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RÉSUMÉ 

Les cours d’eau sont étroitement liés aux écosystèmes terrestres, ce qui les rend 
particulièrement vulnérables aux pressions urbaines. Si les effets de l’urbanisation sur la 
biodiversité aquatique et leurs impacts sur le fonctionnement des écosystèmes lotiques 
sont bien documentés, les mécanismes qui les sous-tendent demeurent moins bien 
compris. Cette étude explore donc de manière intégrative comment la proportion de 
surfaces imperméables (IC), utilisée comme proxy de l’urbanisation, influence les 
relations directes et indirectes entre les composantes abiotiques, biotiques et 
fonctionnelles de deux rivières nord-américaines soumises à un gradient urbain. 

Pour ce faire, la qualité de l’eau, la composition et la niche trophique des 
communautés de macroinvertébrés, ainsi que le potentiel de décomposition de la matière 
organique y ont été mesurés. Des analyses de pistes ont ensuite été utilisées pour 
distinguer les relations causales reliant ces différents paramètres. 

Les résultats révèlent que l’IC affecte directement la qualité de l’eau, notamment 
en augmentant la conductivité et l’alcalinité, signatures typiques du « syndrome du cours 
d’eau urbain ». Elle influence également de manière indirecte la composition des 
macroinvertébrés, favorisant des taxons tolérants et entraînant une homogénéisation des 
communautés. Les niches trophiques montrent une contraction isotopique, indiquant une 
simplification de la diversité des ressources exploitées le long du gradient urbain.  

Sur le plan fonctionnel, le potentiel de décomposition augmente malgré la 
diminution de la diversité taxonomique. Les analyses montrent que ce processus est 
davantage modulé par un effet direct de l’urbanisation que par la structure des 
communautés de macroinvertébrés, dont la contribution s’est révélée faible dans les 
rivières étudiées. Les microorganismes pourraient avoir compensé cette faible 
contribution, soutenant la nécessité d’intégrer leur rôle dans les études intégratrices du 
fonctionnement des écosystèmes lotiques comme celle-ci. 

Enfin, l’ensemble des résultats met en lumière les mécanismes, à la fois abiotiques 
et biotiques, par lesquels l’urbanisation modifie les écosystèmes lotiques, et souligne 
l’importance d’approches holistiques intégrant simultanément les paramètres abiotiques, 
biotiques et fonctionnels pour mieux comprendre et gérer les cours d’eau urbains. 
 
Mots-clés : Biodiversité, cours d’eau urbain, couvert imperméable, décomposition, 
fonctions écosystémiques, isotopes stables, macroinvertébrés, modèle d’équations 
structurelles, niche trophique. 
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CHAPITRE I 

INTRODUCTION 

1.1 Problématique 

D’ici 2030, la superficie mondiale des milieux urbains devrait avoir triplé par 

rapport au début des années 2000. Cette croissance rapide, soutenue à la fois par 

l’augmentation de la population et par le développement économique, se traduit par un 

étalement spatial plus rapide que la croissance démographique urbaine elle-même (Seto 

et al., 2012). Cette expansion est un moteur majeur de la transformation du territoire, 

causant la perte ou la dégradation des habitats ainsi que la fragmentation du paysage 

(Foley et al., 2005; Liu et al., 2016; van Vliet, 2019). De ce fait, le développement urbain 

représente une menace majeure pour l’intégrité des écosystèmes, sa biodiversité et les 

services écosystémiques qu’ils rendent (Foley et al., 2005; Simkin et al., 2022). Par 

exemple, la transformation anthropique du territoire aurait déjà réduit en moyenne de 

13,6% la richesse spécifique locale et de 10,7 % l’abondance totale des espèces terrestres 

au début des années 2000, mettant ainsi en évidence une diminution globale de la 

biodiversité liée à la perte d’habitat (Newbold et al., 2015). Il est d’autant plus frappant 

d’observer que le déclin de la biodiversité est supérieur dans les écosystèmes d’eau douce 

que dans les écosystèmes terrestres (Albert et al., 2021). La mégafaune d’eau douce 

(poissons, amphibiens, reptiles et mammifères adultes d’une masse supérieure ou égale à 

30kg) en constitue un exemple marquant, leurs populations ayant diminué de 88% entre 

1970 et 2012 (He et al., 2019). Un tel déclin témoigne de la sensibilité des écosystèmes 

d’eau douce aux activités humaines.  

L’urbanisation, bien que principalement terrestre, exerce une pression 

considérable sur les milieux aquatiques, et ce, particulièrement sur les écosystèmes d’eau 

douce (Reid et al., 2019). Ceci s’explique notamment par l’étroite connectivité entre les 
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milieux terrestres et les eaux continentales, laquelle favorise la propagation des 

perturbations urbaines au-delà de l’écosystème originalement perturbé (Allan, 2004).  

Si les effets négatifs de l’urbanisation sur la biodiversité aquatique et certaines 

fonctions écosystémiques sont aujourd’hui bien documentés (Dudgeon et al., 2006; Paul 

& Meyer, 2001; Walsh et al., 2005), les mécanismes par lesquels ces perturbations se 

traduisent en modifications du fonctionnement des écosystèmes demeurent moins 

clairement établis. Il reste notamment difficile de départager les effets directs de 

l’urbanisation, comme les modifications physicochimiques de l’eau, des effets indirects 

médiés par les changements de structure des communautés biologiques. Or, comprendre 

ces voies causales est essentiel pour déterminer si les altérations fonctionnelles des 

écosystèmes d’eau douce résultent principalement de la perte de biodiversité, de 

modifications abiotiques, ou de leur interaction. Cette distinction est cruciale pour 

améliorer notre capacité à prédire les réponses des écosystèmes aquatiques à l’expansion 

urbaine et pour orienter les stratégies de gestion.  

 

1.2 Connectivité et méta-écosystèmes 

Les méta-écosystèmes offrent un cadre théorique permettant de comprendre la 

nature de la connectivité entre les écosystèmes terrestres et aquatiques. Ce concept repose 

sur l’idée que les milieux ne fonctionnent pas de manière isolée, mais bien qu’ils sont 

interconnectés par des processus physiques ainsi que par des flux de matière, d’énergie et 

d’organismes franchissant les limites de leur écosystème initial (Hynes, 1975; Loreau et 

al., 2003). Ces ressources allochtones pour l’écosystème récepteur sont aussi appelées des 

subsides (Richardson et al., 2010; Yang et al., 2008). Que ce soit par l’entremise de la 

gravité (litière de feuilles et bois), du ruissèlement (matière organique dissoute), du 

transport aérien (semences, pollen et fruits), ou encore par la chute d’invertébrés terrestres 

(Figure 1.1), il est bien établi que ces subsides constituent un apport important aux 

écosystèmes aquatiques (Bartels et al., 2012; Likens & Bormann, 1974).  
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Figure 1.1. Schéma de certains principaux flux de subsides entre le milieu terrestre 

et aquatique ainsi que le long du réseau hydrique. Les dimensions des flèches ne 

représentent pas l’ampleur réelle des flux (Richardson et al., 2010).  

 

À titre d’exemple, les orthoptères (Orthoptera), des insectes exclusivement 

terrestres, représentent environ 60 % de l’apport énergétique annuel des truites fréquentant 

certains cours d’eau de tête au Japon (Sato et al., 2011). Ce cas de figure démontre 

l’importance des organismes terrestres, comme les arthropodes pour l’alimentation des 

poissons, et, du même coup, comment les écosystèmes aquatiques peuvent dépendre de 

ces subsides pour compléter leur production primaire, soutenir leurs réseaux trophiques et 

maintenir la diversité de leurs communautés biologiques (Nakano et al., 1999; Nakano & 

Murakami, 2001; Tank et al., 2010). 

Toutefois, cette dépendance implique également une vulnérabilité réciproque entre 

les écosystèmes formant le méta-écosystème. Une variation de la quantité ou de la qualité 

des subsides terrestres peut affecter l’écosystème qui les reçoit. Ainsi, des perturbations 

de l’habitat terrestre menant à la variation quantitative ou qualitative de ses subsides 

peuvent modifier la structure et le fonctionnement des communautés aquatiques, altérer 
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la dynamique des réseaux trophiques et, ultimement, réduire la productivité ainsi que la 

résilience des écosystèmes aquatiques (Polis et al., 1997; Wallace et al., 2015).  

Les perturbations issues de l’urbanisation sont d’ailleurs une cause importante de 

ces variations de subsides qui engendrent des conséquences non négligeables aux 

écosystèmes d’eau douce (El-Sabaawi, 2018). Par exemple, la conversion des forêts 

riveraines en zones urbaines peut réduire significativement les apports de litière foliaire 

vers les cours d’eau, entrainant une baisse de la disponibilité en carbone organique et un 

appauvrissement des communautés de macroinvertébrés dépendantes de ces ressources 

(Iñiguez-Armijos et al., 2016). Ces modifications du couplage terrestre aquatique 

soulignent donc l’importance d’une approche méta-écosystémique pour comprendre le 

fonctionnement des écosystèmes aquatiques en contexte urbain.  

 

1.3 Cours d’eau urbains 

Étant donné leur hydrologie, les cours d’eau sont d’importants témoins de la 

connectivité terrestre aquatique et des perturbations inter-écosystémiques. Ils peuvent 

traverser d’importants gradients d’utilisation du territoire et ainsi subir les pressions des 

différents écosystèmes qu’ils traversent (Hynes, 1975). De ce fait, les cours d’eau 

traversant une zone urbaine peuvent être affectés par les perturbations qui lui sont 

associées, et ce, autant sur ses paramètres abiotiques (physique et chimiques), biotiques et 

fonctionnels. Par exemple, le remplacement des milieux naturels par des surfaces 

imperméables (routes, bâtiments, stationnements, etc.) et l’instauration de réseaux 

d’égouts pluviaux sont d’importants responsables des modifications physiques et 

chimiques des cours d’eau (Chadwick et al., 2006). 

 

1.3.1 Perturbations physiques 

Les surfaces imperméables et les réseaux d’égouts pluviaux modifient 

profondément les caractéristiques physiques des cours d’eau, entrainant des conséquences 

écologiques majeures. La réduction de la capacité de rétention d’eau par le sol, combinée 

à la collecte et à la redirection rapide de cette eau vers les cours d’eau adjacents, entraine 

une hydrologie instable (Fletcher et al., 2024). Cette instabilité se traduit notamment par 
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des crues irrégulières, caractéristiques des cours d’eau urbains, et par l’instabilité de la 

température de l’eau, laquelle peut se réchauffer ou varier de manière irrégulière en 

fonction de la quantité de surface imperméable à proximité du cours d’eau (Sabouri et al., 

2013; Walsh et al., 2005). Le ruissèlement urbain transporte aussi des sédiments et des 

débris, comme des gravats, provoquant l’ensablement des lits, la formation de bancs de 

sable instables et l’érosion des berges (Paul & Meyer, 2001).  

Parallèlement, la perte de milieux naturels et de leur couvert végétal près des cours 

d’eau réduit l’ombre fournie par la végétation et compromet la stabilité des zones 

ripagériennes (Groffman et al., 2003). Ceci est une des causes de l’élévation de la 

température de l’eau et de l’augmentation de la turbidité en raison de l’apport accru de 

sédiments dans la colonne d’eau (Leach et al., 2023; Miguel-Chinchilla et al., 2019). Ces 

modifications physiques, en altérant la stabilité des cours d’eau et de ses habitats, créent 

un cadre propice aux changements chimiques et biologiques de l’écosystème aquatique.  

 

1.3.2 Perturbations chimiques  

Le changement du profil chimique de l’eau peut être causé par le ruissèlement 

provenant des surfaces imperméables (Paul & Meyer, 2001). Celui-ci est chargé de 

matière en suspension, de nutriments et de contaminants accumulés sur les surfaces 

urbaines qu’il lessive lors des épisodes de pluie. Parmi les exemples les plus documentés, 

on observe l’augmentation des concentrations en minéraux dissouts, qui se traduit par une 

conductivité élevée de l’eau, ou encore la présence de contaminants, telle que la 6PPD-

Quinone, un additif utilisé dans les pneus s’avérant nocifs pour les organismes aquatiques 

(Daniel et al., 2002; Hatt et al., 2004a; Wang et al., 2025). Ainsi, la couverture 

imperméable perturbe non seulement la structure physique, mais entraine également un 

déséquilibre chimique qui peut se répercuter sur l’ensemble de l’écosystème, y compris 

les organismes qui y vivent. 

 

1.3.3 Perturbations biologiques 

La variation physique du cours d’eau ou la dégradation de la qualité de l’eau 

peuvent à leur tour affecter les communautés biotiques, dont les réponses aux variations 
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environnementales sont toutefois plus variables. Par exemple, une exposition accrue à la 

lumière du soleil peut favoriser la production primaire dépendante de cette énergie, tandis 

qu’une augmentation de la turbidité de l’eau réduit la pénétration de la lumière et 

désavantage cette même productivité (Ryan, 1991; Wiederkehr et al., 2020). Ainsi, les 

réponses biotiques à l’urbanisation dépendent souvent du contexte local (Booth et al., 

2016). 

Néanmoins, certaines tendances plus générales ont tout de même été observées. 

On constate notamment le déclin des taxons sensibles aux perturbations, comme les 

éphéméroptères, plécoptères et trichoptères (EPT) au profit des taxons plus résistants qui 

tendent à dominer la communauté dans les environnements urbains (Robert et al., 2024). 

Ce processus conduit à une homogénéisation biologique, c’est-à-dire que les sites 

fortement urbanisés partagent davantage les mêmes espèces, perdant ainsi leur singularité 

écologique (Walsh et al., 2005). 

 

1.3.4 Fonctions de l’écosystème 

La dégradation de la qualité de l’eau et les modifications des communautés 

biotiques, telles que l’homogénéisation biologique, soulèvent des préoccupations quant 

au fonctionnement des écosystèmes. En effet, la disparition ou la diminution de certaines 

espèces peut affecter les manières dont les communautés capturent et utilisent les 

ressources, perturbant ainsi des processus écologiques essentiels. La recherche sur les 

relations entre la biodiversité et le fonctionnement des écosystèmes (BEF) a démontré que 

la biodiversité est étroitement liée à l’efficacité avec laquelle les communautés exploitent 

les ressources limitantes et les convertissent en nouvelle biomasse (Cardinale et al., 2006; 

Loreau et al., 2001; Tilman et al., 2014).  

Les fonctions de l’écosystème désignent l’ensemble des processus physiques, 

chimiques et biologiques qui soutiennent l’écosystème en permettant le transfert d’énergie 

et la circulation de la matière entre ses composantes abiotiques et biotiques (Weiskopf et 

al., 2024). Ainsi, la biodiversité joue un rôle central dans le maintien de ces fonctions et, 

par extension, dans la résilience et la stabilité des écosystèmes aquatiques (Loreau & de 

Mazancourt, 2013; Tilman et al., 2014). Bien que cette relation a été largement démontrée 
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en milieux terrestres, des travaux en milieu aquatique confirment des tendances similaires 

(Lecerf & Richardson, 2010).  

Cependant, cette relation biodiversité-fonctionnement peut être modulée par des 

changements environnementaux, comme ceux occasionnés par les milieux urbanisés, où 

elle tend à s’affaiblir. Dans ces conditions, la disparition d’espèces sensibles et la 

dominance d’organismes plus tolérants peuvent entrainer une réduction de l’efficacité 

fonctionnelle des communautés, compromettant la capacité du cours d’eau à supporter des 

processus écologiques essentiels, tels que la production primaire, la décomposition de la 

matière organique et la régulation des nutriments (McKie et al., 2009).  

 

1.4 Le syndrome du cours d’eau urbain et ses limites 

Comme démontré, une vaste littérature s’est construite autour des effets de 

l’urbanisation sur les cours d’eau, révélant certaines répétitions quant aux réponses de 

ceux-ci à ce type de perturbation. Ces observations récurrentes ont mené à l’élaboration 

d’un concept nommé le syndrome du cours d’eau urbain (« Urban stream syndrome »; 

Walsh et al., 2005). Ce concept fait état des réponses typiques des cours d’eau aux 

perturbations urbaines dans leur forme physique, chimique, biotique et fonctionnelle. 

Parmi ces « symptômes », l’érosion des berges, les crues fréquentes, la dégradation de la 

qualité de l’eau et le déclin de la biodiversité en sont les plus caractéristiques (Paul & 

Meyer, 2001; Walsh et al., 2005).  

Toutefois, les variations qu’engendrent les perturbations urbaines dans 

l’écosystème aquatique ne sont pas indépendantes les unes des autres. En effet, 

l’urbanisation peut simultanément altérer les paramètres abiotiques (physique et 

chimiques) et biotiques, pouvant potentiellement mener à des variations sur le 

fonctionnement de l’écosystème (Cardinale et al., 2000). Peu d’attention a été accordée 

aux mécanismes qui expliquent les effets de l’urbanisation sur cette dynamique. Ainsi, 

une approche holistique s’intéressant à ces paramètres en simultané est de mise pour 

atteindre une meilleure compréhension des chaines de causalité entre l’urbanisation et 

l’intégrité des cours d’eau.  
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1.5 Objectif 

 En alignement avec les défis énumérés, cette étude a pour objectif d’examiner les 

mécanismes qui sous-tendent les conséquences des perturbations urbaines sur le 

fonctionnement des écosystèmes lotiques en analysant les relations de causalité entre les 

paramètres abiotiques, biotiques et fonctionnels des cours d’eau dans un contexte urbain. 

Dans le cadre d’analyses de pistes comme illustrées par la figure 1.2, chaque relation 

représentée par une flèche (effet direct) ou une combinaison de flèches (effet indirect) 

correspond à une hypothèse alternative des mécanismes en jeu.  

 

 
Figure 1.2. Schéma des objectifs : analyse de piste de l’influence relative de 

l’urbanisation sur les paramètres abiotiques, biotiques et fonctionnels. Les flèches 

pleines indiquent les relations théoriques directes entre les variables, tandis que les flèches 

pointillées indiquent leurs relations théoriques indirectes.  

 

1.6 Système d’étude 

1.6.1 Macroinvertébrés benthiques 

Les communautés de macroinvertébrés benthiques (MIB) sont des modèles 

pertinents dans l’atteinte de l’objectif de cette étude. Leur réactivité aux perturbations et 

leur rôle central dans les processus des écosystèmes lotiques (Wallace & Webster, 1996) 

permettent de rassembler sous une même analyse des paramètres abiotiques, biotiques et 

fonctionnels qui régulent les communautés de MIB ou qui sont régulés par celles-ci.  

Par exemple, les déchiqueteurs (shredders) participent à la décomposition de la 

matière organique, une fonction clé de l’écosystème, qui, conjointement avec le lessivage 

microbien et l’abrasion physique, favorise la disponibilité du carbone pour les autres 

Urbanisation Abiotique FonctionnelBiotique
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consommateurs (Gessner et al., 1999). Par cette contribution à la mise à disposition de 

ressources énergétiques pour les niveaux trophiques supérieurs, les décomposeurs jouent 

un rôle déterminant dans les processus « bottom-up » qui soutiennent le fonctionnement 

trophique des cours d’eau (Wallace & Webster, 1996). Fait intéressant, beaucoup de 

déchiqueteurs appartiennent aux ordres des EPT qui sont considérés comme sensibles aux 

perturbations environnementales (Chang et al., 2014). Leur déclin observé en réponse à 

l’urbanisation entraine donc la perte de taxons clés qui contribuent à cette fonction 

écosystémique essentielle (Walsh et al., 2005).  

Ces exemples démontrent comment l’analyse de la structure des communautés de 

macroinvertébrés, dans une approche holistique, permet de détecter la réponse de 

différents taxons, tels que les décomposeurs ou les prédateurs, aux changements 

abiotiques induits par l’urbanisation. Cette approche permet également de relier ces 

changements biologiques aux variations des fonctions écosystémiques. Elle offre ainsi un 

moyen de décerner les mécanismes sous-jacents aux effets de l’urbanisation sur les 

écosystèmes lotiques.  

 

1.6.2 Structure des communautés benthiques 

Afin d’évaluer la réponse des communautés de macroinvertébrés aux perturbations, 

les approches fondées sur la diversité et la composition taxonomique demeurent les plus 

courantes (Bohus et al., 2023). Bien qu’elles permettent de détecter les variations de 

richesse spécifique, de dominance ou de remplacement d’espèces le long des gradients 

d’urbanisation, ces approches ne permettent pas toujours de saisir les mécanismes 

écologiques sous-jacents ni d’en déceler pleinement les conséquences sur le 

fonctionnement de l’écosystème (Thompson et al., 2012). 

L’analyse de la structure des communautés à travers les réseaux trophiques, quant à 

elle, représente une approche plus intégratrice qui permet de mieux comprendre 

l’organisation de la biodiversité et la circulation de l’énergie au sein des écosystèmes en 

décrivant les interactions trophiques entre les consommateurs et leurs ressources 

(Thompson et al., 2012). L’étude du réseau trophique des macroinvertébrés constitue ainsi 

un outil particulièrement pertinent afin d’établir un lien fonctionnel entre la réponse 
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biotique à l’urbanisation et les répercussions de celle-ci sur le fonctionnement écologique 

des cours d’eau.  

Les analyses d’isotopes stables sont parmi les principaux outils empiriques utilisés 

pour étudier la structure et la dynamique des réseaux trophiques (Layman et al., 2007). 

Les isotopes sont des représentants d’un même élément possédant un ratio 

neutrons/protons différents (Cotrufo & Pressler, 2023). Les éléments les plus couramment 

utilisés pour décrire la structure trophique sont le carbone (C) et l’azote (N). Grâce à la 

différence de masse des isotopes, il est possible de quantifier l’abondance relative des 

isotopes lourds (15N, 13C), enrichis en neutrons, et des légers (14N, 12C), plus abondants 

dans les tissus d’un organisme (McKinney et al., 1950). Le rapport isotopique du carbone 

(d13C) reflète principalement la source de carbone assimilée par un organisme, et permet 

ainsi de retracer l’origine des ressources énergétiques au sein du réseau trophique pour 

distinguer, par exemple, les apports autochtones (algues, périphyton) des apports 

allochtones (débris végétaux, matière organique terrestre; Peterson & Fry, 1987). En 

revanche, le rapport isotopique de l’azote (d15N) augmente généralement d’environ 3 à 

4 ‰ à chaque transfert trophique, fournissant une estimation fiable de la position 

trophique relative des organismes dans le réseau trophique (Post, 2002). 

À l’échelle de l’individu, les ratios d’isotopes stables mesurés à partir des tissus d’un 

organisme représentent sa niche trophique, reflétant ses interactions consommateur-

ressource (Leibold, 1995). Ce concept peut être étendu à l’échelle de la communauté, 

permettant de décrire la diversité trophique et la complexité du réseau trophique (Layman 

et al., 2007). Dans ce cadre, une plus grande dispersion des signatures en d13C au sein 

d’une communauté indiquent une utilisation plus diversifiée des ressources basales. Une 

plus grande amplitude des valeurs en d15N, quant à elle, traduit une augmentation du 

nombre de niveaux trophiques et donc une complexité trophique accrue (Newsome et al., 

2007a).  

La niche trophique peut ainsi être représentée comme un espace bidimensionnel, où 

chaque taxon est positionné selon sa signature isotopique : le d13C définit la coordonnée 

horizontale et d15N la coordonnée verticale. Les taxons créent donc un espace dont la 

largeur et la hauteur représentent la diversité et la complexité trophique de la communauté.  
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Figure 1.3. Représentation graphique des niches isotopiques de deux communautés 

distinctes. La forme des points représente les groupes trophiques des taxons et les 

couleurs distinguent les communautés. 

 

Si la structure trophique renseigne sur l’organisation et le fonctionnement interne 

des réseaux trophiques des macroinvertébrés, son lien avec des processus fonctionnels, 

comme la décomposition de la matière organique, permet d’évaluer concrètement les 

conséquences de l’urbanisation sur le fonctionnement des écosystèmes lotiques.  

 

1.6.3 Taux de décomposition 

Le taux de décomposition de la matière organique constitue un indicateur central 

du fonctionnement des écosystèmes lotiques, puisqu’il intègre les facteurs abiotiques 

(abrasion) et biotiques (microbes et MIB) qui régulent le cycle du carbone (Gessner et al., 

1999). Ce processus assure la conversion de la matière organique grossière qui intègre le 

système principalement en provenance de l’écosystème terrestre, en particules fines et en 

nutriments disponibles pour d’autres organismes du réseau trophique, soit les filtreurs et 

les prédateurs (Tank et al., 2010). De ce fait, le taux de décomposition est une fonction 

qui fait le lien entre le milieu terrestre et aquatique, qui est sensible aux perturbations 
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altérant la qualité de l’eau, la température ou la structure des communautés de 

décomposeurs (Imberger et al., 2008).  

Dans un contexte d’urbanisation, où les surfaces imperméables ont tendance à 

modifier ces paramètres, le taux de décomposition de la matière organique offre un 

indicateur fonctionnel intégrateur de la santé écologique du cours d’eau, reflétant les effets 

des pressions abiotiques et des variations biotiques (Ferreira et al., 2020). Par ailleurs, le 

potentiel de décomposition (cellulose decomposition potential; CDP) est une méthode 

offrant un proxy standardisé pour cet indicateur de décomposition qui permet une 

évaluation quantitative du fonctionnement de l’écosystème à différentes échelles spatiales 

(Tiegs et al., 2013). Ainsi, l’analyse du potentiel de décomposition s’inscrit comme un 

choix pertinent pour appréhender les effets directs et indirects de l’urbanisation sur le 

fonctionnement des écosystèmes de cours d’eau, et ce, en lien avec la structure et la 

composition des communautés benthiques.  

 

1.7 Objectifs spécifiques  

Pour répondre à l’objectif principal, cette étude analyse donc simultanément la 

qualité de l’eau, la composition des communautés de macroinvertébrés benthiques et leur 

niche trophique, ainsi que le potentiel de décomposition dans des rivières traversant un 

gradient de couvert imperméable agissant à titre de proxy de l’urbanisation. Enfin, elle 

utilise des analyses de pistes pour quantifier l’influence relative du couvert imperméable 

sur ces variables pour déceler les effets relatifs qu’elles exercent entre elles. C’est ainsi 

que cette recherche tente d’acquérir une compréhension plus holistique du fonctionnement 

des écosystèmes lotiques et de leurs réponses aux perturbations anthropiques.  
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Figure 1.4. Schéma des objectifs spécifiques : analyse de piste de l’influence relative 

du couvert imperméable sur la qualité de l’eau, les communautés de 

macroinvertébrés et leurs niches trophiques ainsi que sur le potentiel de 

décomposition. Les flèches pleines indiquent les relations théoriques directes entre les 

variables, tandis que les flèches pointillées indiquent leurs relations théoriques indirectes.   

Couvert 
imperméable Qualité de l’eau

Niche trophique

Décomposition

Communauté
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2.1 Abstract 

1.   Streams are closely connected to surrounding terrestrial ecosystems, making them 

particularly vulnerable to urban disturbances. While the negative effects of urbanization 

on aquatic biodiversity and ecosystem processes are well established, less is known about 

the pathways driving these effects. 

2. This study investigated how impervious surface cover (IC), used as a proxy of 

urbanization, influences the direct and indirect pathways linking abiotic, biotic, structural 

and functional attributes of streams ecosystems. By adopting an integrative and holistic 

framework, it specifically aimed to uncover the mechanisms and causal pathways through 

which urbanization shapes ecosystem functioning. 

3. Using two comparable North American river systems spanning a gradient of IC, 

we measured water quality, macroinvertebrate assemblages, macroinvertebrate trophic 

niche, and organic matter decomposition potential. Path analyses were used to disentangle 

direct and indirect effects of IC on ecosystem functioning. 

4. Results revealed that urbanization directly impaired water quality and indirectly 

reshaped macroinvertebrate community structure and trophic width. Despite lower 

macroinvertebrate contributions to cellulose decomposition potential at higher IC, 

unmeasured pathways appeared to compensate. 

5. Synthesis and applications: This study demonstrates that urbanization modifies 

stream ecosystem functioning through both direct abiotic alterations and indirect biotic 

pathways, highlighting the value of holistic analytical framework for uncovering the 

underlying mechanisms of ecosystem change. These findings support limiting impervious 

cover near streams and restoring riparian buffers to protect water quality and ecological 

processus. Finally, they also underscore the need to incorporate microbial alongside 

macrofaunal perspectives in monitoring and restoration efforts.  

 

Keywords | Biodiversity, decomposition, ecosystem functioning, impervious cover, 

macroinvertebrates, stable isotopes, structural equation modeling, trophic niche, urban 

streams 
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2.2 Résumé 

1.   Les cours d’eau sont étroitement liés aux écosystèmes terrestres, ce qui les rend 

particulièrement vulnérables aux perturbations urbaines. Bien que les effets négatifs de 

l’urbanisation sur la biodiversité aquatique et les fonctions écosystémiques soient bien 

établis, les mécanismes à l’origine de ces effets demeurent moins connus. 

2. Cette étude a analysé comment la couverture en couvert imperméables (IC), 

utilisée comme indicateur de l’urbanisation, influence les voies directes et indirectes 

reliant les attributs abiotiques, biotiques, structurels et fonctionnels des écosystèmes de 

cours d’eau. En adoptant un cadre intégratif et holistique, elle visait plus précisément à 

mettre en évidence les mécanismes et les relations causales par lesquels l’urbanisation 

façonne le fonctionnement des écosystèmes. 

3. En utilisant deux systèmes de rivières nord-américaines comparables couvrant un 

gradient d’IC, nous avons mesuré la qualité de l’eau, la composition des communautés de 

macroinvertébrés, la niche trophique des macroinvertébrés et le potentiel de 

décomposition de la matière organique. Des analyses de pistes ont été utilisées afin de 

démêler les effets directs et indirects de l’IC sur le fonctionnement des écosystèmes. 

4. Les résultats ont révélé que l’urbanisation altérait directement la qualité de l’eau 

et modifiait indirectement la structure des communautés de macroinvertébrés ainsi que 

leurs niches trophiques. Malgré une contribution plus faible des macroinvertébrés au 

potentiel de décomposition de la cellulose à des niveaux élevés d’IC, des variables non 

mesurées semblaient compenser ces effets. 

5. Synthèse et applications: Cette étude démontre que l’urbanisation modifie le 

fonctionnement des écosystèmes de cours d’eau à la fois par des altérations abiotiques 

directes et par des voies biotiques indirectes, soulignant l’intérêt d’un cadre analytique 

holistique pour révéler les mécanismes sous-jacents des changements écosystémiques. 

Enfin, ces résultats appuient la limitation des surfaces imperméables à proximité des cours 

d’eau et la restauration des bandes riveraines afin de protéger la qualité de l’eau et les 

processus écologiques.   
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2.3 Introduction 

Urban expansion, driven by human population growth, is a leading driver of habitat 

loss and a major threat to freshwater ecosystems and their biodiversity (Reid et al., 2019; 

Seto et al., 2012). This vulnerability is especially pronounced in streams, which are 

intimately connected to terrestrial ecosystems through physical processes and flows of 

inorganic nutrients, organic matter, or living organisms – commonly referred as subsidies 

(Hynes, 1975; Loreau et al., 2003). As a result, disturbances in the terrestrial landscape 

can cascade into aquatic systems via both physical alterations and cross-ecosystem fluxes 

(Allan, 2004; Maloney & Weller, 2011). The cross-ecosystem ecological impacts of 

urbanization on streams have therefore become an important research focus, generating a 

vast body of literature (Paul & Meyer, 2001). Over time, physical, chemical, biological 

and functional responses of streams ecosystems to urbanization have been synthesized 

into a conceptual framework known as the “urban stream syndrome” (Walsh et al., 2005).  

Although the syndrome highlights the negative effects of urban disturbances on 

biodiversity and ecosystem functions, the mechanisms linking biodiversity to ecosystem 

functioning in urban ecosystems remain poorly understood. The research on the 

biodiversity – ecosystem functioning (BEF) has produced hundreds of studies which, 

when synthesized through meta-analyses, indicate that biodiversity loss reduces the 

efficiency with which communities capture limiting resources and convert them into new 

biomass (Cardinale, Srivastava et al., 2006; Cardinale, Matulich et al., 2011; Loreau et al., 

2001; Tilman et al., 2014). This pattern has also been documented in aquatic systems 

where similar BEF relationships have been observed (Lecerf & Richardson, 2010). 

Studies have shown that these relationships can be influenced by environmental changes 

and require further investigation in disturbed contexts (McKie et al., 2009). Given its 

substantial impacts on freshwater systems, urbanization represents a major disturbance 

that warrants attention in biodiversity – ecosystem functioning research. 

Moreover, a holistic approach is needed to enhance our understanding on stream 

ecosystem functioning. Urbanization can simultaneously alter abiotic environmental 

parameters (e.g. water quality) and community structure (biodiversity), potentially leading 

to complex effects on ecosystem functioning (Cardinale, Nelson et al., 2000). These 
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intertwined impacts highlight the need to consider both structural and environmental 

changes when assessing stream ecosystem processes. Moreover, although biodiversity has 

been widely used to assess structural changes, other structural parameters, such as trophic 

structure, remain insufficiently documented (Lecerf & Richardson, 2010).  

To address these gaps, this study investigates how urbanization shapes stream 

ecosystems by examining the relationships among abiotic, biotic, structural and functional 

attributes. Benthic macroinvertebrate communities, which are highly responsive to 

disturbances and central to stream ecosystem processes, provide valuable model systems 

in this context (Wallace & Webster, 1996). This diverse and ubiquitous group includes 

both sensitive taxa such as Ephemeroptera, Plecoptera and Trichoptera (EPT) and more 

tolerant taxa such as Oligochaeta and Chironomidae, enabling the assessment of urban 

disturbance through changes in community composition (Robert et al., 2024). Moreover, 

their high diversity allows benthic macroinvertebrates to occupy a wide range of trophic 

roles, including decomposers, grazers and predators (Merritt et al., 2017). Consequently, 

analyzing their community composition and trophic structure provides valuable insights 

into ecosystem processes such as productivity, energy flow, and nutrient cycling. 

Combined with directly mediated functions, such as organic matter decomposition, 

benthic macroinvertebrates are excellent indicators of the ecological consequences of 

urban disturbances (Wallace & Webster, 1996). 

 Therefore, we simultaneously analysed water quality, benthic macroinvertebrates 

communities, their trophic niche and organic matter decomposition along an urbanization 

gradient and used path analysis to disentangle the relative influence of urbanization on 

these abiotic, biotic, structural and functional attributes. 

 

2.4 Materials and Methods 

2.3.1. Study Area and Sampling Sites 

 

Fieldwork was conducted between 9 April and 2 May 2024 in the city of Trois-

Rivières, Québec, Canada. Watersheds of two streams flowing into the St. Lawrence River 

with contrasting degrees of urbanization were selected: Rivière Aux Sables (17,947 km²) 
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and Rivière Milette (14,644 km²; Figure 1A). Both watersheds belong to the Saint-

Maurice River paleo delta, and thus share similar geomorphological features, including 

soft sediment substrate (Leblanc et al., 2013), as well as comparable instreams physical 

conditions (Table S1). The close resemblance between Rivière Milette (10.7 km) and 

Rivière aux Sables (13.8 km) supports their consideration as a single study system, thereby 

minimizing geomorphological biases. The Rivière Milette catchment is more heavily 

urbanized, flowing through the city center, with residential neighborhoods in the upstream 

section and an industrial district downstream. In contrast, the Rivière aux Sables 

catchment is comparatively well-preserved, with a largely natural upstream section, and 

low-intensity residential neighborhoods downstream (Fig. 1A). These two catchments 

were selected to encompass a broad range of urbanization intensity, and ten sites were 

systematically distributed along each river to span the entire upstream-downstream 

gradient, resulting in a total of 20 sites. 

 

 
Figure 2.1 Study area overview: (A) Aux Sables and Milette streams and their 

catchments. (B) Sub-catchments and sampling sites along the studied rivers. The 

Rivière aux Sables and its catchment are shown in yellow, while the Rivière Milette and 

its catchment are shown in red. Sampling sites are represented by black (A) and white (B) 

triangles. 
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2.3.2. Urbanization 

 

To quantify urbanization along the streams, each catchment was divided into 10 

sub-catchments, with the sampling sites serving as pour points for delineation (Fig. 1B). 

This was accomplished using a Digital Elevation Model (DEM) of the study region 

derived from publicly accessible LiDAR data (Ministère des ressources naturelles et des 

forêts, 2024). The DEM of 1 m resolution was corrected to include culverts identified 

from satellite imagery (Campeau et al., 2023) before the watersheds were delineated with 

geoprocessing tools from the “watershed” package in ArcGIS pro version 3.4.  

Urbanization was quantified using the proportion of impervious surface cover (IC) 

in each sub-catchment as a proxy. IC was estimated from satellite imagery using the 

Normalized Difference Vegetation Index (NDVI), a widely used remote-sensing metric 

for distinguishing vegetated from non-vegetated surfaces. 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 

Space Agency [ESA]). Vegetation such as forests, grasslands or shrublands reflects more 

NIR and less R, resulting in higher NDVI values, whereas impervious surfaces and bare 

soils such as parking lots and bare agricultural fields yield values close to zero or negative. 

All non-vegetated cover was assumed to be impervious, which may have resulted in a 

slight overestimation given the minimal agricultural land cover in the catchments. Then, 

the proportion of IC was then quantified using ArcGIS pro. 

Local IC proportion (sub-watershed scale) was measured rather than the 

cumulative upstream scale (which sums urban and total surfaces of all upstream sub-

catchments). 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; Schiff & Benoit, 2007). 

This local focus is further justified as upstream effects are often attenuated by natural 

retention processes and do not fully transmit downstream (Burns, 1998; Peterson et al., 

2001). 
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2.3.3. Aquatic macroinvertebrates community and water quality  

 

To analyze the macroinvertebrate communities along the two streams, kick-net 

sampling was conducted following a protocol adapted from Quebec's MFFP guide 

“Protocole d’échantillonnage des macroinvertébrés benthiques d’eau douce du Québec – 

Cours d’eau peu profonds à substrats meubles” (Moisan & Pelletier, 2011). Along a 50-

meter transect, 20 kick net samples were collected in all habitat types available in the 

transect prioritizing the most biogenic habitats (macrophytes beds, submerged woody 

debris, bryophyte and algal mats). All 20 samples of the same site were pooled and 

preserved in ethanol for further laboratory analysis. Samples were then sorted counted 

under a binocular microscope; insects identified to the family level, whereas non-insect 

macroinvertebrates were identified to the class or subclass level. 

To assess the water quality, four physicochemical parameters were measured in situ 

on two occasions between 9 April and 2 May 2024. Conductivity (Myron L Company, 

ULTRAPEN™ PT1), turbidity (AquaFluor), pH and temperature (Myron L Company, 

ULTRAPEN™ PT2) were measured before and the day of macroinvertebrate sampling 

(Table S2). To minimize short-term variability and obtain a more accurate representation 

of the water quality profile at each site, the two measurements were averaged prior to 

statistical analysis. 

 

2.3.4. Isotopic analysis  

 

To analyze the trophic niche of macroinvertebrate communities, stable carbon and 

nitrogen isotopes were used to identify the range of resources exploited in the system (13C) 

and to estimate the length of the trophic chain (15N; Peterson & Fry, 1987). After 

identification, isotopic values of macroinvertebrate families with sufficient biomass (more 

than ten individuals for small taxa such as Chironomidae or Hydropsychidae, and one or 

two individuals for larger taxa such as Cordulegastridae) were measured. Samples were 

dried at 70°C for at least 48 hours and ground into a homogenous powder. Two replicates 

of 1.0 mg of each sample were encapsulated in tin capsules and analyzed for N and C 

stable isotopes composition using a continuous-flow isotope-ratio mass spectrometer 
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(IRMS). Samples were measured against calibrated reference gases (high purity N2 and 

CO2) and laboratory standards which were referenced against international certified 

reference materials (USGS-40 and USGS-41). Isotope ratios were expressed in delta 

notation d13C and d15N relative to Vienna Pee Dee Belemnite and AIR. 

 

2.3.5. Decomposition potential 

 

Cellulose decomposition potential (CDP) was used as a proxy for instream 

decomposition. To do so, a standardized cotton strip method (Tiegs et al., 2013) was used, 

in which the loss of tensile strength of the strips serves as a proxy for organic matter 

degradation. At each site, four strips enclosed in coarse mesh bags and four in fine mesh 

bags were submerged in river water at the beginning of the field season. These treatments 

were used to distinguish the relative contributions of macroinvertebrates and of microbes 

and fungi to the decomposition process. The strips were removed after 35 days in the 

streams. This amount of time was intended to yield over 50% tensile-strength loss. Each 

strip was cleaned in 90% ethanol for approximately 30 seconds, then dried at 40°C for at 

least 24 hours and stored until tensile-strength measurements were performed.  

A Mark-10 easyMeasur-LR (F105-EM, accuracy ± 0.1%) tensiometer was used to 

determine maximal tensile strength. Approximately 1-cm-long portions at each end of the 

strip was placed in the grips mounted on a motorized test stand. The strips were pulled at 

a fixed rate of 2 cm/min until breakage, which indicated the maximal tensile strength. 

Tensile loss was then calculated using equation 1. 

 

TL = (Tensile Strengthtreatment / Tensile Strengthreference) x 100 / 35 

 

Equation 1. Tensile loss equation. Where TL is Tensile Loss, Tensile Strengthtreatment is 

the maximum tensile strength recorded for each of the strips incubated in the field, and 

Tensile Strengthreference is the mean tensile strength of 10 strips that were not incubated in 

the field, but were cleaned with ethanol, dried and stored. 35 corresponds to the number 

of in-stream deployment days. 
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Preliminary analysis of tensile loss revealed no significative differences between 

coarse and fine mesh treatments (same mean and variance; Fig. S1). Based on this result, 

tensile loss data of the two treatments were pooled to calculate a mean value per site for 

further analysis, thereby increasing the number of replicates and improving the robustness 

of the results. 

 

2.3.6. Statistical analysis 

 

 Abiotic and biotic variables 

To explore the multivariate structure of water quality conditions among sites, we 

performed a Principal Component Analysis (PCA) on the measured physicochemical 

variables (temperature, pH, conductivity, turbidity) to facilitate the visualization of 

patterns of covariation among variables and to compare site profiles in a reduced 

ordination space (Legendre & Legendre, 2012). Site scores from the first two principal 

components were examined, as these axes explained the largest proportion of variance in 

the data. To assess the potential influence of urbanization, site scores were visualized 

along a gradient of IC. 

To assess patterns in macroinvertebrate community composition among sites, a 

Principal Coordinates Analysis (PCoA) based on a Hellinger-transformed species 

abundance matrix was conducted using Euclidean distances. This transformation was 

selected because preliminary analyses suggested that most compositional changes 

reflected shifts in relative abundances rather than the presence or absence of species 

(Anderson et al., 2011). The PCoA enables visualization of community similarity among 

sites, with closer sites sharing more similar macroinvertebrate assemblages. Community 

patterns were further examined in relation to urbanization, with sites colored according to 

their IC.  

To quantify biotic homogenization of macroinvertebrate communities, pairwise 

distance between sites were calculated in the PCoA ordination space and the mean 

distance to all other sites was computed for each site (Legendre & Legendre, 2012). This 

metric reflects the distinctiveness of each community, with lower values indicating more 
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homogeneous assemblages. The resulting homogenization index was then modeled with 

IC using simple linear regression. 

 

Trophic niche 

Trophic niche was quantified using stable isotope ratios of carbon (δ¹³C) and 

nitrogen (δ¹⁵N) as a measure of trophic niche width across sites. To do so, Bayesian 

Standard Ellipse Areas (SEAb) were calculated using the SIBER package (Jackson et al., 

2011) in R, providing an estimate of the core isotopic niche while being robust to small 

sample sizes.  

In addition, isotopic standard deviations (SD) were calculated separately for δ¹³C 

(SD¹³C) and δ¹⁵N (SD¹⁵N) within each site (Layman et al., 2007). These metrics were used 

to capture the dispersion of taxa in isotope space and to interpret the main axes of variation 

contributing to differences in ellipse size. Simple linear regressions were then applied to 

evaluate relationships between IC and trophic structure indices (SD¹³C, SD¹⁵N). 

 

Path analysis 

Piecewise structural equation modeling (SEM) was used to disentangle direct and 

indirect effects of urbanization on stream ecosystems by linking abiotic (impervious cover 

and water quality), biotic (macroinvertebrate community composition), structural (trophic 

structure) and functional (CDP) variables. This approach was selected because SEM 

allows testing of hypothesized causal pathways among multiple interdependent variables 

within a single analytical framework. The piecewiseSEM package in R (Lefcheck, 2016) 

was used to fit models as a set of linear mixed-effects models, which is particularly 

suitable for small sample sizes and hierarchical ecological data.  

Models were constructed based on a priori hypotheses derived from established 

ecological theory regarding hierarchical environmental filtering in stream ecosystems 

(Leibold et al., 2004). Impervious cover was treated as an exogenous landscape-level 

driver expected to alter stream physicochemical conditions, as widely documented in 

urban stream ecology (Walsh et al., 2005). These abiotic changes were hypothesized to 

act as environmental filters shaping macroinvertebrate community composition, 

consistent with species-sorting theory. Community composition was then expected to 
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influence trophic niche structure, which represents an emergent a property of resource use 

patterns at assemblage level (Newsome et al., 2007). Accordingly, we tested pathways 

whereby IC influences stream physicochemical characteristics (PCA axis 1), which in turn 

affect macroinvertebrate community composition (PCoA axis 1), and CDP, followed by 

effects on trophic niche widths. Two separate models, one for decomposition potential 

and one for trophic niche, were necessary due to the statistical limitations imposed by the 

small sample size (n=20). Directs effects of urbanization on structural and functional 

variables were also included to account for potential unmediated influences. 

In addition, we tested for partial mediation by comparing saturated and reduced 

models, thereby assessing whether indirect effects alone could explain the relationships 

or whether direct pathways were still required. Model fit was assessed using chi-squared 

tests based on a d-separation approach (Shipley, 2016), where non-significant p-values (p 

> 0.05) indicate adequate model fit. Competing models, including alternative mediation 

structures, were compared using Akaike’s Information Criterion (AIC), and standardized 

path coefficients were extracted to evaluate the relative strength of causal relationships. 

 

2.5 Results 

2.4.1. Impervious cover proportion  

 

 The proportion of impervious cover (IC) in the sub-catchments increased from 

upstream to downstream along each stream. The regression shown in Figure 2.2 illustrates 

a continuous increase from the upstream sites of Rivière aux Sables to the downstream 

sites of Rivière Milette. The lowest IC was measured in sub-catchment 2 (upstream 

Rivière aux Sables; 0.001), whereas the highest occurred in sub-catchment 18 

(downstream Rivière Milette; 0.80). Overall, sites in Rivière Aux Sables exhibited lower 

IC values (mean ± SD: 0.14 ± 0.12) compared with sites in Rivière Milette (mean ± SD: 

0.51 ± 0.17).  
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Figure 2.2. Impervious surface percentage along the Aux Sables and Milette streams 

sub-watersheds. Sites 1 to 10 correspond to the Aux Sables stream (yellow points, 

upstream to downstream), and sites 11 to 20 to the Milette River (red points, upstream to 

downstream). 

 

2.4.2. Physico-chemistry 

 

Physico-chemical variables measured in the Aux Sables and Milette streams 

showed clear differences among sites. Conductivity exhibited the strongest contrast, with 

Milette sites presenting a mean of 460.3 ± 192.9 µS cm⁻¹ and Aux Sables sites a mean of 

145.4 ± 43.2 µS cm⁻¹. Temperature ranged from 5.5 to 9.9 °C (mean ± SD: 7.9 ± 1.3), pH 

values varied between 6.5 and 7.7 (mean ± SD: 7.1 ± 0.4), and turbidity ranged from 3.8 

to 14.3 NTU (mean ± SD: 7.4 ± 2.9) across the two rivers. Overall, Milette sites were 

characterized by higher conductivity and pH compared with Aux Sables, whereas 

temperature was relatively similar between rivers. The Principal Component Analysis 

(PCA) biplot summarizes water quality variation among sites and the contribution of each 

physico-chemical variable (Fig. 3) and further descriptions of physicochemical profiles 

descriptions are provided in supplementary material (Table S2).  
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Figure 2.3. Principal Component Analysis (PCA) of physicochemical variables 

across sites along an impervious cover (IC) gradient. The IC gradient, expressed as a 

proportion, is represented through a color scale applied to the sites, illustrating changes in 

physicochemical conditions along the urbanization gradient. Sites are numbered 

according to their position: 1 mark the upstream and 10 the downstream of the Aux Sables 

River; 11 mark the upstream and 20 the downstream of the Milette River. 

 

The first two principal components explained 70.4% of the total variance. Sites 

were separated along the first principal component (PC1) according to the intensity of 

urbanization, with higher impervious cover associated with higher conductivity and pH. 

Second principal component (PC2) mainly reflected turbidity and temperature gradient. 

 

2.4.3. Macroinvertebrates communities 

 

A total of 64 macroinvertebrate taxa were identified, including 57 insect families 

and 7 non-insect macroinvertebrate taxa. Community composition across sites was 

summarized using a Principal Coordinates Analysis (PCoA; Fig. 4A). The first two axes 
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explained 54.7% of the total variation. Sites clustered along the impervious cover gradient, 

suggesting similarity in community composition with urbanization 

Mean pairwise distance in the PCoA space decreased with increasing IC (Fig. 4B; 

R2 = 0.23, p < 0.02), indicating greater taxonomic similarity among communities at more 

urbanized sites. 
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Figure 2.4. (A) Principal Coordinates Analysis (PCoA) of macroinvertebrates 

communities performed on a Euclidian distance matrix after Hellinger 

transformation of taxa data. Each point represents a community at a given site, with 

closer points indicating greater similarity in community composition. The IC gradient, 

expressed as a proportion, is represented through a color scale applied to the sites, 

illustrating changes in community composition along the urbanization gradient. Only the 

taxa located more than 0.2 units from the origin are displayed, representing those 

contributing the most to the variation. Sites are numbered according to their position: 1 

mark the upstream and 10 the downstream of the Aux Sables River; 11 mark the upstream 

and 20 the downstream of the Milette River. (B) Relationship between impervious cover 

(IC) expressed as a proportion and macroinvertebrate community homogenization. 

 

2.4.4. Trophic structure  

 

Stable isotope analyses were conducted for 23 macroinvertebrate taxa and standard 

ellipse area are represented in supplementary material (fig. S3). Bayesian regression 

further revealed a consistent negative relationship between IC and Bayesian standard 

ellipse area (SEAb; Fig. 2.5A) with a posterior mean slope of -49.2 (95% credible interval 

ranging from -75.5 to -30.3). These results indicate that increasing IC consistently reduces 

the trophic niche width of macroinvertebrate communities. 
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Figure 2.5. (A) Relationship between Bayesian Standard Ellipse Area (SEAb) and 

impervious cover (IC). (B) Relationship between Standard Deviation (SD) of δ¹³C 

and impervious cover. Posterior distributions of SEAb are shown for each site. Sites are 

ordered along the x-axis by increasing IC proportion, and x-axis labels indicate the 

corresponding IC proportion for each site.  
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To better understand whether the observed reduction in SEAb was driven by 

changes in carbon or nitrogen axes, the standard deviation of δ¹³C (SD13C) and δ¹⁵N 

(SD15N) were calculated within each site. SD13C reflects variation in basal resource use, 

whereas SD15N captures differences in trophic position among taxa. Simple linear 

regressions were performed to assess the relationships between SD and IC. A significant 

negative relationship was observed between SD13C and IC (R2 = 0.34, p = 0.004; Fig. 

2.5B), indicating that carbon source diversity decreased with increasing urbanization. No 

significant relationship was detected for SD15N (Fig. S3). Note that despite the two 

outliers in SD13C analysis, the relationship remained significant when they were excluded 

(R2 = 0.34, p = 0.007), supporting its robustness. 

 

2.4.5. Decomposition potential 

 

Cellulose decomposition potentials were quantified as tensile strength loss, 

expressed as percentage per day (N, %/day) across the study sites. The relationship 

between tensile loss and impervious cover (IC) was further assessed using a linear 

regression model, showing a strong positive relationship (R2 = 0.82, p < 0.001; Fig. 6). 

Sites with higher impervious cover exhibited greater tensile loss, suggesting that IC 

accelerates organic matter breakdown. 
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Figure 2.6. Relationship between impervious cover (IC) expressed as a percentage 

(%) and tensile strength loss of cotton strips (percentage of initial strength lost, N). 

Each point represents the mean tensile loss of the eight cotton strips per site. 
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2.4.6. Structural equation modeling 

 

The relative influence of urbanization on these ecosystem attributes was analyzed 

using path analysis (Fig. 2).  

 
 

Figure 2.7. Structural equation modeling (SEM) of direct and indirect effects 

between (A) urbanization, water quality, communities and trophic niche and (B) 

urbanization, water quality, communities and CDP. Direction of the effects are 

represented by arrows accompanied by their standardized path coefficient quantifying the 

strength of the effect. Significant paths are marked by asterixis (0 *** 0.001 ** 0.01 * 

0.05). 

 

Tests of directed separation for both SEMs did not indicate any significant missing 

paths (p > 0.05), supporting the adequacy of the hypothesized model structure. The first 

model (Fig. 2A) exhibited a good global goodness-of-fit (chi-squared = 2.1, p = 0.35; 

Fisher’s C = 4.043, p = 0.4), explaining 49% of the variance in trophic niche. These results 

suggest that IC influences stream trophic niche both directly and indirectly via changes in 

community composition and water quality. For the second model (Fig. 2B), 86% of the 

variation in decomposition potential was explained and it exhibited good overall fit (chi-

squared = 1.571, p = 0.456; Fisher’s C = 2.941, p = 0.568), suggesting that urbanization 

affects decomposition potential directly and, to a lesser extent, through water quality and 

community composition. 
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2.6 Discussion 

This study investigated the pathways through which urbanization shapes stream 

ecosystem functioning by simultaneously assessing water quality, macroinvertebrate 

community composition, trophic niche dynamics and cellulose decomposition potential 

(CDP). Results indicate that impervious cover (IC) exerted direct effects on water quality, 

trophic niche width and CDP. Path analysis further showed that IC indirectly altered 

macroinvertebrate assemblages via its impact on water quality, leading to a contraction of 

trophic niche width, while also increasing CDP through additional, unmeasured 

mechanisms. 

The pronounced effect of urbanization on water quality was evidenced by the strong 

association between IC, conductivity and pH. Although this relationship has been widely 

reported (Walsh et al., 2005), identifying the most responsive physicochemical parameters 

in this study system was relevant given the substantial local and regional variability in 

streams responses to urbanization (Booth et al., 2016). In this case, conductivity and pH 

emerged as the strongest indicators among the variables measured, though other urban-

sensitive parameters (e.g., total phosphorus and ammonium and dissolved organic carbon) 

may also respond to urbanization but were beyond the scope of this study (Hatt et al., 

2004). These patterns are likely driven by the influx of anthropogenic inputs from urban 

land-use, notably road salts and the weathering of impervious surfaces. Runoff mobilizes 

these salts and mineral residues, releasing ions such as calcium, magnesium, potassium 

and bicarbonate. This process enhances stream water alkalinity and conductivity (Kaushal 

et al., 2017) and has the potential to trigger cascading effect on aquatic communities 

(Johnson et al., 2013).  

 Indeed, the observed increase in water conductivity and pH was associated with 

changes in community composition, as suggested by the SEM path analysis results. While 

conductivity and pH emerged as the strongest indicators among the measured variables, it 

is important to note that macroinvertebrate responses may also reflect other urban-

associated environmental factors not captured in this study, such as nutrient concentrations 

or contaminants. Aquatic invertebrates can be affected by water chemistry through 

multiple biological pathways, including physiological tolerances and contaminant 
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toxicity. Consequently, organisms with limited osmoregulatory capacity or contaminant 

tolerance may be disadvantaged by fluctuations in dissolved ions concentration and 

increased water alkalinity, ultimately leading to populations dynamics (Johnson et al., 

2013). Ephemeroptera taxa provide a clear example, as they are highly sensitive to 

elevated conductivity, with reduction reported even at relatively low concentrations levels 

(200 µS/cm; Timpano et al., 2018). In the present study system, sites with greater IC 

frequently exceeded this threshold, which may partly account for the decrease in diversity 

observed. Overall, conductivity and pH appear to play a major role in driving the loss of 

diversity and the dominance of tolerant taxa such as Chironomidae and Oligochaeta, 

ultimately leading to community homogenization of urban sites.  

The loss of sensitive taxa not only promotes community homogenization but also 

results in the reduction of ecosystem structure and functions to which these taxa 

contribute. According to the SEM results, the homogenization of community composition 

exerts an effect on the trophic niche of macroinvertebrates, whereas its influence on 

decomposition processes appears comparatively limited. This highlights the narrowing of 

the isotopic trophic niche as a consequence of urbanization impacts on macroinvertebrates 

communities. Consistently, the reduction of ellipse area observed with increasing 

urbanization, indicating a loss of trophic complexity, appears to result primarily from 

indirect effects mediated through water quality deterioration and community 

restructuring, rather than from direct urbanization effects.  

 As anticipated, shifts in community composition altered the trophic niche, 

particularly the variability in exploited carbon resources, as indicated by the standard 

deviation of d13C values. This suggests that urban sites may support fewer distinct carbon 

sources, while trophic positions remain relatively stable. Such patterns imply that 

urbanization may alters the variability of exploited resources more than the hierarchy of 

trophic interactions, consistent with previous studies showing that changes in community 

composition and water quality constrain the range of available food sources (García et al., 

2017).  

The observed horizontal contraction of the isotopic niche can be interpreted through 

several non-mutually exclusive mechanisms. First, a non-random loss of specialist 

consumers may lead to “niche elimination, reducing the breadth of exploited resources 
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(Woodward, 2009). Second, limited resource availability may drive “niche 

generalization”, where consumers converge toward similar, more omnivorous diets (Pyke 

et al., 1977). Third, increased environmental homogeneity may lead to “niche 

homogenization”, whereby consumers disproportionately rely on a narrower set of 

dominant resources (Schoener, 1974). 

Although the direct relationship between water quality degradation and community 

composition observed in this study is most consistent with the niche elimination 

hypothesis, the other mechanisms cannot be ruled out. It is therefore likely that multiple 

processes operate simultaneously to shape trophic niche structure along the urban 

gradient. 

 In the other hand, cellulose decomposition potential seems to be predominantly 

influenced by the direct impacts of urbanization, rather than by indirect pathways 

mediated through changes in water quality or macroinvertebrate community composition. 

This indicates that the absence of certain unmeasured parameters constrains a full 

understanding of the mechanisms by which urbanization influences decomposition. Given 

the lack of differences in tension loss between the two mesh-size treatments, a negligible 

contribution of macroinvertebrates was expected. Supplementary community analyses 

revealed a low relative abundance of shredders in the present study system (Figure S2). 

Nonetheless, CDP increased with IC, in agreement with previous findings (Tiegs et al., 

2024). Although this study did not assess the decomposer microbial community, previous 

research suggests that some microorganisms may actually thrive under urban conditions, 

potentially compensating for the reduced role of macroinvertebrates in decomposition 

potential (Tagliaferro et al., 2022). This highlights the need to consider both microbial and 

invertebrate pathways when evaluating ecosystem functioning in urban streams, as shifts 

in their relative contributions may alter the overall dynamics of organic matter processing 

under urban pressure.  

 Overall, this study demonstrates that urbanization exerts pronounced effects on 

stream ecosystems by altering water quality, restructuring macroinvertebrate 

communities, and reducing trophic niche width, while simultaneously increasing 

decomposition potential. These findings suggest that changes in community composition 

primarily affect trophic interactions, whereas decomposition potential is more directly 
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influenced by urban pressures, potentially mediated by microorganisms rather than 

macroinvertebrates. Nonetheless, the relatively small sample size (n=20) limited the 

complexity of the structural equation models that could be tested, constraining the 

integration of additional pathways and variables. Future studies with larger datasets would 

allow more comprehensive models, including microbial communities, to assess whether 

urbanization indeed shifts the relative contribution of microbes and macroinvertebrates to 

organic matter processing, thereby refining our understanding of the reorganization of 

ecosystem functions in urban streams. 
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CHAPITRE III 

CONCLUSION GÉNÉRALE 

3.1 Résultats généraux  

Pour mieux comprendre les mécanismes sous-jacents à l’influence de 

l’urbanisation sur le fonctionnement des écosystèmes de cours d’eau, cette étude a suivi 

simultanément des paramètres abiotiques, biotiques et fonctionnels de deux rivières 

soumises à un gradient d’urbanisation. Plus précisément, des indicateurs de la qualité de 

l’eau (paramètres abiotiques; pH, conductivité, turbidité, température), la composition 

taxonomique et la niche trophique des communautés de macroinvertébrés (paramètres 

biotiques), ainsi que le potentiel de décomposition (paramètre fonctionnel), ont été mis en 

relation avec la proportion de couvert imperméables. Enfin, des analyses de pistes ont 

permis de quantifier l’influence relative de ce proxy de l’urbanisation sur les différents 

paramètres des cours d’eau et de mettre en lumière les interactions qui les relient, révélant 

ainsi les voies directes et indirectes par lesquelles l’urbanisation modifie le 

fonctionnement des écosystèmes lotiques. Cette approche a permis non seulement de 

brosser un portrait des conséquences de l’urbanisation sur le fonctionnement des rivières 

à l’étude, illustrant la manifestation du « syndrome du cours d’eau urbain », mais aussi de 

mieux comprendre les mécanismes directs et indirects par lesquels ces altérations se 

produisent.  

 

3.1.1 Paramètres abiotiques – qualité de l’eau 

Les deux modèles d’équations structurelles effectués ont respectivement révélé un 

effet direct de la proportion de surface imperméable sur les paramètres de qualité de l’eau. 

Parmi ceux-ci, la conductivité et le pH se sont révélés comme étant les meilleurs 

indicateurs des perturbations urbaines parmi celles qui ont été mesurées en raison de leur 
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forte corrélation positive avec la proportion de surface imperméable. L’augmentation de 

la conductivité et de l’alcalinité de l’eau est cohérente avec les observations décrites par 

le « syndrome du cours d’eau urbain » de Walsh et al., (2005). Elle s’explique notamment 

par le ruissèlement provenant des surfaces imperméables qui mobilise les sels et minéraux 

issus de l’altération des matériaux urbains et des sels de voirie. Ceux-ci enrichissent les 

eaux en ions, tels que le calcium, le magnésium, le potassium et le bicarbonate. Cette 

concentration accrue en ions se traduit ensuite par une augmentation de la conductivité et 

de l’alcalinité des cours d’eau (Johnson et al., 2013; Kaushal et al., 2017). Or, malgré la 

variabilité locale et régionale des réponses des cours d’eau aux perturbations urbaines 

(Booth et al., 2016), les résultats obtenus ont permis de confirmer que l’urbanisation 

exerce bel et bien une influence mesurable sur le système étudié.  

 

3.1.2 Paramètres biotiques – composition des communautés  

Une influence de la proportion du couvert imperméable sur la structure des 

communautés de macroinvertébrés a également été mise en évidence par les deux modèles 

d’équations structurelles. Ils ont cette fois révélé des effets indirects de la proportion de 

surface imperméable sur la composition taxonomique et sur les niches trophiques des 

communautés de macroinvertébrés.  

Dans le système d’étude analysé, l’homogénéisation des communautés en réponse 

à l’augmentation de la proportion de surface imperméable a été davantage expliquée par 

l’entremise des variations de la qualité de l’eau. Les sites présentant les plus fortes 

proportions de surfaces imperméables dans leurs sous-bassins versants respectifs 

abritaient des communautés dominées par des taxons tolérants aux perturbations, 

notamment les chironomes (chironomidae), les sangsues (hirudinae) et les oligochètes 

(Oligochaeta). Ces mêmes sites ont également affiché une plus grande similarité 

taxonomique entre eux, traduisant ainsi le processus d’homogénéisation des communautés 

le long du gradient urbain évoqué. Ce résultat peut s’expliquer par la sensibilité de certains 

taxons de macroinvertébrés aux conditions de la qualité de l’eau. Certains d’entre eux, 

comme des familles d’éphéméroptères, de plécoptères et de trichoptères, ont des capacités 

osmotiques et des tolérances aux contaminants limitées (Johnson et al., 2013). Ainsi, dans 
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des conditions de haute conductivité et d’alcalinité, comme dans certains sites des rivières 

Milette et Aux Sables, il est probable que ces familles d’EPT aient été désavantagées, au 

profit de taxons plus tolérants, comme les chironomes et les oligochètes qui dominent les 

communautés de ces sites. 

 

3.1.3 Paramètres biotiques – Structure trophique 

En ce qui concerne les niches trophiques, le modèle qui leur était consacré a révélé 

une contraction de l’amplitude des niches isotopiques influencée indirectement par les 

surfaces imperméables à travers la composition des communautés. Cette contraction 

correspond à une réduction de la diversité trophique, se traduisant par une occupation plus 

restreinte de l’espace isotopique par les communautés, soit une probable diminution de la 

diversité de ressources utilisées (d13C) ou une probable réduction de l’amplitude des 

niveaux trophiques (d15N). Des analyses supplémentaires ont indiqué que cette 

simplification est davantage associée à une moindre diversité des ressources détectée dans 

le réseau, soit un rétrécissement horizontal (d13C) de la niche. Une telle diminution de la 

diversité trophique peut avoir des implications écologiques importantes, notamment une 

vulnérabilité accrue des communautés face aux perturbations et une simplification des 

réseaux trophiques des cours d’eau urbains (Duffy et al., 2007).  

Le rétrécissement horizontal de la niche isotopique peut s’expliquer selon trois 

hypothèses. La première est l’élimination de niche causée par la perte non aléatoire de 

consommateurs spécialistes (Woodward, 2009). La deuxième concerne la niche 

généraliste, dans laquelle la rareté des ressources alimentaires conduit à une convergence 

des régimes alimentaires, comme une augmentation de l’omnivorie (Pyke et al., 1977). La 

dernière consiste en l’homogénéisation de la niche, dans laquelle l’homogénéité de la 

ressource amène les consommateurs à exploiter un éventail de ressources plus restreint, 

puisque les ressources dominantes tendent à être fortement privilégiées (Schoener, 1974). 

À noter que ces processus qui régissent la taille de la niche sont non exclusives et peuvent 

agir simultanément. Or, malgré la relation directe de la qualité de l’eau sur la composition 

de la communauté, qui pointe davantage vers l’hypothèse de l’élimination de niche, il 

n’est pas exclu que les autres hypothèses soient plausibles.  
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3.1.4 Paramètres fonctionnels 

Enfin, bien qu’une diminution de la biodiversité ait été observée avec 

l’augmentation de la proportion de surfaces imperméables, le potentiel de décomposition 

a paradoxalement augmenté le long du même gradient urbain. À première vue, cette 

tendance contredit les prédictions classiques de la relation biodiversité – fonctionnement 

de l’écosystème (BEF), selon lesquelles une perte de diversité est généralement associée 

à une réduction des fonctions écosystémiques (Tilman et al., 2014). Toutefois, l’analyse 

de piste a révélé que la proportion de surfaces imperméables exerçait un effet direct plus 

important sur le potentiel de décomposition que via la variation des communautés de 

macroinvertébrés. Ce résultat, corroboré par les analyses préliminaires n’ayant pas détecté 

de contribution significative des macroinvertébrés à la dégradation des bandes de coton, 

souligne l’intérêt de distinguer les effets directs et indirects de l’urbanisation afin de mieux 

comprendre le décalage observé par rapport aux prédictions de la théorie BEF. Il apparait 

ainsi que le potentiel de décomposition est principalement conditionné par des effets 

directs de l’urbanisation, probablement par des variables non mesurées associées aux 

surfaces imperméables, tandis que l’influence de la composition des communautés de 

macroinvertébrés semble secondaire. 

 Une variable particulièrement pertinente à intégrer aurait été la composition des 

communautés de microorganismes, notamment les communautés bactériennes et 

fongiques. En effet, les bactéries et champignons décomposeurs jouent un rôle central 

dans la dégradation de la matière organique des cours d’eau (Hayer et al., 2022). Les 

résultats de cette présente étude suggèrent d’ailleurs que les microorganismes pourraient 

compenser la faible contribution des macroinvertébrés au potentiel de décomposition, 

laquelle augmente malgré tout avec l’intensification de l’urbanisation. Contrairement aux 

macroinvertébrés, certaine bactéries semblent être favorisées par les conditions urbaines, 

ce qui peut accroître le potentiel de décomposition dans le cours d’eau (Imberger et al., 

2008; Tagliaferro et al., 2022). Cette observation met en évidence la nécessité de 

considérer conjointement les macroinvertébrés et les communautés de microorganismes 

pour comprendre pleinement cette fonction écosystémique et les mécanismes qui sous-

tendent sa réponse aux perturbations urbaines.  
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3.2 Perspectives de recherche  

Les résultats obtenus dans cette étude constituent une des rares analyses 

intégratives visant à comprendre les mécanismes par lesquels l’urbanisation affecte le 

fonctionnement des écosystèmes lotiques. En mobilisant simultanément des variables 

abiotiques, biotiques et fonctionnelles, cette approche holistique a permis de dévoiler de 

manière empirique des liens de causalité et des interactions qui demeurent sous-

documentés dans la littérature. Ce cadre analytique représente ainsi une contribution 

importante, car il répond à un manque bien identifiée : la difficulté de relier, dans un même 

model conceptuel, les réponses chimiques, biologiques et fonctionnelles des cours d’eau 

soumis à des pressions anthropiques croissantes (McFadden et al., 2023; Thompson et al., 

2012; Woodward, 2009). 

 Toutefois, la portée intégrative de l’analyse a été limitée par la taille de 

l’échantillon, contrainte par les réalités logistiques et la capacité d’échantillonnage dans 

le contexte propre à cette étude. Cette limite a empêché l’inclusion de l’ensemble des 

relations causales dans un unique modèle d’équations structurelles, menant à la 

construction de deux modèles plutôt qu’un totalement unifié. Or, cette contrainte 

méthodologique met en lumière la pertinence d’approfondir davantage l’approche adoptée 

en élargissant le nombre de sites étudiés et en ajoutant une couverture longitudinale 

exhaustive de plusieurs rivières partageant des traits géomorphologiques similaires mais 

soumises à des degrés d’urbanisation contrastés. Un tel modèle permettrait non seulement 

de raffiner les liens causaux identifiés, mais aussi d’intégrer des composantes pertinentes 

qui ont émergé grâce à la présente étude, notamment les communautés de 

microorganismes, dont le rôle est déterminant pour la fonction de la décomposition.   

 D’autres perspectives méthodologiques découlent également des limites 

rencontrées. Par exemple, l’étude n’a pas pu intégrer des variables hydrologiques, alors 

que l’hydrologie constitue l’un des marqueurs les plus distinctifs du « syndrome du cours 

d’eau urbain » (Paul & Meyer, 2001; Walsh et al., 2005). Les régimes hydrologiques 

instables, caractérisés par des crues fréquentes, imprévisibles et de grande amplitude, sont 

susceptible d’influencer directement la structure des communautés lotiques, notamment 

en fonction des capacités de résistance ou de recolonisation propres aux différents taxons 
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(Bourassa et al., 2017). L’intégration de traits fonctionnels, tels que la motilité ou la 

capacité d’encrage en relation avec l’hydrologie offrirait donc une piste prometteuse pour 

relier plus finement l’urbanisation à la structure des communautés et aux mécanismes 

écologiques étudiés. 

 Par ailleurs, les épisodes de crues intenses contribuent également à l’augmentation 

de la sédimentation, un autre processus central au fonctionnement des systèmes lotiques 

urbanisés (Waters, 1995). La sédimentation affecte à la fois la structure physique de 

l’habitat, la disponibilité des ressources et la dynamique des réseaux trophiques (Burdon 

et al., 2013). En effet, des travaux récents montrent que la surcharge sédimentaire peut 

perturber profondément l’organisation trophique des communautés de macroinvertébrés 

(Burdon et al., 2020). L’intégration de ce paramètre dans un cadre analytique similaire à 

celui adopté dans la présente étude permettrait donc de compléter le portrait mécanistique 

amorcé ici, en reliant explicitement les changements physiques induits par l’urbanisation 

aux réponses biotiques et fonctionnelles.  

 Dans un autre ordre d’idées, l’intégration d’une mesure de la sédimentation le long 

d’un large gradient d’urbanisation pourrait également remettre en perspective 

l’interprétation des structures de communautés et de fonctions observées dans cette étude, 

particulièrement compte tenu les caractéristiques géomorphologiques des rivières 

étudiées. En effet, celles-ci se distinguent par un substrat naturellement fin (Leblanc et al., 

2013), une condition qui façonne déjà la composition et la diversité des communauté de 

macroinvertébrés (Mathers et al., 2024). Dans de tels systèmes, l’urbanisation, notamment 

par l’augmentation des épisodes de crues induits par les surfaces imperméables et les 

décharges des gouts pluviaux, pourrait accentuer la sédimentation déjà naturellement 

élevée ou accroître l’instabilité des habitats en favorisant le déplacement récurrent des 

bancs de sédiments fins lors des crues (Waters, 1995). Dans ce contexte, la sédimentation 

pourrait s’avérer soit plus dommageable, soit plus difficile à distinguer de la variabilité 

naturelle inhérente au type de substrat.  

Par exemple, la contribution négligeable des macroinvertébrés à la fonction de 

décomposition dans la rivière Milette et Aux Sables, telle que révélée par cette étude, 

pourrait provenir d’un mécanisme relié à la sédimentation qui mérite d’être exploré plus 

en profondeur. D’une part, il est possible que la densité des taxons décomposeurs comme 
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les trichoptères et les plécoptères soit réduite étant donné leur sensibilité aux perturbations 

anthropiques, menant à une réduction de leur efficacité fonctionnelle. C’est ce que 

soulignent les résultats de cette étude. D’autre part, la faible contribution observée pourrait 

également s’expliquer par leur densité naturellement réduite dans les systèmes dominés 

par un substrat fin, comme les rivières étudiées (Angradi, 1999; Larsen et al., 2009). En 

effet, les habitats à substrat meuble offrent une moindre stabilité structurelle et une 

moindre capacité de rétention de la matière organique, ce qui peut limiter l’installation et 

l’activité des grands décomposeurs benthiques (Rabení et al., 2005). Ainsi, la combinaison 

d’un habitat peu favorable et d’une pression anthropique accrue pourrait créer un contexte 

dans lequel les décomposeurs sont soit marginalisés au profit des microorganismes plus 

résilients, soit présents en densités trop faibles pour assurer un rôle fonctionnel significatif. 

Cette hypothèse illustre bien la pertinence de l’approche proposée dans cette étude et 

renforce la nécessité de poursuivre ce type d’analyses holistiques et intégratrices afin de 

mieux comprendre les mécanismes sous-jacents aux effets, déjà bien documentés, de 

l’urbanisation sur le fonctionnement des écosystèmes.  

 

3.3 Conclusion 

L’étude présentée dans ce mémoire a permis de mieux comprendre les mécanismes 

par lesquels l’urbanisation modifie le fonctionnement des écosystèmes lotiques, en 

mobilisant de manière intégrée des paramètres abiotiques, biotiques et fonctionnels. Au-

delà des résultats empiriques présentés, elle illustre surtout la pertinence des approches 

holistiques pour caractériser les multiples relations causales par lesquelles l’urbanisation 

transforme les cours d’eau. En ce sens, Elle constitue une contribution utile au 

développement d’analyses véritablement mécanistiques des écosystèmes urbains, tout en 

mettant en évidence les limites méthodologiques qui devront guider les travaux futurs.  

Plus largement, les processus observés ici invitent à replacer l’étude des cours d’eau 

urbains dans un cadre théorique plus englobant : celui des méta-écosystèmes. 

L’urbanisation ne reconfigure pas seulement les écosystèmes lotiques, mais modifie 

également les flux réciproques de matière, d’énergie et d’organismes entre les milieux 

terrestres et aquatiques, conduisant notamment au découplage, à la simplification à 
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l’homogénéisation des réseaux trophiques (Perrelet et al., 2025; Twining et al., 2025). En 

perturbant ces échanges à grande échelle, les paysages urbanisés redéfinissent les 

conditions mêmes du fonctionnement écosystémique (Harvey et al., 2023; Marcarelli et 

al., 2011). Ainsi, l’approche intégratrice adoptée dans ce mémoire constitue une étape 

importante vers une compréhension méta-écosystémique de l’urbanisation, mais elle 

souligne aussi l’ampleur des efforts interdisciplinaires encore nécessaires pour 

appréhender pleinement les dynamiques écologiques émergentes dans les bassins versants 

anthropisés.  
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ANNEXE A 

SUPPLEMENTARY MATERIAL 

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

Sites are numbered according to their position: 1 mark the upstream and 10 the 

downstream of the Aux Sables River; 11 mark the upstream and 20 the downstream of the 

Milette River. 

  

Sites River Impervious cover 

(%) 

Wetted Width 

(m) 

Depth 

(m) 

Fine Sediment Substrate 

(%) 

1 Sables 8.1 2.5 0.2 100 

2 Sables 0.1 3 0.2 100 

3 Sables 1.9 2 0.3 100 

4 Sables 7.6 3 0.6 85 

5 Sables 10.5 3 0.4 100 

6 Sables 9.5 4 0.4 100 

7 Sables 19.1 3 0.3 100 

8 Sables 18.4 3 0.4 95 

9 Sables 34.3 3 0.5 100 

10 Sables 34.5 5 0.6 90 

11 Milette 27.1 1 0.2 100 

12 Milette 37.6 2 0.3 98 

13 Milette 39.2 2.5 0.3 98 

14 Milette 43.0 3 0.3 95 

15 Milette 35.6 3.5 0.6 100 

16 Milette 63.8 3.5 0.3 100 

17 Milette 47.2 3 0.5 90 

18 Milette 75.6 3 0.2 100 

19 Milette 72.9 2.5 0.3 100 

20 Milette 67.4 5 0.6 80 
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Table S2. Physico-chemical parameters mean and standard deviation (mean ± SD) 

in Aux Sables and Milette streams.  

 

River Temperature (°C) Conductivity 

(µS/cm) 

Turbidity (NTU) Ph 

Sables 7.99 ± 1.39 145.43 ± 43.19 7.85 ± 2.33 6.77 ± 0.19 

Milette 7.89 ± 1.30 460.30 ± 192.90 6.96 ± 3.36 7.33 ± 0.23 
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Figure S1. Tension loss in function of mesh size treatment of cotton strips incubated 

in Rivière aux Sables and Rivière Milette water. No significant differences in tension 

loss were detected between mesh types, according to the Wilcoxon test (W = 2299, p-

value = 0.4514) for central tendency and Levene’s test (F-value = 0.0001, p-value = 

0.9903). 
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Figure S2. Relative abundance of shredder’s taxa in function of impervious cover 

expressed as a percentage. Shredders sampled in this study included Amphipoda, 

Capniidae, Chrysomelidae, Crambidae, Curculionidae, Haliplidae, Isopoda, 

Lepidostomatidae, Leutricidae, Limnephilidae, Limoniidae, and Tipulidae. 
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Figure S3. Standard ellipse areas (SEA) representing macroinvertebrate trophic 

niche width across sites. δ¹³C and δ¹⁵N values are expressed in per mil (‰).  

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2
−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 1

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 2

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 3

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 4

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 5

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 6

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 7

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 8

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 9

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 10

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 11

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 12

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 13

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 14

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 15

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 16

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 17

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30
0

5
10

Site 18

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 19

Isotope 1

Is
ot

op
e 

2

−70 −60 −50 −40 −30

0
5

10

Site 20

δ13C

δ15
N



76 

 
Figure S4. Relationship between Standard Deviation (SD) of δ15N and impervious 

cover (IC). 
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