 10) were
excluded due to insufficient post-truncation sample sizes for reliable slope estimation (N
= 11, 13, and 6, respectively). Size-spectrum slope was significantly related to the
proportion of IC (adjusted R?* = 0.2982, p = 0.01366), showing a tendency to become
increasingly negative in sites most affected by IC (Fig. 5a). Complementary linear
regression analysis confirmed that there was no significant relationship between the slope
and distance from upstream (adjusted R*=0.06919, p = 0.1597, Fig. S6a). This tendency
toward steeper (i.e., more negative) slopes with increasing IC indicates a higher proportion
of small-bodied organisms, a pattern corroborated by other metrics. Specifically, mean
insect body size decreased significantly as the logarithm of the IC proportion increased
(log—linear regression: F=33.61, p <0.001; adjusted R* = 0.63, Fig. 5b).

The maximum observed mean body length was 4.88 mm (Sables 9) and the
minimum was 1.97 mm (Milette 6). The community size range also declined with
increasing IC (adjusted R> = 0.4388, p < 0.001; Fig. 5¢). Moreover, the T = 0.95 quantile
regression shows that the size of the largest organisms decreases significantly along the
impervious-surface gradient (estimated coefficient = —0.11281; 95% CI [-0.15649,
—0.05939]), while the T = 0.05 quantile regression indicates an increase in the size of the
smallest organisms (estimated coefficient = 0.21993; 95% CI [0.19133, 0.25018]) (Fig.
5d). Taken together, results in Figure 5 present a coherent picture of altered community
size structure, indicating a loss of size diversity for riparian predators in response to

urbanization-related disturbance.

29



3.3 Drivers of riparian spider diets and communities

We then assessed how landscape-scale factors (i.e., land use and longitudinal
position) and emergent insect size traits (i.e. Mean size, size range) influenced riparian
spiders, focusing on diet, abundance, and community structure. The specific predictors
that significantly explained variation differed among the spider responses, though they
included variables from both landscape-scale factors and insect size traits. Bayesian
isotope mixing models revealed that the diet of Tetragnatha spiders was substantially
subsidized by aquatic prey, which contributed an average of 52% across all sites. This
reliance was highly variable among sites, with mean contributions ranging from 18% to
85% (Fig. S7). Results from the diet model indicated that aquatic reliance was
significantly driven by two key predictors: it decreased with mean emergent insect size
(coeff. = —-0.40 £ 0.19, p = 0.039) and increased with distance from upstream (coeff. =
0.37£0.18, p=10.036). Other predictors included in the model (IC, abundance, size range)
had no detectable effects (Table S6; Fig. 6a,b). Similarly, the Tefragnatha abundance
model showed that the number of Tetragnatha per site also increased significantly with
distance from upstream (coeff. = 0.40 = 0.15, p = 0.018), while other predictors had no
detectable effects (Fig. 6¢; Table S6). Finally, the distance-based redundancy analysis,
which incorporated both landscape factors (IC, distance from upstream) and aquatic prey
traits (abundance, mean size, size range), revealed a significant relationship with spider
community composition (global model: Fs,1a = 2.03, p = 0.003). Overall, the predictors
explained 42.1% of the total variation in spider assemblages. The first two canonical axes
captured 75.6% of the model's explained variation. Permutation tests on individual terms
confirmed that prey size characteristics were the primary structuring factors. Both mean
emergent insect size (F = 3.03, p = 0.008) and insect size range (F = 2.78, p = 0.007) had
a significant effect on the communities. In contrast, insect abundance, urban proportion,

and distance from upstream showed no significant effects (p > 0.1; Fig. 6d).

4. DISCUSSION

This study aimed to examine urbanization impacts on emergent insect communities
and its implications for aquatic—terrestrial linkages in a longitudinal context. Our findings

suggest that increasing impervious cover (IC) proportion corresponds with two key
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patterns: a shift in taxonomic composition and a related change in community size
structure. We found that greater IC proportion was not associated with changes in total
biomass, but rather with changes in the distribution of this biomass. Specifically,
urbanized sites became dominated by small-bodied Chironomidae at the expense of larger
taxa like Trichoptera and Ephemeroptera. This taxonomic shift directly resulted in
communities with smaller mean body sizes, compressed size ranges, and steeper size-
spectrum slopes, confirming our primary predictions. Our results support that these
changes in aquatic subsidies quality have intricate cascading effects on riparian spiders.
Diet, abundance, and community composition of these terrestrial predators were
associated with both altered prey size and broader landscape-scale drivers, highlighting

the complex pathways through which urbanization impacts cross-ecosystem linkages.

4.1 Aquatic insect responses to urbanization

In a context where terrestrial consumers strongly rely on aquatic prey during spring
and early summer (Kato et al., 2004), a non-significant variation in aquatic subsidies
biomass along the IC proportion gradient suggests that urban land use exerts limited
influence on the overall magnitude of this energy flux at the time when it is most critical.
This finding contrasts with several studies reporting quantitative changes in insect
emergence under land-use disturbance (e.g., Kautza & Sullivan, 2015; Krell et al., 2015).
However, emergence phenologies are highly heterogeneous; some taxa emerge in brief,
synchronous pulses while others have prolonged emergence periods (Corbet, 1964;
Harper & Pilon, 1970; Harper, 1980). A restricted sampling window can therefore create
a misleading picture of overall biomass flux. For instance, a decline in species with a brief
emergence pulse occurring outside this window could be masked by the coincidental
inclusion of other taxa whose emergence has shifted into the sampling period. A more
robust assessment of whether urbanization alters biomass export would therefore require
sampling across the entire emergence season to fully account for potential phenological
shifts.

The response of aquatic insect community composition to IC, marked by increased
dominance of Chironomidae and the decline of sensitive taxa, is consistent with patterns
documented in urban stream insect assemblages (Walsh et al., 2005). Such community-

level changes can be linked to multiple factors, among which physicochemical alterations
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like water salinity can play a major role (Piscart et al., 2005). Increases in conductivity
can lead to taxonomic shifts through several mechanisms, including osmoregulatory stress
and the toxic effects of specific ions (Canedo-Argiielles et al., 2013). In our study,
conductivity levels surged from relatively low levels in forested sites (140-300 uS cm™)
to levels in urbanized sites (up to 848 uS cm™) known to induce significant deleterious
effects on aquatic invertebrates (Clements & Kotalik.,, 2016; Le et al., 2021).
Consequently, our results, which demonstrate a strong link between urbanization and
conductivity, suggest that the effect of IC on emergent aquatic insect communities is likely
mediated in part by changes in conductivity, acting alongside other urban-related
stressors.

The longitudinal position along a stream is recognized as a key factor in structuring
aquatic communities, with variation linked to the upstream-downstream continuum that
provides a gradient of environmental conditions (Vannote et al., 1980). However, position
was not significantly associated with variation in the structure of emerging communities
in our study. This pattern can be explained by the overall homogeneity of habitats in both
rivers, where substrates consisted almost exclusively of fine sediments, providing limited
structural diversity. In such systems, the lack of substrate heterogeneity constrains the
establishment of distinct communities along the river course. Indeed, benthic
macroinvertebrate richness is typically promoted by heterogeneous substrates, where
diverse sediment types, sizes, and textures offer a broader range of ecological niches (Poff
et al., 2006; Palmer et al., 2010). Furthermore, correlation analyses revealed no consistent
association between measured physicochemical variables and longitudinal position,
except for dissolved oxygen. In this regard, the absence of strong longitudinal structuring
forces in this system may therefore explain why community composition is not affected.
Instead, IC proportion emerged as a stronger driver of community variation, overriding
the influence of longitudinal gradients.

Our analysis reveals a clear homogenization of the size structure of aquatic prey
along the urbanization gradient, a pattern supported by three converging metrics. First, we
observed a steepening of the size-spectrum slope, indicating a greater prevalence of small-
bodied organisms. This was accompanied by a compression of the community's overall

size range and a significant decrease in mean body size.
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The observed shifts in insect size distribution can be a direct consequence of the
recurrent disturbances imposed by urban drainage systems. Indeed, each rainfall represent
a systematic disturbance to the hydrology and chemistry of urban waterways (Walsh et
al., 2005), creating a selective pressure that favors species with life-history traits adapted
to rapid recovery (Statzner & Béche, 2010). Small body size is a key trait in this context,
as it is tightly linked to shorter life cycles. This strategy allows species like many
Chironomidae (with life cycles under 20 days; Zilli et al., 2009) to quickly recolonize
habitats between disturbance events (Poff et al., 2006). Conversely, larger taxa with
longer, often year-long life cycles (e.g., Plecoptera, Trichoptera) (Ulfstrand, 1968) are
systematically disadvantaged. This shift toward insect assemblages dominated by families
with shorter generation times in response to land use has also been documented in other
river systems (Ohler et al., 2023; Liess & von der Ohe, 2005).

Additionally, size range contraction along the IC gradient emerges from a dual
process rather than from the decline of large organisms alone. Quantile regressions reveal
a dual phenomenon: a decrease in the size of the largest individuals (t = 0.95), and, more
unexpectedly, an increase in the size of the smallest individuals (t = 0.05). A similar
pattern, involving the loss of both the largest and smallest size classes at the larval stage,
has been reported in streams subject to physicochemical disturbances represented by a
gradient of pH, conductivity, and dissolved metals (Pomeranz et al., 2019). In our study,
the increase in body size among the smallest individuals at emergence may reflect a shift
in species composition within Chironomidae or may arise from intraspecific variation,
potentially driven by altered biotic interactions. Specifically, the local extinction of large
invertebrate predators (e.g., Megaloptera, predaceous Plecoptera) could reduce predation
pressure which, combined with reduced competition, may allow naturally small taxa to
attain larger body sizes than in undisturbed environments. Despite the increase observed
at the 5th percentile, the magnitude of this change is insufficient to offset the pronounced
loss of large organisms, thereby explaining the overall decline in mean body size and the
net reduction in the proportion of large relative to small organisms revealed by the size-
spectrum analysis.

Analyzing size-spectrum slope variation between different IC proportions appears

to provide a relevant approach for assessing how urbanization influences the size structure
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of emerging insect communities. This interpretation is supported by the fact that slope
patterns were consistent with changes in other size-based metrics, as both mean body size
and size range varied in the same direction along the gradient. We acknowledge that our
focus on the emergent phase precludes direct conclusions about the trophic efficiency or
energy flux of the entire aquatic food web (Sprules and Barth, 2016). However, for our
specific objective, this metric remains a valuable tool. It directly captures the fundamental
shift in the balance between small and large individuals, providing detailed picture of the

resource base available to terrestrial predators.

4.2 Drivers of riparian spider diets and communities

Our results reveal that the strength of the aquatic-terrestrial coupling varies
significantly with key components of both the aquatic prey size structure and the spatial
context. We found that the reliance of Tetragnatha spiders on aquatic subsidies intensified
as the prey community became more homogeneous and dominated by smaller insects,
confirming a known tendency to feed on small-bodied taxa like Chironomidae (Williams
et al. 1995; Henschel et al. 2001).

The db-RDA supports that this individual-level reliance scales up to shape the entire
predator assemblage. The structure of the riparian spider community was primarily
associated with the size traits of emerging insects (mean size and size range). These results
highlight that the homogenization of aquatic prey size structure entering terrestrial food
webs can lead to a reorganization of predator communities within the riparian zone. This
finding is consistent with recent studies, such as Stenroth et al. (2015), who similarly
observed a strong influence of aquatic prey quality changes on riparian communities in
agricultural streams.

Longitudinal position also emerged as a significant driver of the Tetragnatha diet
and abundance. This spatial influence, however, appears decoupled from the aquatic
subsidy variation, as we observed no significant longitudinal gradient in the biomass, size
structure, or composition of the emergent insect community. This decoupling indicates
that terrestrial mechanisms also play a role in riparian predator dynamic by modulating
dietary choices and population size. Such mechanisms could include a longitudinal shift
in the structural complexity of riparian vegetation or riverbank disposition, factors known

to influence spider community structure and the contribution of aquatic subsidies (Hunt
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et al., 2020; Hambick et al., 2022). Alternatively, the trophic landscape of terrestrial prey
may vary along the stream and a gradient in the availability of terrestrial prey could shift
foraging pressure towards the aquatic subsidy, a well-established mechanism in cross-
ecosystem food webs (Atlas et al., 2023). Therefore, our findings reveal that the drivers
of the spider dietary shifts are not solely attributed to changes in the aquatic subsidy but
can also be modulated by the terrestrial context.

Understanding how the conversion of natural landscapes affects riverine aquatic
subsidies is crucial to grasping the full extent of these disturbances across the landscape.
Our study supports that, early in the emergence season, urbanization exerts a stronger
influence than longitudinal position on the structure of emerging aquatic subsidies,
redefining how biomass is transferred to terrestrial ecosystems. The changes associated
with impervious cover manifest more in qualitative than in quantitative terms: it is not the
overall amount exported that is altered, but rather the form in which biomass is transferred
to terrestrial ecosystems. This remodeling of aquatic resource structure is reflected in a
homogenization of taxonomic composition, ultimately leading to a profound
reorganization of size structure. Specifically, the increasing dominance of Chironomidae
along the land-use gradient coincides with a higher proportion of small relative to large
organisms, a contraction of size range, and a decline in mean body size. Crucially, our
results show that this alteration of the aquatic resource cascades directly to riparian
predators. We found that the reliance of Tetragnatha spiders on emergent insects increases
as the mean size of the prey community decreases. Impacts of aquatic prey alterations also
scales up to the community level, where the size structure of aquatic prey becomes the
primary driver shaping the spider community, overriding the direct effects of land use or
longitudinal position. Thus, the consequences of terrestrial land use on aquatic systems
ultimately return to the ecosystem of origin by constraining the size diversity of emerging
aquatic insects and, in turn, reshapes the consumer communities that depend on them. Our
work highlights that the homogenization of aquatic prey size distribution is a powerful
driver of change within riparian food webs. Further research is needed to quantify how
these qualitative changes unfold beyond the communities of consumers of this resource.

Indeed, this structural and functional shifts in the spider community can have far-reaching
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consequences by cascading through other trophic levels in terrestrial ecosystems (Graf et

al., 2017).
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6. FIGURE CAPTIONS

Figure 1. Study area overview: (A) Location of studied rivers and their watersheds. (B)
Sub-watersheds and sampling sites along the studied rivers. The Rivieres aux Sables and
its watershed are shown in yellow (left), while the Riviére Milette and its watershed are

shown in red (right). Sites are represented by black (A) and white (B) triangles.

Figure 2. Principal Component Analysis (PCA) of study sites based on their
physicochemical characteristics. The graph shows the distribution of sites (points) in the
space of the first two principal components (PC1 and PC2). Arrows represent the
contribution of physicochemical variables to the structure. Sites are colored according to

their proportion of IC (beige: low and gray: high).

Figure 3. Exported aquatic insect biomass and proportional composition across
impervious surface gradients in the Milette and Aux Sables rivers. Sites are arranged (from

left to right) in order of increasing IC proportion within their sub-watersheds.

Figure 4. Influence of urbanization gradient on the composition of emergent insect
communities. (A) Distance-based redundancy analysis (db-RDA) showing compositional
shifts along the gradient of impervious cover and distance from upstream. Each point
represents the assemblage of aquatic emergent insect families at a given site. Solid black
arrows indicate significant relationships based on ANOVA-like permutation tests (999
permutations), while the dashed arrow indicates a non-significant relationship. CAP1 and
CAP2 represent the first constrained and unconstrained axes, respectively. (B)
Community dissimilarity (Bray—Curtis distance) variation along impervious surface
gradients. The black line represents the fitted linear regression. Each point corresponds to

the mean distance of a site relative to all others.

Figure 5. Body-size structure of emergent insect communities along an urbanization
gradient. a) Slopes of size spectra shown for the 17 sites that passed the quality criterion
for slope estimation. b) Mean insect body size in relation to the proportion of impervious

surface, with the fitted log—linear regression shown as a black line. ¢) Community size
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range (logio-transformed) as a function of impervious surface cover, with the fitted linear
regression shown as a black line. d) Quantile regressions (t = 0.05 and t = 0.95) of body
size (logio-transformed) along the impervious-surface gradient. The upper line

corresponds to T = 0.95 and the lower line to T = 0.05.

Figure 6. Riparian spider community structure and Tetragnathidae diet in response to
spatial and prey-based predictors. (a) Distance-based redundancy analysis (db-RDA)
illustrating the relationship between spider community composition (points) and
predictors (vectors), including impervious cover, upstream distance, and aquatic prey
characteristics (abundance, mean length, and size range). (b) Variation in the proportion
of aquatic-based diet for Tetragnathidae as a function of mean emerging aquatic insect
size. (c) Changes in the aquatic-based diet of Tetragnathidae in relation to the distance
from upstream. (d) Variation in Tetragnathidae abundance as a function of the distance

from upstream.
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CHAPITRE III

CONCLUSION

1. Résultats principaux

Cette étude a permis de mettre en lumicre certains mécanismes par lesquels
l'urbanisation, mesurée par la couverture de surfaces imperméables, est lice a la
connectivité aquatique-terrestre. Les résultats soulignent que l'influence de 1'urbanisation
se manifeste non pas sur la quantité, mais plutot sur la composition des subsides exportés
vers le milieu riparien lors de la période d’étude, soit a la fin du printemps. Nos analyses
suggerent que la proportion de surface imperméable est un facteur structurant la
composition des communautés d'insectes aquatiques émergents, surpassant les effets de la
position longitudinale le long des cours d'eau. L'augmentation de l'imperméabilisation des
sols est associée a une homogénéisation taxonomique des communautés, caractérisée par
une transition vers des assemblages dominés par des taxons tolérants a la pollution,
principalement la famille des Chironomidae. Cette réorganisation qualitative s'est produite

sans altération significative de la biomasse totale exportée.

Cette transition taxonomique s'est traduite par une réorganisation de la structure de
taille des insectes émergents. En effet, nos analyses ont révél¢ trois patrons convergents :
(1) une pente des spectres de taille significativement plus abrupte, indiquant une plus
grande prévalence des organismes de petite taille par rapport aux gros individus; (2) une
diminution de la taille corporelle moyenne des insectes ; et (3) une contraction de 1'étendue
des tailles disponibles pour les prédateurs. Cette perte de diversité de taille est le résultat
d'un double phénomeéne : une diminution de la taille des plus grands individus et, de

maniére plus inattendue, une 1égére augmentation de la taille des plus petits.

Nos travaux démontrent également que cette altération qualitative des proies

aquatiques est associée a des effets sur les prédateurs riverains. L'analyse des isotopes
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stables a révélé que la dépendance des araignées du genre Tefragnatha envers les subsides
aquatiques augmentait significativement a mesure que la taille moyenne des proies
émergentes diminuait. Une réponse a l'échelle de la communauté a également été
observée: la structure de l'assemblage des araignées ripariennes était principalement
expliquée par les caractéristiques de taille des proies (taille moyenne et étendue des
tailles), sans qu’il y ait de variation significative de la communauté en fonction de la

surface imperméable ou de la position le long des cours d'eau.

En somme, cette étude soutient que les conséquences de I'aménagement du territoire
de type urbain sur les écosystémes aquatiques se répercutent sur I'écosystéme terrestre
adjacent. Elle supporte que l'urbanisation contraint la diversit¢ de taille des insectes
aquatiques émergents, ce qui, en retour, réorganise les communautés de consommateurs
qui en dépendent. Cela met en évidence que I'homogénéisation de la structure de taille des

proies est un moteur potentiel de changements au sein des réseaux trophiques riverains.

Nos conclusions concordent avec celles de Stenroth et al. (2015) qui ont réalisé une
¢tude en milieu agricole plutdt qu’urbain. Tout comme nos résultats, ils démontrent que
I’utilisation du territoire est associée a des variations de communautés de prédateurs
riverains via une altération qualitative (structure de taille) des subsides aquatiques, plutot
que quantitative. Stenroth et al. (2015) ont également observé une dominance accrue de
petits diptéres (Nematocera) dans les zones impactées, tandis que les insectes de plus
grande taille étaient confinés aux zones naturelles. L’effet en cascade sur les prédateurs
terrestres est un autre point de convergence majeur. Notre étude démontre que la
dépendance des araignées Tetragnatha au subside aquatique s'intensifie avec la
diminution de la taille des proies, et que la structure de la communauté d'araignées
ripariennes est associée a cet aspect qualitatif du subside. De maniere analogue, Stenroth
et al. (2015) ont constaté que différents groupes de prédateurs répondaient spécifiquement
a la nouvelle structure de taille des ressources. Ensemble, nos travaux corroborent que la
modification de la structure de taille des flux de ressources est un mécanisme clé
propageant les impacts anthropiques, qu'ils soient urbains ou agricoles. Ces résultats
confirment qu'il est nécessaire de considérer la qualité des subsides pour évaluer les

conséquences €cologiques des changements d'utilisation des terres dans leur ensemble.
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Les conclusions de cette étude concordent aussi avec celles de Kelly et al. (2019),
qui ont observé une augmentation de la part des proies aquatiques dans la diéte des
araignées en milieu urbain. Leur étude a constaté ce changement de dicte, 1'attribuant
hypothétiquement a une abondance accrue d'insectes aquatiques tolérants comme les
chironomides. Nous proposons une explication mécanistique a leurs résultats, en mettant
en lumiére que la restructuration des taxons exportés opére ses effets sur les prédateurs
principalement via les variations de taille. Nous soulignons également que les variations
de la di¢te sont davantage associées aux changements de composition du subside plutot

que de surface imperméable.

2. Limites

2.1 Analyse de spectre de tailles

L'ajustement de nos données de distribution de taille a une loi de puissance, réalisé
en suivant le protocole de Clauset et al. (2009), a révélé une divergence notable par rapport
au modele théorique. En effet, méme aprés optimisation du seuil minimal (xmin), seuls
10 de nos 20 sites présentaient un ajustement statistiquement significatif a une distribution
en loi de puissance. Cette observation nous a ainsi conduit a remettre en question
l'applicabilité de ce modele dans le contexte spécifique de notre échantillonnage. Plusieurs
facteurs peuvent expliquer cette inadéquation partielle. Premiérement, la théorie des
spectres de taille s'applique de manicre optimale a une communauté complete, intégrant
l'ensemble des classes d'age et de taille présentes simultanément (Sprules & Barth, 2016).
Or, notre protocole d'échantillonnage, en se concentrant sur la phase émergente, ne capture
qu'un seul stade de vie et ne constitue qu'une "photographie" temporelle d'un phénomene
dynamique et saisonnier. Différents groupes taxonomiques émergent a des moments
distincts (Corbet, 1964), et notre échantillonnage au printemps a donc inévitablement
favorisé les taxons qui émergent plus tot dans la saison, introduisant un biais par rapport
a la structure de taille de la communauté aquatique sur I'ensemble de la saison. Il est crucial
de souligner que la difficulté a obtenir un ajustement parfait a une loi de puissance n'est
pas une non-conformité propre a notre étude. Par exemple, Sutton & Jones (2020) ont
souligné que des distributions de tailles qui s’écartent de la forme de loi de puissance sont

courantes dans les études empiriques. Cette remarque peut provoquer une remise en
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question de la validité de cette loi pour décrire les structures de taille de communautés et
si le cadre théorique nécessite une révision. Malgré ces limites, nous soutenons la
pertinence de 1’utilisation de cette méthode dans une perspective comparative. L'objectif
de notre analyse n'était pas de valider une loi universelle, mais d'utiliser la forme de la
distribution comme un indicateur pour comparer la structure des communautés le long
d'un gradient de perturbation. Etant donné que tous nos sites ont été échantillonnés
simultanément et avec une méthodologie identique, I'analyse comparative des pentes des
spectres de taille demeure un outil puissant pour quantifier les changements relatifs entre
les sites. Enfin, pour pallier la dépendance exclusive a la méthode MLE et aux spectres de
taille, et pour obtenir une vision plus holistique de la variation de la distribution des tailles,
nous avons adopté une approche multi-métrique. Conformément aux recommandations de
Sutton & Jones (2020), nous avons complété 1'analyse des pentes avec d'autres indicateurs,
tels que la taille moyenne et 1'étendue des tailles. L'utilisation conjointe de ces indices a
permis de dresser un portrait global et plus précis de la réponse de la structure de taille de
la communauté au gradient d'urbanisation, renforcant ainsi la robustesse de nos

conclusions.

2.2 Analyse de diete

Selon nos analyses de di¢te, nous avons déterminé que les araignées s’alimentent
davantage d’insectes mérolimniques dans les sites caractérisés par une plus grande surface
imperméable et situés plus en aval des cours d'eau. Cependant, les valeurs obtenues ne
sont potentiellement pas une représentation réelle de la dicte des araignées
échantillonnées. Un indicateur de cette incertitude est que les intervalles de crédibilité
modélisés sont généralement tres larges. Cette largeur peut étre une conséquence d’une
faible distinction isotopique entre les sources et plusieurs phénomenes peuvent étre en
cause. Cette faible discrimination peut s’expliquer par une convergence des signatures
isotopiques a la base des réseaux trophiques terrestre et aquatique. En effet, il est bien
¢tabli que les cours d’eau sont alimentés par des apports de matiere organique d'origine
allochtone (terrestre), tels que des débris végétaux (Kraus & Vonesh, 2012; Scharnweber
et al., 2014). Cette matiére organique terrestre, en constituant une ressource fondamentale

pour le réseau trophique aquatique, homogénéise les signatures isotopiques basales des
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deux compartiments (Kelly et al., 2015). Par conséquent, la distinction isotopique entre
nos sources proxies devient potentiellement plus fine, ce qui peut diminuer la capacité du
modele a attribuer sans ambiguité la dicte des consommateurs et se traduit par les larges

intervalles de crédibilité observés.

Une seconde limite inhérente a notre approche concerne 1'asynchronie temporelle
entre l'intégration des nutriments dans les tissus des consommateurs et notre
¢chantillonnage des sources alimentaires. Notre protocole, consistant a récolter
simultanément les araignées et leurs proies potentielles, repose sur I'hypothése que la
disponibilité des sources au moment de la capture refléte fidélement ce que les araignées
ont assimilé pour former leurs tissus. Or, la signature isotopique d'un consommateur est
une intégration de 1’alimentation sur une période antérieure (Cotrufo et Pressler, 2023).
De ce fait, en raison de 1'hétérogénéité phénologique des différents taxons d’insectes, dont
'abondance et la composition varient significativement au cours de la saison,
l'asynchronie entre ce que nous avons €chantillonné (temps t) et ce que les araignées ont
réellement consommé (temps t-1) est une source de biais potentiel. Dans le cas ou les
subsides aquatiques ne varient pas significativement a 1I’échelle de la saison et des années
dans les sites a 1’étude, on pourrait toutefois supposer que l'impact du décalage serait
négligeable. Or, cette supposition omet un enjeu fondamental : la signature isotopique
d’un méme taxon est elle-méme variable dans le temps. En effet, la méta-analyse de
Woodland et al. (2012) a établi que les invertébrés aquatiques présentent des cycles
saisonniers d'enrichissement et d'appauvrissement en 6'*C et 6'°N. Ainsi, I’enjeu n’est pas
uniquement la stabilité de la communauté de proies, mais aussi la stabilité temporelle de

la signature isotopique moyenne pour un taxon donné.

2.3 Quantification de surface imperméable

Dans cette étude, le gradient d'urbanisation a été quantifié¢ a l'aide de la proportion
de surface imperméable totale (Total Impervious Area, TIA), une métrique constituant
une simplification susceptible d’influencer l'interprétation de nos résultats. La TIA mesure
l'ensemble des surfaces qui entravent l'infiltration de Il'eau, mais on peut également
distinguer la surface imperméable effective ou directement connectée (Directly Connected

Impervious Area, DCIA). La DCIA est un sous-ensemble de la TIA qui inclut uniquement
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les surfaces ayant une connexion hydraulique directe avec le réseau de drainage, comme
les systémes d'égouts pluviaux (Brabec et al., 2002; Sohn et al., 2017). Par exemple, le
ruissellement d'un toit qui s'écoule sur une pelouse est inclus dans la TIA, mais pas dans
la DCIA, car il n'est pas directement connecté au réseau hydrologique (Sohn et al., 2017).
Cette distinction est fondamentale, car I'impact de I'urbanisation sur les cours d'eau est en
grande partie régi par cette surface directement connectée. Par exemple, Hatt et al. (2004)
ont montré que le pourcentage de connexion hydraulique était plus fortement corrélé aux
variables de chimie de 1'eau (par ex., conductivité, phosphore total) que le pourcentage de
surface imperméable totale. De plus, l'utilisation de la DCIA permet d'éviter la
surestimation du volume de ruissellement et des puissances de débits qui est souvent
associée a l'utilisation de la TTA (Brabec et al., 2002; Sohn et al., 2017). Par conséquent,
en utilisant la TIA, notre étude a potentiellement surestimé le degré réel de pression
hydrologique exercé par l'urbanisation sur nos cours d'eau. Il est possible qu'une partie de
la variabilité inexpliquée dans nos mod¢les provienne de cette simplification, et que la
DCIA se serait avérée une variable prédictive plus puissante. Bien que le choix de la TIA
a été dicté par des contraintes de disponibilité et de complexité des données, il demeure
une limite a considérer dans l'interprétation de la force des liens que nous avons observés

entre 1'urbanisation et la communauté d’insectes émergents.

3. Contributions et perspectives

Cette ¢tude soutient que, pour prédire les effets des subsides aquatiques sur
I’écosysteme terrestre adjacent, il faut considérer plusieurs parameétres, notamment leur
temporalité et leur qualité. Elle met également en évidence que la communauté réceptrice
joue un réle actif dans la capacité d'intégration de cette ressource au sein de I'écosystéme
récepteur. Nous soulignons que la taille des insectes émergents est une composante clé de
la qualité des proies, mais il ne s'agit que d'une seule facette qualitative de la ressource.
Des recherches futures gagneraient a intégrer d'autres traits pour développer un indice de
qualité plus intégratif. Par exemple, la composition en acides gras, le contenu énergétique
ou les ratios steechiométriques du subside sont des facteurs reconnus pour influencer le
réseau trophique terrestre (Twining et al., 2019; Bultman et al., 2012). Etudier comment

ces traits interagissent avec la taille des proies permettrait de mieux prédire sous quelle
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forme les subsides sont le plus profitable pour les consommateurs terrestres et de
déterminer avec plus de précision les changements qualitatifs en réponse a 1’utilisation du
territoire ou toute autre perturbation anthropique. Une autre contribution de notre étude
est la mise en évidence de la grande sensibilité des liens aquatique-terrestre, ou de trés
faibles niveaux d'urbanisation (<20 % de surface imperméable) sont liés a des
changements de la composition de la communauté émergente. De plus, cette mesure
d’urbanisation a été quantifiée a 1'échelle du bassin versant, et non uniquement dans la
bande riveraine, démontrant le potentiel de propagation spatiale des effets de
I'aménagement du territoire dans [’espace. Des recherches supplémentaires sont
nécessaires pour quantifier comment les changements qualitatifs du subside aquatique se
déploient au-dela des communautés de consommateurs de cette ressource. En effet, ces
changements structurels et fonctionnels au sein de la communauté d'araignées peuvent
avoir des conséquences d'une grande portée en se propageant en cascade a travers les

autres niveaux trophiques des écosystémes terrestres (Graf et al., 2017).

Enfin, de maniere plus spécifique a nos sites d’étude, cette recherche nous permet
de mieux appréhender plusieurs conséquences du projet du Carrefour 40-55, un projet de
développement industriel planifié dans la zone de recharge de la riviere Aux Sables.
L’¢étude en paralléle de la riviere Milette nous a permis de visualiser les effets futurs d’une
augmentation de I’utilisation du territoire sur la connectivité aquatique-terrestre dans le
bassin versant de la riviére Aux Sables. Une fois le projet de développement terminé, on
peut s’attendre a une dégradation de la qualité de I’eau qui s’accompagnera d’une
homogénéisation de la communauté aquatique. De maniére indirecte, ces conséquences
se transféreront probablement dans la communauté terrestre avec des potentiels effets

cascades encore peu connus sur le reste de 1’écosystéme terrestre.
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ANNEXE

SUPPORT INFORMATION

Table S1. Physical characteristics of each site in the Aux Sables and Milette rivers.

“Unconsolidated substrate” refers to sediment cover composed mainly of silt or sand.

Sites Biver Impervious cover Wetted Width (m)  Depth (m) Unconciliated
(%al Substrate (%a)
1 Milette 67.4 5 0.6 &0
2 Milette 729 2.5 0.3 100
3 Milette 75.6 3 0.2 100
4 Milette 47.2 3 0.5 20
5 Milette 618 35 0.3 100
& Milette 56 i5 0.6 100
7 Milette 43.0 3 0.3 95
5 Milette 92 2.5 0.3 ]
9 Milette 76 2 0.3 98
10 Sables 275 1 0.2 100
11 Sables 45 3 .6 g0
12 Sables 343 3 0.5 100
13 Sables 184 3 0.4 95
14 Sables 191 3 0.3 100
15 Sables 9.5 4 04 100
16  Sables 10.5 3 0.4 100
17 Sables 7.6 3 0.6 85
1& Sables 1.9 2 0.3 100
19  Sables 0.1 3 0.2 100
20 Sables B.1 2.5 0.2 100
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Table S2. Physicochemical parameters range (mean + SD) in each site of Aux Sables
and Milette rivers measured throughout the study period.

Site  River Temperature Conductivity Turbidity pH Dissolved
(*C) (nSicm) (NTL) Oxygen
img/L)
1 Mlalette 14.6% & |39 TA9E & 154.1 1357 + 4.6] 639 — 6.93 G689 [ 36
F Mlaletie 14.70& 1.32 732+ 128.1 13,10+ 2.8] 6.33 -7.23 295 LAk
k| Blalette 16.58 & 1.27 TIEEL 1154 10.09 & 2.75 634 — 741 LR B R
i Blalette 1618 &+ 098 669.5 + 944 .12+ 204 626 - 7.53 G54 168
5 Malette 15.94 + 097 G678 £ TT.6 1021+ 11.5 625 - T 38 NA
i Malette 1483+ 125 GULDE 1162 TR+ 415 634 — 720 E.62e 06T
T Mlalette 14.53 + 129 GB9.5 & T3.7 TYT+ 574 Gl - 724 Bk 155
i Mlaletie 1596+ 141 #4637 £ 63.] T30+ 234 651 —7.2% T.78E D63
G Mlaletie 1486+ 1.13 #40.5 £ T3.] BAE+ 545 Gufd — 740 SA48£ 227
10 Sables 1930+ 1.2 1120+ 5.5 254+ 312 G — 7.55 055 | BS
11 Sables 14.9%+ 1 47 JI9E£ 472 10,12 + 4.11 T8 - T.42 E55e0.51
1z Sables 1525+ 164 3T 370 10,35 + 2.65 668 — 751 A9 D62
13 Sahles 1484+ 1 43 33+ 219 1119+ 1.78 T.24 - 7.5% Edie D65
14 Sables 14.5% & 139 Z9E.0 & Hib 13.07 + 3.56 T2I-7.46% T.B(E 155
15 Sables 14.24 & 1.25 2628 & 385 14,40 + 6.46 T.36 - 143 T.B2E 097
16 Sables 14,29+ 1.50 ZE2E+ T2.] 1216 4 1.0% T.19 - T.56 B0 106
17 Sables 1438 & 1.59 14554 11.7 2573 % 33.5 G BG — 7.54 E52& 052
1= Sables 1262+ BT ik 3 & Db 0 2043 £ 6.05 686 — 7.90 4. 50& 261
1= Sahles 1231+ 214 140.1 £ 354 13.4] + 3.54 TA4 - 781 .27 1.59
20 Sahles 1516+ 2 B2 H@3+ 1137 15,74 + 9. 28 T36— K18 089 |66
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Table S3. Number of analytical replicates per taxon prepared for stable isotope
analysis (6"*C and 8'°N) at each study site.

Terrestrial
Consumer | source Aquatic source
N capsules | N capsules N capsules N capsules N capsules | N capsules N capsules Total N capsules
River |Site |Tetragnatha |Curculionidae Chrysomelidae  |Chironomidae |Trichoptera |Ephemeroptera |Plecoptera aquatic source
Milette |Site 1 2 2 2
Site 2 2 2 0
Site 3 2 2 0
Site 4 2 2 0
Site 5 2 2 0
Site 6 2 2 0
Site 7 2 2 1
Site 8 2 2 0
Site 9 2 2 0
Site
10 2 2 0
Aux Site
Sables |11 2 2 0
Site
12 2 2 1
Site
13 2 2 0
Site
14 2 2 0
Site
15 2 2 1
Site
16 2 2 2
Site
17 2 2 0
Site
18 2 2 2
Site
19 2 2 2
Site
20 2 2 1
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Table S4. Parameters 'a' and 'b' describing the allometric power function (W=a-L)
used to estimate dry mass (mg) from body length (mm) for each taxonomic order.

Taxa a b
Brachycera 0.006 3.05
Nematocera 0.1 1.57
Ephemeroptera 0.014 2.49
Trichoptera 0.01 2.9
Plecoptera 0.26 1.69
Megaloptera 0.0029 2.75




Table S5. Pearson correlations between physicochemical variables and impervious
cover (IC) proportion and distance from upstream.

Conductivity pH Turbidity | Temperature Dissolved
IC proportion 0.892 0.520 -0.480 0.434 0.293
Distance from 0.419 0.488 -0.147 -0.048 0.703
upstream
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Table S6. Results of GLMs testing the effects of spatial and prey community predictors
on the proportion of aquatic prey in riparian spider diets. Estimates are standardized
regression coefficients (Coeff. = SE). Significance level: p < 0.05 (*).

Predictor Diet model coeff. = SE | P-value abundance model | P-value
coeff. + SE

Insect abundance -0.165+0.172 0.3355 -0.146 +£0.136 0.3036

IC proportion 0.067 +0.204 0.7441 0.008 +0.162 0.9606

Mean insect size -0.402 + 0.195 0.0386* | -0.177 +0.191 0.3718

Size range 0.03 +0.200 0.8816 -0.283 +0.224 0.2266

Distance from upstream 0.372 £ 0.177 0.0360% | 0.402 + 0.150 0.0181*
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ABS frame
plastic bottle containing
70% ethanol

with 500 pm white nylon mesh

Figure S1. Schematic of the aquatic emergence trap deployed at each study site with its
main components annotated.
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1m from riverbank

River

5 meters beating sheet transect
(8 minutes)

Emergence trap

Figure S2. Schematic representation of a study site. Top-down view illustrating the
spatial arrangement of the sampling setup. The aquatic emergence trap was positioned in
the center of the channel, while terrestrial arthropods were sampled along six 5-m transects
(three per side) in the adjacent riparian vegetation (beating sheet method). Transects were
positioned 1 meter from the riverbank.
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Figure S3. Relationship between urban land cover proportion and the exported biomass
in mg (logio-transformed) of aquatic insects. Solid line represents the marginal effect
predicted by a multiple linear regression model (log(Biomass) ~ Impervious cover +
Distance from upstream, with the non-focal predictor held constant at its mean value. The
regression is described by the equation y= 2.1658 + 0.468x. Grey area indicates 95%
confidence intervals. The global model was not significant (Adjusted R? = -0.002, F2,17 =
0.98, p = 0.39).
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Figure S4. Relationship between distance from upstream and the exported biomass in
mg (log-transformed) of aquatic insects. Solid line represents the marginal effect predicted
by a multiple linear regression model (log(Biomass) ~ Impervious cover + Distance from
upstream, with the non-focal predictor held constant at its mean value. The regression is
described by the equation y= 2.3668 + -9¢-06x. Grey area indicates 95% confidence
intervals. The global model was not significant (Adjusted R2 = -0.002, F2,17 =0.98, p =
0.39).
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Figure S5. Relationships between body size in mg (Values, x) and the number of insects
with body size > x on logarithmic scales in each site. The rank frequency plots visualise
the fit of the size spectra slopes using maximum likelihood estimation of a a bounded
power-law distribution for each site. The number in the top-right corner of each plot
represents the longitudinal position, where 1 is the most downstream site and 10 is the
most upstream. For each river, sites are ordered by increasing proportion of impervious
cover (IC) from left to right, then top to bottom.
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Figure S6. Relationship between distance from upstream and aquatic insects size
distributions metrics. (A) Slopes of size spectra with, shown for the 17 sites that passed
the quality criterion for slope estimation, R2 = 0.069 P= 0.1597. (B) Mean insect body
size, R?=0.092 P= 0.1043 (C) Community size range (logio-transformed), R?>= 0.149 P=

0.05217.
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Figure S7. Posterior distributions of the proportion of aquatic-derived prey in
Tetragnatha diets for each site, as estimated by a Bayesian mixing model. The nested
dark, medium, and light gray rectangles represent the 50%, 90%, and 95% credible
intervals, respectively. The red dot indicates the posterior mean. Site’s number represents
the longitudinal position, where 1 is the most downstream site and 10 is the most upstream.
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Table S7. Raw data of stable isotopes signatures (8'°C et §'°N) and elemental composition
(%C, %N, C:N ratio) for aquatic and terrestrial invertebrate taxa sampled by site and river.

ID SBc | 85N %C %N C/N Taxa Group River |site | habitat

CGl1 -30,907 | 5,135 | 42,708 | 11,768 | 3,629 | chironomidae nematocera milette 1 | aquatic
CGIR |-32,249 | 4,693 | 45,209 | 12,586 | 3,592 | chironomidae nematocera milette 1 | aquatic
CG2 -28,533 | 4,907 | 46,326 | 11,658 | 3,974 | chironomidae nematocera milette 2 | aquatic
CG2R |-28,759 | 4,651 | 42,678 | 11,070 | 3,855 | chironomidae nematocera milette 2 | aquatic
CG3 -31,438 | 4,505 | 44,848 | 11,307 | 3,966 | chironomidae nematocera milette 3 | aquatic
CG3R |-31,668 | 4,208 [ 42,910 | 10,745 | 3,994 | chironomidae nematocera milette 3 | aquatic
CG4 -30,531 | 5,727 | 42,555 | 11,322 | 3,759 | chironomidae nematocera milette 4 | aquatic
CG4R |-30,058 | 5,443 | 42,423 | 11,294 | 3,756 | chironomidae nematocera milette 4 | aquatic
CG5 -27,823 | 5,314 | 44306 | 11,719 | 3,781 |chironomidae nematocera milette 5 | aquatic
CG5R | -27,820 | 5,091 | 42,593 | 11,530 | 3,694 | chironomidae nematocera milette 5 | aquatic
CGo6 -27,997 | 4,997 | 42,534 | 11,177 | 3,805 [ chironomidae nematocera milette 6 | aquatic
CG6R | -28,223 | 5,031 | 42,888 | 11,083 | 3,870 | chironomidae nematocera milette 6 | aquatic
CG7 -28,988 | 5,446 | 42,599 | 11,266 | 3,781 | chironomidae nematocera milette 7 | aquatic
CG7R | -28,353 | 6,745 4,101 0,916 4,475 | chironomidae nematocera milette 7 | aquatic
CG8 -30,128 | 5,700 | 41,420 | 10,821 | 3,828 [ chironomidae nematocera milette 8 | aquatic
CG8R |-29,497 | 5,947 | 46,276 | 12,116 | 3,820 | chironomidae nematocera milette 8 | aquatic
CG9 -29,213 | 5,010 | 46,536 | 10,970 | 4,242 | chironomidae nematocera milette 9 | aquatic
CGI9R | -28,698 | 5,459 | 44,983 | 11,028 | 4,079 | chironomidae nematocera milette 9 | aquatic
CG10 |-34,383 | 4,409 | 48,249 | 12,949 | 3,726 | chironomidae nematocera milette 10 | aquatic
CGIOR |-34,155| 4,064 | 46,745 | 12,522 | 3,733 | chironomidae nematocera milette 10 | aquatic
CGl11 -27,496 | 7,068 | 44,020 | 11,841 | 3,718 | chironomidae nematocera sables 1 | aquatic
CGIIR |[-27,720| 7,140 | 42,154 | 11,517 | 3,660 | chironomidae nematocera sables 1 | aquatic
CGl12 |-27,315| 5,872 | 43,588 | 12,160 | 3,585 | chironomidae nematocera sables 2 | aquatic
CGI2R |-27,649 | 6,249 | 27,831 | 7,669 3,629 | chironomidae nematocera sables 2 | aquatic
CG13 |-31,166 | 6,394 | 44,785 | 12,030 | 3,723 | chironomidae nematocera sables 3 | aquatic
CGI3R |-30,408 | 6,561 | 46,024 | 12,720 | 3,618 | chironomidae nematocera sables 3 | aquatic
CGl14 |-30,570 | 4,161 | 43,775 | 11,813 | 3,706 | chironomidae nematocera sables 4 | aquatic
CGI4R |-30,886 | 4,091 | 41,886 | 11,504 | 3,641 | chironomidae nematocera sables 4 | aquatic
CG15 |-31,409 | 2,465 | 43,609 | 11,833 | 3,685 | chironomidae nematocera sables 5 | aquatic
CGI15R |-31,567 | 2,859 | 43,449 | 12,149 | 3,576 | chironomidae nematocera sables 5 | aquatic
CGl16 |-34450( 1,240 | 43,613 | 11,309 | 3,856 | chironomidae nematocera sables 6 | aquatic
CGI16R |-33,011| 1,011 | 43,048 | 11,769 | 3,658 | chironomidae nematocera sables 6 | aquatic
CG17 |-29,056 | 4,353 | 45,067 | 12,432 | 3,625 | chironomidae nematocera sables 7 | aquatic
CGI7R |-28,521 | 4,397 | 45,146 | 12,502 | 3,611 | chironomidae nematocera sables 7 | aquatic
CG18 |-25,546 | 2,477 | 44,587 | 11,772 | 3,787 | chironomidae nematocera sables 8 | aquatic
CGI8R |-24,377| 2,109 | 44,374 | 11,419 | 3,886 | chironomidae nematocera sables 8 | aquatic
CG19 |-34,296 | 2,046 | 44,303 | 12,392 | 3,575 | chironomidae nematocera sables 9 | aquatic
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CGI9R |-36,679 | 2,319 | 42,768 | 11,708 | 3,653 | chironomidae nematocera sables 9 | aquatic
CG20 |-43,470 | 3,210 | 46,523 | 12,460 | 3,734 | chironomidae nematocera sables 10 | aquatic
CG20R | -42,811 | 3,755 | 43,048 | 11,518 | 3,737 | chironomidae nematocera sables 10 | aquatic
CG21 |-25,643 | 6,332 | 33,854 | 8,101 4,179 | hydropsychidae | trichoptera milette 1 | aquatic
CG22 -31,197 | 6,507 | 49,266 | 11,331 | 4,348 | hydropsychidae | trichoptera milette 3 | aquatic
CG22R |-30,931| 6,384 | 42,935 | 11,722 | 3,663 |hydropsychidae | trichoptera milette 3 | aquatic
CG23 |-39,947 | 1,934 | 44,389 | 10,617 | 4,181 |[hydropsychidae | trichoptera milette 4 | aquatic
CG23R |-37,702 | 3,643 | 44,093 | 11,336 | 3,890 |hydropsychidae [ trichoptera milette 4 | aquatic
CG24 |-25,561| 8,155 | 41,032 | 10,212 | 4,018 |[hydropsychidae | trichoptera milette 5 | aquatic
CG25 |-30,338 | 7,055 | 45,761 | 9,339 | 4,900 |[hydropsychidae [ trichoptera milette 6 | aquatic
CG25R |-30,197 | 7,206 | 47,581 [ 9,700 | 4,905 |hydropsychidae [ trichoptera milette 6 | aquatic
CG26 |-29,984 6,636 | 43,534 | 11,282 | 3,859 [hydropsychidae | trichoptera milette 7 | aquatic
CG26R |-29911| 6,724 | 44,932 | 11,380 | 3,948 |hydropsychidae | trichoptera milette 7 | aquatic
CG27 |-31,150 | 7,265 | 45,346 | 11,807 | 3,841 |[hydropsychidae | trichoptera milette 8 | aquatic
CG27R |-31,280 | 7,112 | 44,089 | 11,424 | 3,859 |hydropsychidae [ trichoptera milette 8 | aquatic
CG28 |-31,798 | 6,851 | 46,865 | 11,055 | 4,239 |hydropsychidae | trichoptera milette 9 | aquatic
CG28R |-25,804 | 14,334 | 40,516 | 10,911 | 3,713 |lepidostomatidae | trichoptera milette 9 | aquatic
CG29 |-36,789 2,889 [ 47,573 | 9,940 | 4,786 [phryganeidae trichoptera milette 10 | aquatic
CG29R [-36,786 | 2,979 | 49,508 | 10,138 | 4,883 [ phryganecidae trichoptera milette 10 | aquatic
CG30 |-28,218 | 16,078 | 40,889 | 11,152 | 3,666 | lepidostomatidae | trichoptera sables 1 | aquatic
CG30R |-28,366 | 6,759 | 44,362 | 12,092 | 3,669 |hydropsychidae | trichoptera sables 1 | aquatic
CG31 |-28,984 5,967 | 45,205 | 9,944 | 4,546 [hydropsychidae | trichoptera sables 2 | aquatic
CG31R |-29,155| 5,696 | 45,020 [ 9,600 | 4,690 |hydropsychidae [ trichoptera sables 2 | aquatic
CG32 |-28,762 | 5,976 | 46,588 | 10,459 | 4,454 |hydropsychidae | trichoptera sables 3 | aquatic
CG32R |-26,892 | 10,794 | 45,430 | 10,739 | 4,231 |lepidostomatidae | trichoptera sables 3 | aquatic
CG33 | -28,248 | 5,547 | 42,869 | 11,112 | 3,858 [hydropsychidae | trichoptera sables 4 | aquatic
CG34 |-32,149 | 4,018 | 40,484 | 10,810 | 3,745 |hydropsychidae | trichoptera sables 5 | aquatic
CG35 |-29,288 | 4,802 | 41,736 | 11,251 | 3,710 |[hydropsychidae | trichoptera sables 6 | aquatic
CG35R |-28,935| 4,708 | 41,982 | 10,322 | 4,067 |hydropsychidae [ trichoptera sables 6 | aquatic
CG36 |-25,248 | 3,370 | 49,180 | 12,979 | 3,789 |[hydropsychidae | trichoptera sables 7 | aquatic
CG36R |-25,358 | 3,332 | 48,277 | 12,608 | 3,829 |hydropsychidae | trichoptera sables 7 | aquatic
CG37 |-73,626 | -1,439 | 48,495 | 11,481 | 4,224 |lepidostomatidae | trichoptera sables 8 | aquatic
CG37R [-74,244 | -1,307 | 50,383 | 11,596 | 4,345 | lepidostomatidae | trichoptera sables 8 | aquatic
CG38 |-74,101 | -0,950 | 52,987 | 11,250 | 4,710 | sericostomatidae | trichoptera sables 9 | aquatic
CG38R |-74,983 | -3,325 | 53,907 | 10,295 | 5,236 |sericostomatidae [ trichoptera sables 9 | aquatic
CG40 | -28,886 | -2,592 | 44,362 | 3,012 | 14,728 | leaves vegetation milette 4 | terrestrial
CG40R |-28,937 | -2,735 | 43,473 | 2,927 | 14,852 |leaves vegetation milette 4 | terrestrial
CG41 -32,996 | -4,399 | 49,949 | 2,621 | 19,057 |leaves vegetation milette 10 | terrestrial
CG41R | -32,981 | -4,353 | 47,087 | 2,228 | 21,134 | leaves vegetation milette 10 | terrestrial
CG42 | -31,646 | -1,395 | 48,588 | 3,337 | 14,558 | leaves vegetation sables 6 | terrestrial
CG42R |-31,722 | -1,373 | 50,407 | 3,433 | 14,684 |leaves vegetation sables 6 | terrestrial
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CG43 | -27,050 | 7,666 | 47,393 | 12,382 | 3,828 [Lycosidae aranea milette 4 | terrestrial
CG43R [-26,701 | 7,968 | 47,679 | 12,820 | 3,719 | Lycosidae aranea milette 4 | terrestrial
CG44 | -25,801 | 4,485 | 46,927 | 13,333 | 3,520 | Lycosidae aranea milette 10 | terrestrial
CG44R | -25,842 | 4,616 | 45,044 | 12,851 | 3,505 |Lycosidae aranea milette 10 | terrestrial
CG45 -26,001 | 8,185 | 20,746 | 5,699 3,640 | Lycosidae aranea sables 6 | terrestrial
CG45R |-26,030 | 8,564 | 47,694 | 13,461 | 3,543 | Lycosidae aranea sables 6 | terrestrial
CG46 | -27,177 | 2,751 | 49,220 | 11,803 | 4,170 | curculionidae coleoptera milette 4 | terrestrial
CG46R |-27,339 | 2,478 | 47,481 | 11,050 | 4,297 | curculionidae coleoptera milette 4 | terrestrial
CG47 |-25,225| 3,639 [ 46,512 | 11,211 | 4,149 | curculionidae coleoptera milette 10 | terrestrial
CG47R |-25,107 | 3,500 [ 45,651 | 11,172 | 4,086 | curculionidae coleoptera milette 10 | terrestrial
CG48 |-27,306 | 4,505 | 47,903 | 11,502 | 4,165 | curculionidae coleoptera sables 6 | terrestrial
CG48R |-27,102 | 4,532 | 47,792 | 11,691 | 4,088 | curculionidae coleoptera sables 6 | terrestrial
CG49 | -27,764 | 2,898 | 48,684 | 11,441 | 4,255 |chrysomelidae coleoptera milette 4 | terrestrial
CG49R | -27,107 | 2,956 | 48,091 | 12,217 | 3,937 | chrysomelidae coleoptera milette 4 | terrestrial
CG50 |-29,127 | 2,190 [ 49,434 | 11,948 | 4,137 |chrysomelidae coleoptera milette 10 | terrestrial
CGS50R [-29,028 | 2,188 | 46,937 | 11,237 | 4,177 | chrysomelidae coleoptera milette 10 | terrestrial
CGs1 -25,521 | 1,065 | 44,275 | 10,223 | 4,331 | chrysomelidae coleoptera sables 6 | terrestrial
CG52 |-30,475| 4,391 | 45,702 | 12,515 | 3,652 |chrysomelidae coleoptera sables 6 | terrestrial
CG52R [-31,373 | 4,288 | 43,658 | 12,651 | 3,451 | chloroperlidae plecoptera milette 6 | aquatic
CGS53 | -27,544 | 5,931 | 43,978 | 11,744 | 3,745 | chloroperlidae plecoptera milette 8 | aquatic
CG54 |-26,858 | 6,649 [ 45,231 | 12,757 | 3,546 | chloroperlidaec plecoptera milette 9 | aquatic
CG55 | -27,128 | 6,383 [ 45,926 | 12,527 | 3,666 | chloroperlidae plecoptera milette 10 | aquatic
CG56 | -27,197 | -1,497 | 48,282 | 14,065 | 3,433 |nemouridae plecoptera sables 5 | aquatic
CGS57 |-24,284 | 9,966 | 47,042 | 13,566 | 3,468 |bactidac ephemeroptera | milette 1 | aquatic
CG57R [-24,860 | 10,293 | 48,450 | 14,153 | 3,423 [Dbaectidae ephemeroptera | milette 1 | aquatic
CG58 |-25,586 | 11,964 | 49,148 | 14,276 | 3,443 |baetidae ephemeroptera | milette 2 | aquatic
CG59 |-32,501 | 6,962 | 46,711 | 13,328 | 3,505 | bactidae ephemeroptera | milette 7 | aquatic
CG60 | -23,835 [ 11,258 | 46,258 | 14,792 | 3,127 |heptageniidae ephemeroptera | sables 2 | aquatic
CG61 | -33,031 | 1,466 [ 45,971 | 12,547 | 3,664 |leptophlebiidae | ephemeroptera | sables 5 | aquatic
CG62 |-36,700 | -1,627 | 46,283 | 13,577 | 3,409 |baectidae ephemeroptera | sables 6 | aquatic
CG62R |-38,231 | -1,038 | 49,950 | 11,510 | 4,340 | isonichiidae ephemeroptera | sables 6 | aquatic
CG63 | -33,561 | 1,453 | 46,896 | 12,415 | 3,777 |leptophlebiidac | ephemeroptera | sables 8 | aquatic
CG63R ([-33,719| 1,468 | 50,296 | 13,021 | 3,863 | leptophlebiidae ephemeroptera | sables 8 | aquatic
CG64 |-41,893 | 1,441 | 48,958 | 13,551 | 3,613 |leptophlebiidaec | ephemeroptera | sables 9 | aquatic
CG64R | -42,423 | 1,623 | 48,031 | 13,308 | 3,609 |leptophlebiidaec | ephemeroptera | sables 9 | aquatic
CG65 -49,958 | 2,549 | 48,567 | 14,422 | 3,368 | leptophlebiidae ephemeroptera | sables 10 | aquatic
CG66 | -25,639 | 9,622 | 45,694 | 13,714 | 3,332 | tetragnatha sp aranea milette 1 | terrestrial
CG66R | -25,924 | 9,633 | 47,446 | 13,797 | 3,439 | tetragnatha sp aranea milette 1 | terrestrial
CG67 |-27,757 | 8,338 | 47,235 | 13,059 | 3,617 |tetragnatha sp aranea milette 2 | terrestrial
CG67R | -27,678 | 8,403 | 46,902 | 13,014 | 3,604 | tetragnatha sp aranea milette 2 | terrestrial
CG68 |-27,306 | 8,173 | 46,148 | 12,642 | 3,650 | tetragnatha sp aranea milette 3 | terrestrial
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CGO68R | -27,086 | 8,181 | 46,676 | 13,209 | 3,534 | tetragnatha sp aranea milette 3 | terrestrial
CG69 |-26,710 | 8,817 | 45,148 | 13,076 | 3,453 |tetragnatha sp aranea milette 4 | terrestrial
CG69R | -26,781 | 8,713 | 47,376 | 13,898 | 3,409 | tetragnatha sp aranea milette 4 | terrestrial
CG70 |-28,149( 7,459 | 46,108 | 12,941 | 3,563 [ tetragnatha sp aranea milette 5 | terrestrial
CG70R [-28,363 | 7,329 | 47,020 | 12,875 | 3,652 | tetragnatha sp aranea milette 5 | terrestrial
CG71 -27,217 | 6,829 | 45,919 | 12,739 | 3,605 | tetragnatha sp aranea milette 6 | terrestrial
CG71R |-27,245| 6,834 | 46,327 | 12,745 | 3,635 |tetragnatha sp aranea milette 6 | terrestrial
CG72 |-27,750 | 6,380 | 48,132 | 13,620 | 3,534 | tetragnatha sp aranea milette 7 | terrestrial
CG72R |-27,731| 6,392 | 47,338 | 13,664 | 3,464 | tetragnatha sp aranea milette 7 | terrestrial
CG73 |-28,760 | 6,168 | 48,187 | 13,381 | 3,601 | tetragnatha sp aranea milette 8 | terrestrial
CG73R |-28,545| 6,215 | 47,349 | 13,459 | 3,518 | tetragnatha sp aranea milette 8 | terrestrial
CG74 |-28,938 | 5917 | 47,455 | 13,010 | 3,648 | tetragnatha sp aranea milette 9 [ terrestrial
CG74R [-28,662 | 6,091 | 47,020 | 13,534 | 3,474 | tetragnatha sp aranea milette 9 | terrestrial
CG75 |-29,000 [ 5,153 | 47,592 | 13,495 | 3,527 |tetragnatha sp aranea milette 10 | terrestrial
CG75R |-29,612 | 4,938 | 45,327 | 13,101 | 3,460 | tetragnatha sp aranea milette 10 | terrestrial
CG76 |-28,655| 9,980 | 48,041 | 13,306 | 3,611 | tetragnatha sp aranea sables 1 | terrestrial
CG76R |-27,989 | 9,986 | 47,490 | 13,254 | 3,583 | tetragnatha sp aranea sables 1 | terrestrial
CG77 |-27,179 | 8,991 | 48,887 | 13,923 | 3,511 [tetragnatha sp aranea sables 2 | terrestrial
CG77R [-27,367 | 9,224 | 49,476 | 14,455 | 3,423 | tetragnatha sp aranea sables 2 | terrestrial
CG78 |-27,514 | 8,483 | 47,589 | 13,119 | 3,627 | tetragnatha sp aranea sables 3 | terrestrial
CG78R |-27,171| 8,490 | 47,315 | 13,489 | 3,508 | tetragnatha sp aranea sables 3 | terrestrial
CG79 |-27,495| 7,586 | 47,335 | 13,067 | 3,623 | tetragnatha sp aranea sables 4 | terrestrial
CG79R |-27,106 | 7,637 | 47,823 | 13,732 | 3,482 | tetragnatha sp aranea sables 4 | terrestrial
CG80 |-27,188 | 6,190 | 48,137 | 13,570 | 3,547 |tetragnatha sp aranea sables 5 | terrestrial
CG80R [-27,207 | 6,153 | 47,249 | 13,264 | 3,562 | tetragnatha sp aranea sables 5 | terrestrial
CG81 [-26,749 | 7,605 | 47,450 | 13,367 | 3,550 [ tetragnatha sp aranea sables 6 | terrestrial
CG8IR [-26,743 | 7,586 | 47,039 | 13,349 | 3,524 | tetragnatha sp aranea sables 6 | terrestrial
CG82 |-26,490 | 5,738 | 47,225 | 13,906 | 3,396 | tetragnatha sp aranea sables 7 | terrestrial
CG82R |-26,773 | 5,885 | 47,208 | 13,901 | 3,396 | tetragnatha sp aranea sables 7 | terrestrial
CG83 |-32,221 | 2,731 | 47,157 | 13,857 | 3,403 | tetragnatha sp aranea sables 8 | terrestrial
CGS83R |-33,695| 3,607 | 46,936 | 13,885 | 3,380 | tetragnatha sp aranea sables 8 | terrestrial
CG84 |-28,731 | 4,864 | 47,027 | 13,435 | 3,500 [ tetragnatha sp aranea sables 9 | terrestrial
CG84R [-29,662 | 4,719 | 47,777 | 13,821 | 3,457 | tetragnatha sp aranea sables 9 | terrestrial
CG85 |-28981 | 6,068 [ 49,103 | 14,073 | 3,489 | tetragnatha sp aranea sables 10 | terrestrial
CG85R |-28,921| 5,788 | 48,336 | 14,339 | 3,371 | tetragnatha sp aranea sables 10 | terrestrial
CG86 |-25,973 | 9,391 | 45,420 | 13,060 | 3,478 |trochosa sp aranea milette 1 | terrestrial
CG86R |-25,153| 9,920 | 48,502 | 13,838 | 3,505 |trochosa sp aranea milette 1 | terrestrial
CG87 |-26,087 | 7,618 | 47,835 12,818 | 3,732 |trochosa sp aranea milette 2 | terrestrial
CG87R [-25,981 | 7,728 | 48,342 | 12,929 | 3,739 | trochosa sp aranea milette 2 | terrestrial
CG88 | -25,686 | 7,109 | 47,394 [ 13,039 | 3,635 |trochosa sp aranea milette 3 | terrestrial
CGS88R |-25,959 | 6,666 | 48,448 | 12,676 | 3,822 |trochosa sp aranea milette 3 | terrestrial
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CG89 |-26,332 | 8,141 | 48,774 | 13,794 | 3,536 |trochosa sp aranea milette 4 | terrestrial
CG89R [-26,325| 8,004 | 47,557 | 13,023 | 3,652 |trochosa sp aranea milette 4 | terrestrial
CG90 | -25,808 | 5,398 | 48,050 | 13,250 | 3,626 |trochosa sp aranea milette 5 | terrestrial
CGI90R | -25,808 | 4,805 | 48,085 | 12,959 | 3,710 |trochosa sp aranea milette 5 | terrestrial
CGI1 -25,807 | 6,033 | 49,645 | 13,176 | 3,768 |trochosa sp aranea milette 6 | terrestrial
CGI91R |-25,669 | 5,985 | 49,265 | 13,322 | 3,698 |trochosa sp aranea milette 6 | terrestrial
CG92 | -252237| 6,874 | 48,706 | 13,909 | 3,502 |trochosa sp aranea milette 7 | terrestrial
CGI92R |-25,719 | 6,596 | 48,038 | 13,204 | 3,638 |trochosa sp aranea milette 7 | terrestrial
CG93 | -25,378 | 5,760 | 49,896 | 14,065 | 3,547 |trochosa sp aranea milette 8 | terrestrial
CGI93R |-25,129 | 5,893 | 47,929 | 14,062 | 3,408 |trochosa sp aranea milette 8 | terrestrial
CG94 | -25,781 | 4,780 | 49,412 | 13,158 | 3,755 |trochosa sp aranea milette 9 | terrestrial
CG94R |-25,763 | 5,130 | 48,988 | 13,444 | 3,644 |trochosa sp aranea milette 9 [ terrestrial
CG95 -26,539 | 6,792 | 49,131 | 13,812 | 3,557 |trochosa sp aranea milette 10 | terrestrial
CGI95R |-26,673 | 7,109 | 50,041 | 14,444 | 3,464 |trochosa sp aranea milette 10 | terrestrial
CG9% | -25,315| 6,458 | 48,438 | 13,419 | 3,610 |[trochosa sp aranea sables 1 | terrestrial
CGI96R |[-25,307 | 6,558 | 47,334 | 13,191 | 3,588 |trochosa sp aranea sables 1 | terrestrial
CG97 |-25,619 | 6,981 | 48,994 [ 13,633 | 3,594 | trochosa sp aranea sables 2 | terrestrial
CG97R |-25,825| 6,754 | 50,225 | 13,846 | 3,627 |trochosa sp aranea sables 2 | terrestrial
CG98 -26,323 | 6,733 | 50,181 | 12,281 | 4,086 |trochosa sp aranea sables 3 | terrestrial
CGI98R |-26,319 | 6,503 | 50,323 | 12,078 | 4,166 |trochosa sp aranea sables 3 | terrestrial
CG99 |-26,037 | 6,494 | 48,669 | 13,576 | 3,585 |trochosa sp aranea sables 4 | terrestrial
CG99R [-25,903 | 6,355 | 48,833 | 13,505 [ 3,616 |trochosa sp aranea sables 4 | terrestrial
CG100 |-25,376 | 3,933 | 49,222 | 14,403 | 3,417 |trochosa sp aranea sables 5 | terrestrial
CGIO0R [-25,070 | 3,426 | 49,207 | 14,312 | 3,438 |[trochosa sp aranea sables 5 | terrestrial
CG101 |-26,643 | 7,845 | 49,067 | 13,711 | 3,579 |trochosa sp aranea sables 6 | terrestrial
CGI10IR [-26,354| 7,672 | 48,455 | 13,588 | 3,566 | trochosa sp aranea sables 6 | terrestrial
CG102 |[-25,160| 4,666 | 49,408 | 14,613 | 3,381 |pardosa sp aranea sables 7 | terrestrial
CGI102R [-25,173 | 4,536 | 48,466 | 14,003 | 3,461 [pardosa sp aranea sables 7 | terrestrial
CG103 |-26,746 | 3,469 | 49,023 | 13,623 | 3,599 |trochosa sp aranea sables 8 | terrestrial
CGI103R [-26,171 | 4,498 | 49,007 | 14,102 | 3,475 |[trochosa sp aranea sables 8 | terrestrial
CG104 |-25,646 | 3,535 | 50,543 | 12,300 [ 4,109 |trochosa sp aranea sables 9 | terrestrial
CGI104R [-25,802 | 3,401 | 50,681 | 12,292 | 4,123 |[trochosa sp aranea sables 9 | terrestrial
CG105 |-24,671| 5,191 | 45,357 | 13,516 | 3,356 |trochosa sp aranea sables 10 | terrestrial
CGI05R [-24,971 | 4,991 | 45,705 | 13,185 | 3,467 | trochosa sp aranea sables 10 | terrestrial
CG106 |-26,484 | 8,731 | 49,310 | 13,084 | 3,769 |trochosa sp aranea milette 4 | terrestrial
CGI106R [-26,441 | 8,509 | 49,884 | 13,307 | 3,749 |[trochosa sp aranea milette 4 | terrestrial
CG107 |-26,120 | 5,717 | 48,919 | 13,919 | 3,514 |trochosa sp aranea milette 7 | terrestrial
CGI07R |[-26,387 | 6,184 | 48,844 | 13,591 | 3,594 |[trochosa sp aranea milette 7 | terrestrial
CG108 |-26,047 | 4,396 | 50,233 | 13,662 | 3,677 |trochosa sp aranea milette 9 | terrestrial
CGI08R [-26,279 | 4,440 | 49,927 | 13,478 | 3,704 [ trochosa sp aranea milette 9 | terrestrial
CG109 |-25,476 | 4,391 | 49,476 | 13,527 | 3,657 |trochosa sp aranea milette 10 | terrestrial
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CGI109R (-25,370 | 4,157 | 49,317 | 13,459 | 3,664 |[piratasp aranea milette 10 | terrestrial
CG110 |-25,933 | 6,447 | 48,334 | 13,284 | 3,638 |trochosa sp aranea sables 2 | terrestrial
CGI111 |[-25,069 | 8,583 | 44,634 | 12,753 | 3,500 |trochosa sp aranea sables 3 | terrestrial

CGI11R [-25,527 | 8,075 | 48,291 | 13,608 | 3,549 |[trochosa sp aranea sables 3 [ terrestrial
CG112 |[-24,032 | 9,207 | 48,818 | 14,211 | 3,435 |trochosa sp aranea sables 6 | terrestrial

CGI112R |[-24,217 | 8,798 | 48,835 | 13,932 | 3,505 [ trochosa sp aranea sables 6 | terrestrial
CG113 |[-24,388 | 3,310 | 48,336 | 14,117 | 3,424 |pirata sp aranea sables 8 | terrestrial

CGI113R [-24,400 | 2,966 | 45,852 | 13,455 | 3,408 |[piratasp aranea sables 8 | terrestrial
CGl114 |[-26,099 | 2,961 | 52,825 | 11,715 [ 4,509 | trochosa sp aranea sables 9 | terrestrial

CGI114R [-25,828 | 2,772 | 52,356 | 12,355 | 4,238 |[trochosa sp aranea sables 9 [ terrestrial
CG115 |[-24,871| 4,380 | 49,438 | 14,211 | 3,479 | trochosa sp aranea sables 10 | terrestrial

CG115R (-24,740 | 4,275 | 47,874 | 13,754 | 3,481 | trochosa sp aranea sables 10 | terrestrial
CGl116 |-27,595| 6,857 | 53,363 | 11,645 | 4,582 | sialidae megaloptera sables 5 | aquatic

CGI116R [-27,592| 6,880 | 52,716 | 11,626 | 4,534 | sialidae megaloptera sables 5 | aquatic
CG117 |-40,046 | 3,697 | 47,716 | 13,420 | 3,556 |sialidae megaloptera sables 9 | aquatic

CGI117R |[-39,207 | 3,606 | 45,975 | 13,071 | 3,517 | sialidae megaloptera sables 9 | aquatic
CG118 |-40,458 | 3,310 | 46,653 | 13,345 | 3,496 |sialidae megaloptera sables 10 | aquatic

CGI118R |[-40,436 | 3,333 | 54,906 | 15,800 | 3,475 | sialidae megaloptera sables 10 | aquatic
CG119 |[-26,223 | -2,067 | 48,281 | 13,420 | 3,598 |neuroptera neuroptera milette 8 | aquatic
CG120 |-25,738 | 2,002 | 44,455 | 12,692 | 3,503 |neuroptera neuroptera sables 6 | aquatic
CGI121 |-26,897 | -0,041 | 46,855 | 12,456 | 3,762 |neuroptera neuroptera sables 8 | aquatic
CG122 |-24,661 | -0,915 | 46,249 | 13,039 | 3,547 |neuroptera neuroptera sables 10 | aquatic
CG123 |-27,897| 2,918 | 47,706 | 11,879 | 4,016 | curculionidae coleoptera milette 1 | terrestrial

CGI23R |-27,596 | 2,757 | 48,884 | 12,340 | 3,962 | curculionidae coleoptera milette 1 | terrestrial
CG124 |-27,124| 1,806 | 46,217 | 11,782 | 3,923 | curculionidae coleoptera milette 2 | terrestrial

CGI124R |-27,374| 1,769 | 47,023 | 11,825 | 3,977 | curculionidae coleoptera milette 2 | terrestrial
CG125 |-26,757 | 1,829 | 48,545 | 11,747 | 4,132 | curculionidae coleoptera milette 3 | terrestrial

CGI25R | -26,441| 2,141 | 47,749 | 11,977 | 3,987 | curculionidae coleoptera milette 3 | terrestrial
CGl126 |-26,702 | 1,949 | 45,466 | 10,882 | 4,178 | curculionidae coleoptera milette 5 | terrestrial

CGI126R |-26,380| 2,572 | 49,146 | 12,259 | 4,009 | curculionidae coleoptera milette 5 | terrestrial
CG127 |-26,725| 2,844 | 48,528 | 12,325 | 3,937 | curculionidae coleoptera milette 6 | terrestrial

CGI127R [-26,040 | 2,397 | 49,866 | 12,446 | 4,006 | curculionidae coleoptera milette 6 | terrestrial
CG128 |-26,153 | 4,282 | 48,240 | 11,777 | 4,096 | curculionidae coleoptera milette 7 | terrestrial

CGI28R | -26,078 | 4,305 | 47,914 | 12,226 | 3,919 | curculionidae coleoptera milette 7 | terrestrial
CG129 |-26,102 | 2,455 | 48,161 | 11,855 | 4,063 | curculionidae coleoptera milette 8 | terrestrial

CGI29R |[-26,548 | 2,487 | 50,208 | 12,095 | 4,151 | curculionidae coleoptera milette 8 | terrestrial
CG130 |-26,417| 2,467 | 47,682 | 12,373 | 3,854 | curculionidae coleoptera milette 9 | terrestrial

CGI30R |-26,325| 1,982 | 48,736 | 12,250 | 3,979 | curculionidae coleoptera milette 9 | terrestrial
CG131 |-26,208 | 1,762 | 46,871 | 11,358 | 4,127 | curculionidae coleoptera sables 1 | terrestrial

CGI3IR |-26,775| 1,431 | 48,193 | 11,179 | 4,311 | curculionidae coleoptera sables 1 | terrestrial
CG132 |-27,274| 3,933 | 48,593 | 12,228 | 3,974 | curculionidae coleoptera sables 2 | terrestrial
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CGI132R [-27,510 | 3,862 | 48,032 | 11,949 | 4,020 | curculionidae coleoptera sables 2 | terrestrial
CG133 |-26,425| 4,349 | 48,108 | 11,954 | 4,024 | curculionidae coleoptera sables 3 | terrestrial
CGI133R |-26,434 | 3,847 | 49,019 | 11,810 | 4,151 | curculionidae coleoptera sables 3 | terrestrial
CG134 |[-26,912| 2,875 | 46,998 | 10,498 | 4,477 | curculionidaec coleoptera sables 4 | terrestrial
CGI134R |-27,266 | 2,641 | 48,117 | 10,702 | 4,496 | curculionidae coleoptera sables 4 | terrestrial
CG135 |-27,430| 0,884 | 48,235 | 11,368 | 4,243 | curculionidae coleoptera sables 5 | terrestrial
CGI35R |-26,892 | 1,048 | 46,597 | 11,586 | 4,022 | curculionidae coleoptera sables 5 | terrestrial
CG136 |-26,579 | 2,263 | 42,327 | 11,007 | 3,845 | curculionidae coleoptera sables 7 | terrestrial
CGI36R |-25,883 | 2,080 9,514 2,151 4,424 | curculionidae coleoptera sables 7 | terrestrial
CG137 |-25,379| 1,026 | 48,495 | 12,341 | 3,929 | curculionidae coleoptera sables 8 | terrestrial
CG137R [-25,386 | 0,999 | 48,146 | 12,093 | 3,981 | curculionidae coleoptera sables 8 | terrestrial
CGI138 |-25,765| 3,917 | 48,466 | 12,395 | 3,910 | curculionidae coleoptera sables 9 [ terrestrial
CGI38R |[-26,244 | 2,206 | 47,294 | 12,052 | 3,924 | curculionidae coleoptera sables 9 | terrestrial
CG139 |-27,366 | 3,509 | 47,603 | 11,151 | 4,269 | curculionidae coleoptera sables 10 | terrestrial
CGI139R (-27,423 | 3,928 | 47,272 | 11,377 | 4,155 | curculionidae coleoptera sables 10 | terrestrial
CG140 | -28,080 3,901 | 29,310 7,104 4,126 | gastropoda gastropoda milette 2 | aquatic
CGl141 | -26,709 1,812 | 39,122 | 11,255( 3,476 | gastropoda gastropoda milette 3 | aquatic
CGl142 |-300911 6,174 30,489 7,429 | 4,104 | gastropoda gastropoda milette 4 | aquatic
CGl143 |-24981( -0,152| 31,344 7,953 3,941 | gastropoda gastropoda milette 7 | aquatic
CGl144 |-29.869| 7,046| 28,112 7,188 3,911 | gastropoda gastropoda milette 9 | aquatic
CGl145 | -27,773 7,566 | 27,699 6,934 3,994 | gastropoda gastropoda sables 2 | aquatic
CGl46 | -25,941 0,889 | 38,317 | 10,109 3,790 | gastropoda gastropoda sables 4 | aquatic
CGl147 |-27,714| -1,591| 35,093 8,611 | 4,075 | gastropoda gastropoda sables 6 | aquatic
CG148 | -36,706 5,061 30,075 7,916 3,799 | gastropoda gastropoda sables 10 | aquatic
CG149 |-28,641| -3,159| 41,997 9,426 4,455 | gastropoda gastropoda milette 10 | aquatic
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