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Chapitre 1

Introduction générale

1. Les marais intertidaux estuariens : menaces et enjeux de res-

tauration

Les marais intertidaux sont les habitats sédimentaires densément végétalisés qui se dé-

veloppent dans la partie haute des zones intertidales, aux moyennes et hautes latitudes. On

les rencontre dans différents types d’hydrosystèmes côtiers et de transition : deltas, baies,

systèmes lagunaires et estuaires. Les estuaires, en raison de leur position d’interface entre

les eaux douces et les eaux marines et du rôle morphogène des marées, représentent des

contextes écologiques uniques. Ils offrent une grande variété d’habitats, qualifiée de mosaïque,

qui sont utilisés de manière isolée ou complémentaire par différents types d’organismes. Les

marais intertidaux sont une composante essentielle de cette mosaïque estuarienne.

1.1. Fonctions écologiques et services écosystémiques des marais intertidaux

D’un point de vue écologique, les marais intertidaux sont le siège d’une production végétale

intense (plantes vasculaires et microalgues des sédiments) qui les placent au rang des éco-

systèmes ayant la plus forte productivité primaire de la planète, derrière les mangroves (Mitsch

et Gosselink, 2015). Cette production végétale représente à la fois un habitat et une ressource

trophique – directe ou indirecte – pour une grande variété d’organismes incluant les invertébrés,

les poissons et les oiseaux (Teal, 1962 ; Kneib, 1997). Les marais intertidaux estuariens sont

associés à de nombreux services écosystémiques dont beaucoup découlent en grande partie

de cette forte productivité végétale. En voici quelques exemples caractéristiques :

1) Soutien des stocks halieutiques. Le transfert de la production des marais intertidaux

vers les milieux côtiers contribue au soutien de stocks d’espèces de poissons et de macrocrus-

tacés dont certains sont exploités commercialement (Cattrijsse et Hampel, 2006). La relation

d’interdépendance qui existe entre la productivité des zones terrestres littorales et celle des

écosystèmes côtiers a été mise en évidence par exemple à partir de la corrélation qui existe

entre la surface végétalisée des marais intertidaux dans les estuaires au nord du golfe de

Mexique et les quantités annuelles moyennes de crevettes pénéidées pêchées sur les côtes

avoisinantes (Fig. 1.1a ; Boesch et Turner, 1984). Il est par ailleurs établi que les juvéniles de

certaines espèces de poissons marins viennent s’alimenter, durant leur première année de vie,

à partir de la faune invertébrée des marais intertidaux. Pêchés en milieu côtier où ils achèvent

leur croissance et se reproduisent, ces poissons contribuent au transfert de la production des
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marais intertidaux vers les écosystèmes côtiers. C’est le cas par exemple du bar franc (Di-

centrarchus labrax) dans la baie du Mont Saint-Michel (Lefeuvre et al., 2000 ; Laffaille et al.,

2001).

(a) Relation entre la surface des marais intertidaux dans les

estuaires et les quantités de crevettes pêchées près des côtes,

au nord du Golfe du Mexique (Source : Boesch et Turner,

1984).

(b) Réduction du coût de la protection contre

les submersions marines en fonction de l’éten-

due de la végétation des marais intertidaux en

pied de digue (Source : National Rivers Autho-

rity, 1992).

Figure 1.1 – Illustration de deux services écosystémiques associés aux marais intertidaux.

2) Protection contre les submersions. Le couvert végétal dense des marais intertidaux

joue un rôle d’atténuation de la houle, et donc de protection des digues contre les submer-

sions marines. D’après une étude réalisée par la National Rivers Authority en Grande-Bretagne

(1992), la hauteur de digue nécessaire pour se protéger de l’effet des vagues en l’absence de

schorre 1, et les coûts de construction associés, sont fortement réduits lorsqu’un marais est

implanté en pied de digue (Fig. 1.1b). Les marais intertidaux assurent par ailleurs un tampon-

nement dynamique des phénomènes d’érosion et de sédimentation : ils peuvent jouer, selon les

circonstances, le rôle de puits ou de source pour les sédiments. Les marais intertidaux situés

à l’amont des fleuves servent de zones d’expansion de crues limitant localement l’élévation du

niveau de l’eau lors des événements hydrologiques extrêmes (Temmerman et al., 2013).

3) Rôle de régulation. Les marais ont un rôle déterminant dans la régulation des nutri-

ments qui soutiennent la production secondaire des écosystèmes estuariens, en particulier

l’azote (Nixon et al., 1980 ; Childers et al., 2000 ; Rozema et al., 2000) et le silicium (Hackney et

al., 2000 ; Struyf et al., 2006 ; Jacobs et al., 2008). Apporté par les marées sous forme minérale

dissoute (NO2, NO3) ou organique particulaire, l’azote subit dans les marais plusieurs trans-

formations : dénitrifié, enfoui dans les sédiments sous forme de matière organique réfractaire,

il est également exporté par les marées sous forme organique dissoute et, dans une moindre

mesure, sous forme minérale réduite (NH4). Ces transformations permettent de limiter l’eutro-

phisation côtière (blooms algaux) par une réduction des apports de nutriments exploitables

1. Couvert végétal dense formé par les plantes vasculaires halophiles caractéristiques des marais intertidaux
salés.
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par les producteurs primaires tout en participant à la productivité des écosystèmes receveurs

(Teal et Howes, 2000 ; Valiela et al., 2000 ; Dausse, 2006). Les marais intertidaux tamponnent

par ailleurs les flux de silice dissoute (Hackney et al., 2000). Cette régulation stimule la pro-

duction primaire tout en limitant la prolifération des microalgues planctoniques autres que les

diatomées, dont certaines espèces peuvent perturber le fonctionnement des écosystèmes es-

tuariens et côtiers (blooms d’algues toxiques ; Struyf et al., 2006).

Les exemples précédents illustrent de manière non exhaustive l’étendue des services éco-

systémiques rendus par les marais intertidaux. D’après Costanza et al. (1997), les services

rendus par les marais intertidaux et les mangroves représentent 5% des services fournis par

l’ensemble des biomes terrestres et marins à l’échelle de la planète (Fig. 1.2). Cette contribu-

tion est d’autant plus remarquable que les marais intertidaux et les mangroves ne représentent

que 0,3% de la surface totale des biomes.

Figure 1.2 – Valeur monétaire globale des services écosystémiques rendus par les marais inter-
tidaux et les mangroves (Source : Costanza et al., 1997). Les chiffres indiqués correspondent
aux flux totaux annuels et sont exprimés en milliards de dollars US de l’année 1994.

1.2. Des habitats soumis à des pressions anthropiques multiples

1.2.1. Les pressions s’exerçant à l’échelle des estuaires

Situés à l’interface entre les eaux douces continentales (bassin versant) et le milieu ma-

rin, les estuaires cumulent les pressions anthropiques qui s’exercent dans ces deux hydrosys-

tèmes. D’autres pressions ont une origine plus locale et concernent directement les rives et les

zones subtidales estuariennes. Les pressions qui s’exercent sur les estuaires (Fig. 1.3) incluent

de façon non hiérarchique et souvent en synergie la surexploitation des stocks halieutiques, la

perte et la destruction des habitats, les pollutions ponctuelles et diffuses (eutrophisation, rejets

d’eaux usées, contaminants chimiques), les aménagements hydrauliques, les extractions de

granulats, l’impact thermique des centrales nucléaires et l’introduction de nouvelles espèces

(Kennish, 2002 ; Lotze et al., 2006 ; Airoldi et Beck, 2007).

Une érosion particulièrement forte de la biodiversité a été mise en évidence dans les éco-

systèmes marins et estuariens dont la surexploitation et la destruction des habitats sont les

principales causes (Gray, 1997 ; Kennish, 2002 ; Lotze et al., 2006). Bien qu’il soit difficile de

quantifier la part de biodiversité perdue attribuable à la destruction d’un type d’habitat ou d’un

autre, il fait peu de doute que l’endiguement des zones intertidales estuariennes a contribué
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Figure 1.3 – Illustration des rejets, aménagements et activités qui impactent les écosystèmes
estuariens, classés selon leur(s) orgine(s) principale(s).

de manière importante à cette dégradation (McLusky et Elliott, 2004). À l’échelle mondiale, les

zones humides côtières naturelles ont régressé de près de 63% au cours du XXe siècle (Da-

vidson, 2014). Aux États-Unis, plus de 50% des habitats de marais intertidaux ont été détruits

ou transformés par différents types d’activités anthropiques (Watzin et Gosselink, 1992). En

Europe, plus de 7 200 km2 de zones intertidales ont été aménagées par l’homme au cours du

seul XXe siècle (Cattrijsse et al., 2002). Sur la même période, 25 km2 de vasières et de marais

intertidaux ont été perdus dans l’estuaire de l’Escaut aux Pays-Bas et en Belgique (Eertman

et al., 2002). Bien que la surface totale des zones humides côtières soit stable aux États-Unis

depuis plusieurs décennies, et que leur vitesse de disparition ait considérablement diminué en

Europe, la cinétique de régression reste élevée en Asie (Davidson, 2014).

1.2.2. L’endiguement des zones intertidales, ou poldérisation, en Europe

Le mouvement de conquête de nouveaux espaces terrestres sur la mer ou les hydrosys-

tèmes soumis à marée est appelé « poldérisation » en Europe. D’origine néerlandaise, le terme

« polder » signifie littéralement « terre endiguée ». Au sens strict, un polder est une superficie

de terrain entourée de toutes parts par des digues, conquise sur la mer, et située au-dessous du

niveau de la mer ou, du moins, au-dessous du niveau de la haute mer (Fig. 1.4). Par extension,

les polders peuvent également désigner (1) des territoires simplement coupés de la mer par

une digue, sans être isolés des eaux intérieures, et (2) des terrains humides, endigués, situés

le long des fleuves. En l’absence d’informations spécifiques aux estuaires, nous présentons ici

le mouvement de poldérisation en Europe sans distinguer les terres conquises sur les mers

côtières (e.g. la mer des Wadden) ou les estuaires.

La poldérisation a été menée avec deux objectifs principaux en Europe (Verger, 1993 ;

Goeldner-Gianella, 2007). L’objectif premier était le gain de nouvelles terres exploitables. Cette

exploitation a pris différentes formes au cours du temps, incluant l’agriculture et l’élevage,

l’aquaculture (sel, mollusques, poissons, crustacés) et plus récemment les aménagements
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(a) Image satellite du Noordoostpolder (595 km2)
aux Pays-Bas (Source : Wikipedia).

(b) Vue aérienne des polders dans la baie du
Mont Saint-Michel (Source : IGN).

Figure 1.4 – Vues aériennes de polders.

portuaires et l’urbanisation. Marginal à l’origine, l’objectif de défense contre la mer a pris de

l’importance avec le temps, notamment suite à des épisodes de submersion catastrophiques.

Par exemple, la grande tempête de 1953 a engendré des inondations dramatiques en Grande

Bretagne, en Allemagne, en Belgique et surtout aux Pays-Bas. De nouvelles digues de mer y

seront alors construites dans le but de réduire le trait de côte à défendre (Dausse, 2006). La

poldérisation a duré près d’un millénaire en Europe, l’aménagement des polders variant selon

les époques (Verger, 2003). Les modestes aménagements du XIe siècle ont laissé place, à

partir des XVIIIe et XIXe siècles, à des endiguements de plus en plus vastes et englobant à la

fois les parties végétalisées et les vasières des zones intertidales.

Le mouvement de poldérisation a pris fin à partir du milieu des années 1960 en Europe, no-

tamment suite à l’abandon de grands projets (Verger, 1993). En France, les derniers endigue-

ments ont eu lieu dans la Baie des Veys (Normandie) en 1972 et sur la rive droite de l’estuaire

de la Gironde entre 1969 et 1973 (Dausse, 2006). Le projet de fermeture de la baie de l’Ai-

guillon est abandonné en 1965, et celui d’une partie de la baie du Mont Saint Michel, en 1983.

Aux Pays-Bas, le projet d’assèchement du Zuiderzee et du Markeerward, après la construction

d’une digue de fermeture (l’Afsluitdijk) longue de 32 km en 1932 2, a été abandonné de manière

définitive en 1991 (Verger, 1993). La poldérisation prend fin pour deux raisons principales. La

première raison est la prise de conscience de l’intérêt, et de la raréfaction, des zones humides,

notamment comme habitats des oiseaux d’eau. Cette prise de conscience se traduit par l’adop-

tion de la convention de Ramsar en 1971. Ainsi, entre 1976 et 1991, plusieurs sites localisés

en Allemagne, aux Pays-Bas, au Danemark et en France sont inscrits sur la liste des zones

humides d’importance internationale. La prise de conscience progressive de la surproduction

agricole (dans le cadre de la CEE) est l’autre raison majeure de la fin de la poldérisation, avec la

mise en œuvre en 1977 d’une politique de diminution des productions et des surfaces cultivées

(Verger, 1993).

Goeldner-Gianella (2007) dresse un bilan quantitatif de la poldérisation en Europe occiden-

tale. Bien que les chiffres annoncés soient à considérer avec précaution en raison de l’hétéro-

généité des données et des méthodes d’inventaire, il ressort que la surface totale des polders

littoraux avoisine 15 000 km2. Les plus grandes surfaces conquises concernent les Pays-Bas

avec 6 000 km2 (7 500 km2 d’après l’Encyclopédie Universalis) et l’Allemagne avec une surface

2. Après la construction de la digue de fermeture en 1932, le Zuiderzee est devenu un lac d’eau douce appelé
l’Ijsselmeer.
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équivalente de 6 000 km2. En France, la surface totale des polders est proche de 1 400 km2. Le

Royaume-Uni occupe la quatrième rang des pays d’Europe occidentale avec près de 1 000 km2

de surfaces conquises (890 km2 d’après Davidson et al., 1991). À l’échelle mondiale, la conver-

sion des terres pour l’agriculture et l’aquaculture a entraîné la destruction de 25% à 50% de la

surface totale des zones humides côtières (Kirwan et Megonigal, 2013).

1.2.3. Impacts du changement climatique sur les marais intertidaux

Nous distinguerons ici les effets directs du changement climatique de ceux qui concernent

le milieu marin et ceux qui affectent l’hydrologie du bassin versant, via la climatologie régionale.

1) Impact du changement climatique sur les estuaires. La manifestation majeure du

changement climatique est une augmentation de la température moyenne à la surface du globe.

Ce réchauffement global résulte en grande partie des émissions anthropiques de gaz à effet

de serre (i.e. le dioxyde de carbone CO2, le méthane CH4, le protoxyde d’azote N2O et les

gaz fluorés) résultant de la combustion des carbones fossiles. L’augmentation des tempéra-

tures entraîne un changement des aires de répartition des espèces – animales et végétales,

terrestres et aquatiques – avec un mouvement général vers les pôles, et vers les altitudes plus

élevées pour les espèces terrestres et d’eau douce (e.g. Walther et al., 2002). Les biocénoses

des milieux estuariens sont affectées par ces changements via l’arrivée de nouvelles espèces

et l’extinction locale des espèces les moins thermophiles (e.g. Nicolas et al., 2011 ; Chaalali

et al., 2013a ; Chaalali et al., 2013b). L’augmentation des températures modifie par ailleurs la

phénologie des espèces, avec des conséquences potentielles sur le fonctionnement des éco-

systèmes (e.g. Chevillot et al., 2017).

Le changement climatique affecte les écosystèmes marins côtiers à travers trois facteurs

principaux : (1) l’élévation du niveau de la mer, (2) le réchauffement des océans, et (3) leur acidi-

fication. L’élévation du niveau de la mer est due à la dilatation thermique des océans et à la fonte

des glaciers, des calottes glaciaires et des inlandsis. Selon les projections du GIEC/IPCC 3,

l’élévation moyenne globale du niveau de la mer (Global Mean Sea Level Rise, GMSLR) au

cours du XXIe siècle sera supérieure à celle observée en moyenne sur la période 1971-2010,

i.e. 2,0 [1,7−2,3] mm.an-1 (Wong et al., 2014). En Europe, l’élévation moyenne du niveau de

la mer au cours du XXIe siècle sera vraisemblablement comprise entre 29 et 82 cm (Fig. 1.5 ;

Kovats et al., 2014), l’impact de cette augmentation se manifestant de manière plus critique lors

des événements extrêmes. L’affaissement de la surface de la croûte terrestre (subsidence) est

un facteur qui accentue localement l’élévation relative du niveau marin, par exemple au sud-est

de la Grande-Bretagne. D’après les tendances observées lors des décennies précédentes, les

surcotes marines 4 extrêmes correspondent aux tendances du niveau moyen de la mer, sans

qu’il y ait d’effet additionnel résultant d’une intensité accrue des tempêtes. L’élévation du niveau

de la mer devrait ainsi rester l’effet dominant dans les surcotes marines dans les prochaines

décennies (Kovats et al., 2014).

Bien que l’érosion côtière soit influencée par de nombreux facteurs (i.e. le niveau de la

mer, les courants, les vents et les vagues), le modèle le plus simple permet d’anticiper un

recul du trait de côte vers les terres en réponse à l’élévation du niveau de la mer. Dans les

3. Le GIEC est le Groupe d’experts Intergouvernemental sur l’Évolution du Climat (IPCC en anglais, pour Inter-

governmental Panel on Climate Change).
4. Dépassement anormal du niveau de la marée haute.
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Figure 1.5 – Projection du changement du niveau relatif de la mer en Europe en 2081-2100 par
rapport à la période 1986-2005, d’après le scénario RCP4.5 (émissions moyennes à faibles) et
un ensemble de modèles climatiques CMIP5. Les projections intègrent les ajustements isosta-
tiques consécutifs à la déglaciation mais ne tiennent pas compte de la subsidence provoquée
par les activités humaines (Source : Kovats et al., 2014). Aucune projection n’est disponible
pour la Mer Noire.

estuaires, l’élévation du niveau de la mer va par ailleurs entraîner une redistribution des habitats

sédimentaires (e.g. déplacement des vasières vers l’amont), accentuer l’intrusion saline, et

accroître la hauteur de marnage ainsi que les périodes de submersion (Wong et al., 2014).

Le régime hydrologique des rivières est affecté de manière complexe par le changement

climatique. L’IPCC prévoit une augmentation globale des débits moyens annuels au niveau des

hautes latitudes et des zones tropicales humides, en réponse au changement du régime des

précipitations (Wong, 2014). Plusieurs tendances climatiques sont prévues pour l’Europe d’ici

2100, avec des variations selon les sous-régions (i.e. sous-régions alpine, atlantique, continen-

tale, Europe du Nord et Europe du Sud ; Kovats et al., 2014). Les températures vont augmenter

globalement, avec un réchauffement plus intense en été au Sud de l’Europe et plus intense en

hiver au Nord. Les signaux concernant les précipitations varient selon les saisons et les sous-

régions. Globalement, les précipitations devraient diminuer en été et augmenter en hiver, avec

davantage de pluie que de neige dans les régions montagneuses ; on s’attend par ailleurs à une

intensification des événements extrêmes (vagues de chaleur, sécheresses, pluies intenses).

Ces changements de température et de précipitations vont affecter le régime hydrologique des

rivières. Bien que les prévisions varient selon les sous-régions, on s’attend à une augmentation

des pics de crues en réponse à l’augmentation des précipitations automnales et hivernales.

Les débits d’étiage devraient diminuer, notamment pour les rivières alimentées par les glaciers

alpins. Au niveau estuarien, la diminution des débits estivaux va favoriser l’intrusion saline,

affecter la stratification thermique et haline des masses d’eau et potentiellement aggraver les

crises hypoxiques (Fig 1.6 ; Wong et al., 2014).

2) Impacts spécifiques du changement climatique sur les marais intertidaux. Situés à

l’interface terre-mer, les marais intertidaux sont exposés en première ligne aux conséquences
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Figure 1.6 – Illustration des impacts du changement climatique sur les estuaires macrotidaux
de plaine côtière et les marais intertidaux estuariens en Europe.

du changement climatique (montée du niveau marin, tempêtes, submersions...). Le change-

ment climatique impacte les marais intertidaux à travers deux effets principaux. L’un de ces

effets est directement lié au réchauffement global et au « glissement » des aires de répartition

des espèces. Les marais intertidaux sont présents sur l’ensemble du globe aux moyennes et

hautes latitudes (> 25°) tandis que les mangroves sont les formations dominantes des zones in-

tertidales végétalisées sous les climats tropicaux et subtropicaux, la limite latitudinale de déve-

loppement étant l’isotherme de 20°C en température moyenne hivernale. Avec le changement

climatique, les mangroves devraient s’étendre vers les pôles et remplacer, au moins partielle-

ment, les marais intertidaux. C’est une tendance déjà observée dans le golfe du Mexique et en

Nouvelle-Zélande (Wong et al., 2014).

Dans les marais intertidaux, l’étagement vertical de la végétation vasculaire est déterminé

par la fréquence et la durée de submersion par les marées. Par conséquent, les marais interti-

daux sont directement impactés par l’élévation du niveau marin. À partir de simulations basées

sur la topographie actuelle (statique) des côtes, 20% à 60% de la surface mondiale des zones

humides côtières seront submergées au cours du prochain siècle en réponse à l’augmentation

du niveau marin (Kirwan et al., 2010). Néanmoins, la superficie des marais intertidaux peut se

maintenir grâce à deux processus permettant aux ceintures de végétation de suivre l’évolution

altitudinale du gradient de submersion : d’une part, l’exhaussement du substrat (lié au dépôt

des sédiments et à l’accumulation de matière organique), d’autre part, la migration latérale des

14



surfaces végétalisées vers les terres (Erwin, 2009). Plusieurs études ont montré que le taux

d’accrétion dans les marais intertidaux (Morris et al., 2002 ; Kirwan et al., 2010 ; Schile et al.,

2014), et les mangroves (Lovelock et al., 2015), était suffisant pour compenser l’élévation ac-

tuelle du niveau marin et celle prédite par les scénarios tendanciels de l’IPCC, à conditions

que les apports de sédiments ne soient pas limitants (concentrations supérieures à environ

20 mg.l-1). Néanmoins, Kirwan et al. (2010) montrent que l’exhaussement naturel des marais

intertidaux ne permet pas de faire face au scénario le plus pessimiste d’élévation du niveau

marin. Ainsi, sur zone côtière peu aménagée du Golfe du Mexique, la surface totale des marais

intertidaux a enregistré un gain net de 9% (39 km2) en réponse à l’augmentation de la mer, sur

une période de 120 ans ; ce gain correspond à la différence entre la surface de forêt conver-

tie en marais intertidal (82 km2) et la surface du marais initial convertie en eau libre (43 km2 ;

Raabe et Stumpf, 2016).

Pour les marais intertidaux, le problème majeur associé à l’élévation du niveau marin re-

groupe l’ensemble des cas où les surfaces végétalisées des marais intertidaux ne peuvent pas

migrer latéralement vers les terres pour compenser les pertes dues à l’érosion et la submersion.

Les deux configurations qui bloquent cette migration sont (1) la présence d’obstacles aménagés

par l’homme (typiquement des digues), ou (2) une forte élévation naturelle du rivage (Fig. 1.7).

Dans ces deux cas de figure, la largeur des marais intertidaux diminue en réponse à l’élévation

du niveau de la mer. Ce phénomène est appelé « resserrement côtier » ou coastal squeeze

(Wolters et al., 2005a ; Doody, 2013 ; Pontee, 2013). Pontee (2013) recommande néanmoins

de limiter l’usage de ce terme aux situations où la migration des habitats est bloquée par l’an-

thropisation des rivages. À l’échelle globale, le resserrement côtier entraînera, dans le siècle à

venir, des pertes de surfaces de marais intertidaux qui ne seront pas compensées par les cas

où le changement climatique a un effet positif (Wong et al., 2014).

Figure 1.7 – Illustration du phénomène de resserrement côtier ou coastal squeeze (Reproduit
d’après Pontee, 2013).
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D’après les experts de l’IPCC, si le changement climatique infléchit les forçages environ-

nementaux dans les estuaires, l’impact des activités humaines sur le fonctionnement sédimen-

taire, biochimique et écologique des estuaires restera localement prépondérant (Wong et al.,

2014).

1.3. La restauration des marais intertidaux : modalités et enjeux

La dépoldérisation consiste à rétablir une submersion par les marées sur des zones pré-

cédemment poldérisées. Le terme désigne à la fois le mouvement général de rétrocession

des terres à la mer et une opération ponctuelle où ce principe est mis en œuvre, qu’elle soit

délibérée ou accidentelle.

Les termes employés à l’échelle européenne et mondiale pour désigner la resubmersion

des terres conquises sur la mer sont hétérogènes (Goeldner-Gianella, 2007), mettant en avant

selon les cas l’abandon des terres conquises par l’homme (dé-poldérisation, ontpolderen et

verkwelderen aux Pays-Bas), la modalité technique de remise en eau (désendiguement), la

stratégie défensive, i.e. relocalisation des digues vers l’arrière (managed realignment, managed

retreat ou setback en Grande-Bretagne ; Deichrückverlegung en Allemagne), ou la restauration

des habitats originels (tidal marsh restoration aux États-Unis).

En Europe, la dépoldérisation est un phénomène à la fois subi et volontaire. Les retours ac-

cidentels de polders à la mer sont provoqués par les tempêtes ; ils sont souvent liés à la déprise

agricole et à l’absence d’entretien des digues. La décision consiste alors à ne pas reconstruire

les digues dès leur première rupture (e.g. Royant, 2001) ou suite à plusieurs ruptures et répa-

rations consécutives (e.g. Eertman et al., 2002 ; Dausse, 2006). Les premiers retours délibérés

de polders à la mer sont observés au début des années 1990 (Fig. 1.8), à l’exemple des sites

britanniques de Northey Island (1991) et de Tollesbury (1995 ; Wolters et al., 2005b). D’après

un bilan partiel mené en 2003 dans le Nord-Ouest de l’Europe, le principal objectif de la dé-

poldérisation volontaire est la recréation d’habitats de marais intertidaux, suivie par la défense

contre les submersions. Ce bilan montre par ailleurs que les sites de plus 100 ha représentent

moins de 20% des cas étudiés (Wolters et al., 2005b).

(a) Localisation des sites dépoldérisés (b) Distribution des sites en fonction de la date de dépoldérisation

Figure 1.8 – Localisation (a) et chronologie (b) de la dépoldérisation en Europe du Nord-Ouest
à partir d’un bilan partiel (n=70 sites) réalisé en 2003 (Source : Wolters et al., 2005b). Abrévia-
tions : RU, Royaume-Uni ; PB/B : Pays-Bas et Belgique ; AL, Allemagne ; FR : France. Les sites
dépoldérisés avant 1991 correspondent tous à des restaurations accidentelles.
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1.3.1. Modalités de la dépoldérisation

Plusieurs modalités (Wolters et al., 2005b ; Goeldner-Gianella, 2007 ; ABPmer, 2017) ont

été mises en œuvre pour restaurer les submersions : (1) création d’une ou plusieurs brèches

dans la digue, (2) suppression totale ou partielle de la digue, (3) abaissement de la digue, et

(4) aménagement ou réaffectation d’ouvrages hydrauliques au niveau de la digue (e.g. tuyaux,

clapets, vannes, dalots, portes à marées). Des interventions et aménagements complémen-

taires peuvent par ailleurs être réalisés à l’intérieur des sites : (1) remodelage de la topographie

du site (abaissement du terrain ou, à l’inverse, apport de matériaux exogènes), (2) comble-

ment des anciens fossés agricoles, (3) creusement d’un ou plusieurs réseaux de chenaux, et

(4) creusement de dépressions formant des retenues plus ou moins permanentes.

Lorsque le flux et le reflux des marées ne sont pas contraints, la dépoldérisation s’accom-

pagne d’un ensemble de transformations hydromorphosédimentaires et écologiques, qui va-

rient selon les sites et s’opèrent à différentes échelles temporelles. Parmi ces transformations,

on observe par exemple le recreusement naturel d’un réseau de chenaux de marée, la for-

mation de retenues tidales plus ou moins permanentes, le développement de la végétation

vasculaire et la recolonisation du substrat par les invertébrés benthiques (Babtie Group, 2001 ;

Eertman et al., 2002 ; French, 2006). La dépoldérisation conduit ainsi, à plus ou moins long

terme, à la reformation d’habitats de marais intertidaux et de vasières inter- voire subtidales.

Ces transformations peuvent être appréhendées à travers le prisme théorique de l’écologie de

la restauration.

2. Restauration écologique et développement des communautés

En écologie, l’évolution temporelle des communautés est essentiellement au cœur de deux

théories : la théorie des successions écologiques et la théorie de l’assemblage des communau-

tés (ci-après abrégée en théorie des assemblages). La forte demande sociétale en matière de

restauration écologique a stimulé de manière récente le croisement de ces deux théories dans

la perspective d’un modèle unifié de développement des communautés applicable à l’écologie

de la restauration (e.g. Hobbs et al., 2008 ; Chang et HilleRisLambers, 2016).

2.1. La théorie des successions écologiques

Proposée initialement par Clements (1916), la théorie des successions écologiques a été

amendée et enrichie au cours du siècle suivant (e.g. Gleason, 1927 ; Whittaker, 1953 ; Odum,

1969 ; Prach et Walker, 2011). Les versions contemporaines accordent moins d’importance à

l’existence d’un climax unique et reconnaissent l’existence d’états stables alternatifs.

D’après la théorie des successions écologiques, les écosystèmes accueillent à différents

stades de leur développement des assemblages d’espèces animales et végétales qui sont

remplacés de manière séquentielle par de nouveaux assemblages d’espèces (Fig.1.9). Cette

succession d’apparitions et de remplacements est ordonnée et assure une transition progres-

sive entre des assemblages instables d’espèces pionnières et des assemblages relativement

stables d’espèces spécialisées (Clements, 1916 ; Whittaker, 1953 ; Odum, 1969 ; Prach et Wal-

ker, 2011). Plusieurs distinctions sont effectuées concernant la nature des successions : pri-

maires vs secondaires et autogènes vs allogènes. Les successions primaires commencent

dans des espaces vierges de toute végétation préalable. Au contraire, les successions se-

17



condaires commencent à partir de stades dégradés où les communautés antérieures, même

détruites, ont laissé des empreintes. Les successions autogènes résultent d’un processus bio-

tique : ce sont les communautés installées qui, en modifiant par leur présence et leur acti-

vité les conditions du milieu, créent les conditions de leur propre remplacement. Inversement,

les successions allogènes résultent de l’influence de facteurs extérieurs à l’écosystème, par

exemple le mouvement des marées ou les incendies. Les successions s’accompagnent d’un

certain nombre de transformations prévisibles concernant la structure des communautés et le

fonctionnement de l’écosystème (Table 1.1).

Figure 1.9 – Illustration d’une succession primaire d’après la théorie des successions écolo-
giques.

La théorie initiale de Clements (1916) décrit une trajectoire déterministe et unidirectionnelle

entre les stades pionniers et le climax. La théorie a évolué pour intégrer une part de stochas-

ticité ; l’ordre d’apparition des espèces dans la communauté peut ainsi conduire l’écosystème

(les communautés) sur des trajectoires alternatives menant à des états stables alternatifs.

2.2. L’assemblage des communautés

Au sein d’une communauté, la coexistence des espèces, et plus généralement des indivi-

dus, au niveau local ne résulte pas exclusivement de processus stochastiques ; au contraire,

certaines règles, formalisées par la théorie des assemblages, déterminent les possibilités d’as-

sociation entre individus (Diamond, 1975 ; Keddy, 1992 ; Belyea et Lancaster, 1999 ; HilleRis-

Lambers et al., 2012).
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Table 1.1 – Transformations prévisibles des écosystèmes et des communautés au cours d’une
succession écologique (d’après Odum, 1969). Le signe (+) indique une augmentation ou une
intensification du processus au cours de la succession.

Transformations prévisibles des écosystèmes et des communautés
d’après la théorie des successions écologiques

(+) Contenu organique total de l’écosystème
(+) Importance des détritus dans les flux trophiques
(+) Recyclage des éléments nutritifs inorganiques
(+) Diversité des espèces
(+) Complexité des chaînes alimentaires
(+) Durée et complexité des cycles de vie
(+) Spécialisation des espèces
(+) Taille des organismes

La théorie des assemblages décrit les mécanismes par lesquels un individu ou une espèce

issue d’un pool régional s’établit et se maintient dans une communauté. Ces mécanismes sont

répartis en trois niveaux hiérarchiques appelés filtres : le filtre de dispersion, le filtre environ-

nemental sensu stricto et le filtre biotique (Belyea et Lancaster, 1999 ; Garnier et Navas, 2013 ;

Kraft et al., 2015). Bien qu’elle facilite la compréhension de certains processus inclus dans la

théorie des assemblages, la métaphore des filtres ne permet pas d’appréhender correctement

l’effet de certains autres mécanismes (Kraft et al., 2015).

Le filtre de dispersion et le filtre environnemental sensu stricto regroupent l’ensemble des

facteurs externes à la communauté et sont parfois considérés dans un seul et même filtre 5.

Le filtre de dispersion exclut les individus qui sont incapables d’atteindre le site. Au sens strict,

le filtre environnemental, également appelé filtre abiotique ou filtre de l’habitat (Garnier et al.,

2016), désigne les processus de sélection et d’exclusion des individus basés sur leur tolé-

rance aux conditions abiotiques locales, indépendamment de toute interaction avec les autres

membres de la communauté (Kraft et al., 2015). Les interactions biotiques positives et néga-

tives au sein de la communauté – appelées filtre biotique, filtre interne ou dynamique interne

de la communauté (Belyea et Lancaster, 1999 ; Garnier et al., 2016) – constituent le troisième

niveau de filtre. La principale interaction qui régit la coexistence locale des individus est la

compétition ; selon les communautés étudiées, d’autres mécanismes, comme la facilitation et

la prédation, peuvent également entrer en jeu. La micro-hétérogénéité environnementale, qui

favorise la coexistence des individus, est parfois incluse dans le filtre interne de la communauté

(Garnier et Navas, 2012). Au sens strict, les règles d’assemblage (assembly rules) désignent

limitativement les processus d’interactions entre les organismes vivant dans la même commu-

nauté (i.e. le filtre biotique). Avec la reconnaissance de l’impact des facteurs externes sur la

structuration des communautés, les règles d’assemblage, sensu lato, incluent l’ensemble des

mécanismes décrits par la théorie des assemblages.

À la différence de la théorie des successions écologiques, la théorie des assemblages est

dépourvue de dimension temporelle explicite. Elle permet toutefois de prédire l’évolution des

communautés à partir de l’évolution des facteurs environnementaux voire des interactions bio-

tiques. La théorie des assemblages reconnaît par ailleurs que la dynamique interne de la com-

munauté rétroagit sur les filtres, notamment le filtre de dispersion et le filtre environnemental

sensu stricto (Bouzillé, 2007).

5. Alors désigné sous le terme générique de filtre environnemental, sensu lato, ou « filtre externe ».
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Figure 1.10 – Schéma didactique illustrant la théorie des assemblages d’après Belyea et Lan-
caster (1999), et Garnier et Navas (2013).

2.3. La restauration comme processus d’assemblage et de succession

Plusieurs propositions ont été faites afin d’unifier la théorie des successions écologiques

et la théorie des assemblages (e.g. Fattorini et Halle, 2004 ; Hobbs et al., 2008). Nous nous

appuyons ici sur le cadre théorique présenté par Chang et HilleRisLambers (2016). D’après

ce cadre conceptuel, l’importance relative des mécanismes d’assemblage des communautés

(i.e. l’importance relative des filtres) change de manière prévisible au cours d’une succession

écologique. Nous transposons le modèle de Chang et HilleRisLambers (2016) au cas de la

restauration écologique, en le simplifiant en vue de son application à la restauration des marais

intertidaux (Fig. 1.11). La restauration d’un habitat ou d’un écosystème correspond en effet à

une succession secondaire d’après la théorie des successions.

Le filtrage environnemental, sensu lato, joue un rôle prépondérant dans les premiers temps

de la restauration (phase 1 sur la Fig. 1.11). Chang et HilleRisLambers (2016) distinguent

deux temps dans la phase précoce de succession : un premier temps, immédiatement après

la perturbation, où les contraintes de dispersion déterminent les types d’organismes capables

d’atteindre le site étudié, et un second temps où les facteurs abiotiques sont les principaux fac-

teurs de contrôle (filtre environnemental sensu stricto). En raison du regroupement des filtres

environnementaux sensu stricto et de dispersion dans notre modèle, nous ne distinguons pas
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Figure 1.11 – Cadre conceptuel intégrant une évolution des processus d’assemblage des com-
munautés au cours d’une restauration écologique (Adapté de Chang et HilleRisLambers, 2016).
Le filtre environnemental est un regroupement du filtre de dispersion et du filtre environnemental
sensu stricto (Kraft et al., 2015). L’importance relative des filtres est représentée par l’épaisseur
des traits de bordure.

ces deux temps et les regroupons dans une phase unique où le filtrage environnemental sensu

lato est prédominant. L’intensité des interactions biotiques, notamment la compétition et la faci-

litation, augmente au cours de la restauration (phases 2, 3 et 4 sur la Fig. 1.11) ; inversement,

l’importance relative du filtre environnemental tend à diminuer avec le temps, même s’il continue

à exercer un effet sélectif sur les organismes qui intègrent la communauté. La communauté,

en se développant, contribue de manière croissance aux processus de filtrage environnemen-

tal, ce qui limite les possibilités d’installation des nouveaux arrivants. Par exemple, l’ombrage

produit pour les espèces d’arbres dans les stades avancés de succession réduit les possibili-

tés d’installation des espèces photophiles (Hedberg et al., 2013). Dans les premiers temps de

la restauration, les organismes présentent des caractéristiques écologiques communes (e.g.

niche écologique au sens d’Hutchinson, 1957) et une proximité phylogénétique élevée ; avec le

temps, la dissimilarité entre les organismes augmente.

3. Structure fonctionnelle des communautés

3.1. Trait fonctionnel et concepts associés

1) Définition. Un trait est une caractéristique morphologique, physiologique ou phénolo-

gique et mesurable à l’échelle d’un individu, sans référence au milieu de vie ni à un autre

niveau d’organisation du vivant que l’individu (Violle et al., 2007). Un trait est qualifié de fonc-

tionnel lorsqu’il affecte la performance écologique d’un individu et, par conséquent, sa valeur
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sélective (Violle et al., 2007 ; Garnier et Navas, 2012). La performance individuelle peut être

évaluée à travers trois composantes fondamentales : la croissance, la fécondité et la survie

(Geber et Griffen, 2003 dans Violle et al., 2007). Adaptées à l’exemple des plantes, ces compo-

santes deviennent respectivement la biomasse végétale – comme résultante de la croissance

et des dépenses énergétiques –, le rendement reproductif et la survie (Violle et al., 2007). La to-

lérance aux conditions environnementales – e.g. salinité, sécheresse, exposition à la lumière –

et les préférences d’habitat ne sont pas par définition des traits, bien qu’elles soient nommées

comme telles par certains auteurs. D’après Violle et al. (2007), la tolérance et les préférences

environnementales intègrent la réponse de plusieurs traits à des facteurs écologiques.

2) Les traits fonctionnels, expressions de compromis écologiques. Bien qu’elle soit ra-

rement explicitée, la notion de compromis est au cœur du concept de trait fonctionnel. Elle joue

un rôle essentiel dans la coexistence des espèces (Chesson, 2000). Garland (2014) distingue

deux types de compromis en biologie. Le premier type de compromis s’observe lorsque la va-

leur d’un trait ne peut augmenter sans que la valeur d’un autre trait ne diminue, ou inversement.

Le compromis existant entre la masse et le nombre de graines produites par une plante est un

exemple connu depuis longtemps (e.g. Shipley et Dion, 1992). Ce compromis est imposé par la

quantité d’énergie, non illimitée, investie dans la reproduction. On parle également de compro-

mis lorsqu’une caractéristique qui améliore un type de performance dégrade nécessairement

un autre type de performance (Garland, 2014). Ainsi, chez le paon mâle, la taille des plumes

de la queue favorise l’accouplement, mais augmente le coût énergétique des déplacements et

diminue la capacité d’échappement vis-à-vis des prédateurs (Garland, 2014). Un compromis

ne se limite pas toujours à deux traits antagonistes ; il peut en effet impliquer un plus grand

nombre de traits et différents niveaux d’organisation biologiques. Garland relève par ailleurs

que la nature des "règles" qui régissent les compromis diffère selon le groupe monophylétique

considéré. Dans de nombreux cas, le remaniement des règles est lié à l’apparition d’innovations

clés, comme les ailes ou la disparition des pattes dans certains groupes de vertébrés (Garland,

2014). Bien que les compromis entre traits fonctionnels diffèrent entre groupes monophylé-

tiques, les contraintes du milieu, en exerçant des pressions sélectives similaires sur différents

types d’organismes, ont conduit à « des patrons adaptatifs qui transcendent les barrières taxo-

nomiques » (Garnier et Navas, 2013). Ces patrons adaptatifs sont des réponses coordonnées

de traits multiples et sont à la base de la notion de stratégie adaptative (Garnier et Navas,

2013).

3) La niche fonctionnelle, "hypervolume" défini par les traits fonctionnels. D’après

Hutchinson (1957), la niche écologique d’un individu ou d’une espèce peut mathématique-

ment s’apprécier comme un hypervolume à n-dimensions, où chaque dimension de l’espace

représente une ressource ou une condition de l’environnement. L’ensemble de ces dimensions

représente les conditions environnementales dans lesquelles un organisme ou une espèce

peut établir une population viable. D’après cette définition, toutes les espèces autres que celle

considérée constituent autant d’axes supplémentaires dans la niche écologique. Par analogie

avec la niche écologique d’Hutchinson, la niche fonctionnelle est conceptualisée comme l’es-

pace dont chaque dimension représente une caractéristique fonctionnelle (Rosenfeld, 2002 ;

Rosenfeld, 2006). La niche fonctionnelle d’un individu correspond ainsi à sa position dans l’es-

pace fonctionnel à n-dimensions. Dans la pratique, ces dimensions sont renseignées par les
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différents traits fonctionnels.

3.2. Structure fonctionnelle des communautés : identité et diversité

La structure fonctionnelle d’une communauté est définie par la distribution des valeurs des

traits fonctionnels des espèces au sein de cette communauté. Deux composantes de la struc-

ture fonctionnelle sont habituellement distinguées : l’identité et la diversité (Garnier et Navas,

2013).

1) Identité fonctionnelle. L’identité fonctionnelle représente les valeurs moyennes des traits

dans la communauté (Mouillot et al., 2011). Cette moyenne est pondérée, selon les hypo-

thèses testées, par le nombre d’individus, les biomasses individuelles, ou d’autres types de

quantification. D’un point de vue géométrique, l’identité fonctionnelle d’une communauté est

le barycentre des points occupés par chaque individu de la communauté dans l’espace fonc-

tionnel à n-dimensions, pondérés ou non par la masse de chaque individu. Le terme d’identité

fonctionnelle s’applique à différents niveaux d’organisation biologiques, i.e. individu, espèce ou

communauté, et se réfère dans tous les cas à une position dans l’espace fonctionnel. L’identité

fonctionnelle est souvent indicatrice des valeurs des traits les plus communes dans la commu-

nauté (Garnier et Navas, 2013).

2) Diversité fonctionnelle. Contrairement à l’identité fonctionnelle, la diversité fonctionnelle

regroupe toutes les manières de mesurer la dispersion des valeurs des traits dans la commu-

nauté (Mouillot et al., 2011). Mouillot et al. (2011) distinguent sept dimensions associées à la

dispersion des traits fonctionnels : richesse, régularité, divergence, entropie, dispersion, ori-

ginalité et spécialisation (Fig. 1.12). Parmi ces sept dimensions, trois sont reconnues comme

orthogonales, i.e indépendantes les unes des autres : la richesse, la régularité (evenness) et

la divergence (Mason et al., 2005). La richesse fonctionnelle est le volume total occupé par

les individus dans l’espace fonctionnel. La régularité fonctionnelle mesure l’homogénéité de

la répartition (i.e. la régularité de l’espacement) des individus dans ce volume – plus précisé-

ment, l’homogénéité des distances entre voisins dans l’arbre couvrant de poids minimal 6. La

divergence fonctionnelle mesure la tendance des individus à s’agglomérer sur les bords (i.e.

la partie externe) du volume fonctionnel, indépendamment de l’importance de l’espace fonc-

tionnel occupé (Mason et al., 2005 ; Villéger et al., 2008). L’entropie (Rao, 1982 ; de Bello et

al., 2016) et la dispersion fonctionnelle (Laliberté et Legendre, 2010) sont des concepts voisins

basés sur l’espacement moyen entre les individus au sein de la communauté. La spécialisation

fonctionnelle renseigne sur la tendance des individus à présenter des valeurs de trait extrêmes

en comparaison avec un pool d’espèces plus large que la communauté. L’originalité fonction-

nelle mesure le niveau moyen d’isolement des individus par rapport à leur plus proche voisin

dans la communauté. La redondance fonctionnelle sensu Brandl et al. (2016) est le concept

opposé de l’originalité.

3) Les indices associés à l’identité et la diversité fonctionnelles. L’utilisation croissante

des traits fonctionnels en écologie a conduit à une multiplication des indices de diversité fonc-

tionnelle au cours de la dernière décennie (Schleuter et al., 2010 ; Mouillot et al., 2011). Le choix

6. Graphe non orienté, connectant tous les individus, ne contenant aucun cycle et minimisant la somme du poids
des arêtes (ici, le poids des arêtes est leur longueur dans l’espace fonctionnel à n-dimensions).
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Figure 1.12 – Les huit dimensions de la diversité fonctionnelle (Redessinées à partir de Mouillot
et al., 2013).

d’un indice est fortement contraint par deux considérations : (1) le type de variable (i.e. qua-

litative, ordinale ou quantitative) correspondant aux traits mesurés, et (2) la prise en compte

distincte de chaque trait ou, au contraire, d’une combinaison de plusieurs traits. Les perfor-

mances des différents indices de diversité fonctionnelle sont inégales. Le choix du meilleur

indice dépend par ailleurs de la nature des processus étudiés.

3.3. Utilisation des traits fonctionnels en écologie

Les recherches actuelles concernant la diversité des traits fonctionnels sont polarisées au-

tour de deux grands types d’approches qui diffèrent par leur finalité. La première approche s’in-

téresse à la réponse des traits fonctionnels à différentes pressions de sélection écologique 7

(e.g. Villéger et al., 2010 ; Mouillot et al., 2013). La seconde approche étudie l’effet des traits

fonctionnels, et de leur distribution au sein des communautés, sur les propriétés des écosys-

tèmes, par exemple la productivité, la stabilité, la résilience ou encore la résistance aux inva-

sions (e.g. Funk et al., 2008 ; Gagic et al., 2015). Ces deux approches ont conduit à distinguer

d’une part les traits de réponse et d’autre part les traits d’effet. Dans la pratique, un même trait

fonctionnel peut être utilisé comme trait de réponse ou trait d’effet : c’est la finalité de l’approche

qui établit la distinction.

Dans l’approche « pression-réponse », la distribution des traits fonctionnels au sein d’une

communauté est appréhendée comme le résultat d’une sélection opérée par le milieu ; cette

sélection retient les valeurs de traits permettant une exploitation efficace des ressources du

milieu (nourriture, habitat) et exclut les valeurs de traits les moins adaptées. Ainsi, lorsque

le milieu exerce une pression sélective sur les traits fonctionnels des organismes, la distribu-

tion observée des traits reflète, par contraste avec l’espace fonctionnel occupé par l’ensemble

des colonisateurs potentiels du milieu, les valeurs et les combinaisons de traits localement les

plus performantes. Ainsi, la structure fonctionnelle des communautés permet d’inférer les res-

7. À distinguer de la sélection évolutive (HilleRisLambers et al., 2012).
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sources exploitées dans le milieu, ainsi que leur importance relative. Par ailleurs, la comparai-

son entre la distribution des traits observée dans une communauté et la distribution obtenue à

partir de différents modèles neutres d’assemblage (i.e. annulant l’effet d’un ou plusieurs filtres

écologiques) renseigne sur l’importance relative des différents filtres dans l’assemblage des

communautés (Mouchet et al., 2010 ; de Bello et al., 2012 ; Spasojevic et Suding, 2012 ; Aiba

et al., 2013).

Par contraste, l’approche « trait-effet » s’intéresse à l’influence de la distribution des traits

fonctionnels au sein de la biocénose sur les processus écosystémiques et les propriétés de

l’écosystème (e.g. Gagic et al., 2015). Il y a deux hypothèses prévalentes concernant la manière

dont la diversité fonctionnelle des communautés influence les processus écosystémiques : l’hy-

pothèse de la diversité et l’hypothèse du rapport de masse (Tilman, 1997 ; Grime, 1998 ; Mo-

kany et al., 2008 ; Song et al., 2014). D’après l’hypothèse de la diversité, l’augmentation de la

diversité au sein des communautés entraîne une augmentation de la productivité et de l’utilisa-

tion des ressources de l’écosystème, lorsque les espèces utilisent les ressources de manière

complémentaire (faible recouvrement des niches ; Tilman, 1997 ; Song et al., 2014). D’après

l’hypothèse du rapport de masse (mass ratio hypothesis ; Grime, 1998), les traits fonctionnels

des espèces qui dominent la biomasse des communautés leur permettent d’utiliser une plus

grande proportion des ressources ; ces espèces contribuent davantage au fonctionnement et

aux propriétés de l’écosystème que les espèces présentes en plus faibles abondances (Grime,

1998 ; Song et al., 2014).

3.4. Limites des approches basées sur les traits fonctionnels

L’utilisation des traits fonctionnels en écologie suppose l’existence d’un lien fort entre l’en-

vironnement et la caractéristique morphologique, physiologique ou phénologique décrite par le

trait. Or, plusieurs processus sont de nature à perturber la relation entre les traits fonctionnels

et l’environnement, par exemple les effets de masse, les effets de priorité et la contingence

historique (Drake, 1990 ; White et Jentsch, 2001 ; Mason et al., 2013). Par analogie avec la

dynamique des métapopulations, un effet de masse ou dynamique source-puits se produit lors-

qu’une communauté établie dans un milieu écologiquement favorable émet des individus vers

un milieu défavorable où ceux-ci ne peuvent pas se maintenir. Ce phénomène s’observe no-

tamment dans des paysages ou des écosystèmes où coexistent des habitats hétérogènes, in-

terconnectés et faiblement espacés 8 (Mason et al., 2013). L’effet de priorité désigne les cas où

l’ordre d’arrivée des espèces dans le biotope détermine l’issue de la compétition inter-spécifique

et modifie durablement la composition spécifique d’un écosystème (Drake, 1990). En dehors

des cas où la compétition et l’ordre d’arrivée des espèces ont un effet structurant sur les com-

munautés, la contingence historique (White et Jentsch, 2001 ; Hobbs et al., 2008) peut altérer la

relation entre les traits fonctionnels et l’environnement. L’effet de la contingence historique s’ob-

serve lorsque les facteurs qui ont structuré une communauté changent brutalement et que la

communauté établie, sans disparaître immédiatement, se retrouve incapable de se renouveler

et donc de se maintenir. Des espèces nouvelles investissent le milieu et coexistent tempo-

rairement avec les espèces « historiques » (i.e. présentes antérieurement). Les opérations de

restauration écologique sont particulièrement exposées à cet effet.

Ainsi, la capacité des indices de diversité fonctionnelle à détecter les facteurs structurant

les communautés est affectée par les processus brouillant les liens entre les traits fonctionnels

8. Cette configuration est typiquement rencontrée dans les estuaires.
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et l’environnement. La robustesse des indices dépend des processus étudiés (e.g. filtrage envi-

ronnemental ou compétition entre espèces) et de la nature des mécanismes altérant la relation

trait-environnement. Par exemple, en présence d’effets de masse, les indices tenant compte de

la distribution des abondances dans l’espace fonctionnel sont plus performants que les indices

basés uniquement sur les occurrences (Mason et al., 2013).

3.5. Influence des mécanismes d’assemblages sur la structure fonctionnelle
des communautés

Toute inférence concernant l’importance des différents mécanismes d’assemblage (i.e. les

trois filtres écologiques) nécessite une bonne connaissance a priori de l’effet des mécanismes

sur la structure fonctionnelle des communautés. Cette connaissance préalable guide le choix

des modèles nuls et des indices fonctionnels les plus adaptés. La distribution pondérée des

traits fonctionnels dans une communauté est souvent qualifiée de convergente ou divergente

mais ces termes sont utilisés de manière hétérogène dans la littérature. Pour une gamme de

valeurs de traits fixée, la distribution des traits est qualifiée de convergente ou sous-dispersée

(Garnier et Navas, 2013) que lorsque la variabilité des traits dans la communauté est infé-

rieure à celle attendue selon un modèle neutre. Classiquement, les patrons de convergence-

divergence sont détectés au moyen d’un modèle redistribuant aléatoirement les abondances

relatives entre les espèces de la communauté étudiée (Bernard-Verdier et al., 2012).

1) Effet du filtre environnemental. L’effet dominant du filtre environnemental sensu stricto

s’apparente à un mécanisme binaire d’inclusion-exclusion basé sur la tolérance des individus

aux conditions du milieu : les individus qui présentent les valeurs de traits appropriées (i.e.

situées dans un intervalle déterminé) sont admis dans la communauté tandis que les valeurs

de traits extérieures à l’intervalle de tolérance sont exclues (niche filtering hypothesis ; Mouillot

et al., 2007). Ainsi, le filtre environnemental sensu stricto réduit la gamme des traits observés

localement dans la communauté, par rapport à l’ensemble des colonisateurs potentiels d’un

site (Bernard-Verdier et al., 2012 ; Garnier et Navas, 2013). Ce filtrage concerne uniquement les

traits associés à la tolérance physiologique et la capacité (binaire) à exploiter les ressources du

milieu. Ainsi, le filtre environnemental contrôle l’occurrence (i.e. la présence ou l’absence) d’une

espèce dans une communauté en fonction de la valeur de ses traits fonctionnels (Fig. 1.13).

2) Effet des interactions biotiques. Par contraste avec le mécanisme binaire d’inclusion-

exclusion associé au filtre environnemental, l’issue des interactions biotiques, dans un envi-

ronnement abiotique donné, repose davantage sur les différences de performance écologique

entre les individus (Fig. 1.13). La compétition est souvent le mécanisme dominant dans les

interactions entre les organismes, mais d’autres interactions sont possibles, par exemple la

facilitation et la prédation. D’après les principes de limitation de la similarité et d’exclusion com-

pétitive, les espèces d’une communauté sont en compétition les unes avec les autres et l’inten-

sité de cette compétition est d’autant plus forte que les espèces sont similaires d’un point de

vue écologique. Dans un environnement stable, les espèces qui coexistent de manière durable

sont celles qui diffèrent le plus d’un point de vue écologique, et qui exploitent des ressources

complémentaires (MacArthur et Levins, 1967 ; Mouillot et al., 2007). Le principe de limitation de

la similarité conduit ainsi à une distribution divergente des traits fonctionnels. Par exemple, la

distribution des traits fonctionnels relatifs à la capacité natatoire et à l’acquisition de nourriture
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Figure 1.13 – Principaux effets des mécanismes d’assemblage sur la structure fonctionnelle
des communautés, d’après Bernard-Verdier et al. (2012), HilleRisLambers et al. (2012) et Kraft
et al. (2015).

est divergente dans les communautés de poissons des écosystèmes lacustres, révélant des

processus de limitation de similarité (Mason et al., 2008a). Néanmoins, les processus d’exclu-

sion compétitive n’aboutissent pas toujours à une distribution divergente des traits ; ils peuvent

même conduire à une distribution convergente en présence de mécanismes qui « égalisent les

performances » (fitness equalizing mechanisms ; Chesson, 2000). En effet, la compétition peut

augmenter la similarité entre espèces en excluant les espèces dont les traits sont associés à

une faible compétitivité (weaker competitor exclusion ; Chesson, 2000 ; Grime, 2006 ; Mayfield

et Levine, 2010). Chang et HilleRisLambers (2016) relèvent que la compétition dans les envi-

ronnements riches en ressources est associée à une distribution divergente des traits (limitation

de la similarité) ; inversement dans les milieux pauvres, les traits convergent vers les valeurs

qui optimisent l’acquisition des ressources (élimination des plus faibles compétiteurs). Plus gé-

néralement, les différences d’aptitude dans l’acquisition d’une ressource commune limitante

ou la tolérance d’un ennemi commun (généraliste) entraînent des différences de performance

entre espèces, qui conduisent à une distribution convergente des traits fonctionnels impliqués

(Kraft et al., 2015). La convergence s’observe en particulier lorsque des valeurs de traits bien

délimitées sont associées à une performance plus élevée que celle de l’ensemble des autres

valeurs (Bernard-Verdier et al., 2012 ; Kraft et al., 2015).

3) Action combinée des filtres écologiques. La structure fonctionnelle des traits dans

une communauté dépend de l’action combinée du filtre environnemental, sensu stricto, et des

interactions biotiques. L’influence des facteurs environnementaux est supposée prépondérante

dans les milieux contraignants ; à l’inverse, dans les milieux peu contraignants, la dispersion

des traits fonctionnels est davantage régie par les facteurs biotiques (Garnier et Navas, 2013).

La sélection de certaines valeurs de trait par le filtre environnemental n’est pas incompatible

avec les mécanismes d’interaction qui produisent une distribution divergente des traits entre

les organismes qui coexistent localement (e.g. Bernard-Verdier et al., 2012).

De manière pragmatique, les modèles nuls d’assemblage des communautés permettent de
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détecter assez simplement la réduction de l’étendue des valeurs des traits et, pour une gamme

de traits donnée, la convergence ou la divergence de la distribution des traits. La définition des

pools d’espèces est cruciale : elle détermine en grande partie l’interprétation écologique des

patrons mis en évidence (Chalmandrier et al., 2013).

4. Sélection des habitats chez les poissons et les décapodes

La sélection des habitats est l’un des processus à l’origine de la répartition des organismes

dans l’environnement ; les autres processus incluent notamment la reproduction, la mortalité

et le transport passif (Craig et Crowder, 2000). La sélection des habitats peut être définie

comme l’utilisation non-aléatoire de l’espace résultant du déplacement volontaire des orga-

nismes (Kramer et al., 1997). Les poissons et les crustacés décapodes peuvent utiliser une

large gamme de signaux physiques et biologiques pour s’orienter et choisir un habitat (Drake et

Arias, 1991a) ; l’importance relative de ces différents signaux change en fonction de la distance

des habitats de destination (Kingsford et al., 2002). L’orientation et le déplacement actif vers

les habitats peuvent s’opérer à petite (de quelques centimètres à plusieurs mètres) et à large

échelle (d’une dizaine de mètres à plusieurs kilomètres ; Kingsford et al., 2002). À une échelle

de plusieurs centaines de mètres, des facteurs comme les facteurs abiotiques, la disponibilité

des ressources alimentaires, les aspects énergétiques, la compétition inter- et intraspécifique

et les risques de prédation interviennent dans la sélection des habitats, l’importance relative de

ces facteurs changeant au cours de l’ontogenèse (Craig et Crowder, 2000).

Les poissons sont capables d’intégrer des compromis entre les bénéfices trophiques et le

risque de prédation (Werner et al., 1983 dans Boesch et Turner, 1984 ; Craig et Crowder, 2000 ;

Deegan et al., 2000), par exemple dans le cas où les habitats les plus riches en ressources

sont aussi ceux qui comptent le plus de prédateurs potentiels. Certaines espèces de poissons

utilisent des habitats suboptimaux de la zone littorale afin d’éviter la compétition avec des es-

pèces sympatriques (Rozas et Odum, 1988 ; Cattrijsse et Hampel, 2006). Ainsi, l’intégration

des informations relatives à l’environnement biotique et abiotique permettrait aux organismes

de choisir l’habitat qui maximise leur performance écologique (fitness ; Craig et Crowder, 2000).

Néanmoins, cette hypothèse est rarement validée dans la pratique, car elle nécessite des ex-

périmentations en laboratoire ou des mesures de fitness dans différents types d’habitats (Ro-

senfeld, 2003).

Dans un contexte environnemental donné, la sélection des habitats par les espèces peut

être utilisée en première approche pour évaluer et comparer la qualité et l’attractivité des ha-

bitats disponibles. Par exemple, Bond et Lake (2003) utilisent la force des associations entre

différentes espèces de poissons et les habitats des rivières pour orienter des mesures de res-

tauration. Dans des systèmes où différents types d’habitats sont accessibles par les espèces,

la restauration d’un habitat peut être évaluée à travers le rétablissement d’une fréquentation mi-

nimale par des espèces cibles, caractéristiques des milieux naturels de référence ; de même,

l’extinction locale d’espèces caractéristiques des milieux dégradés peut constituer un objectif

de la restauration. Ce mode d’évaluation de la restauration écologique des habitats nécessite

de prendre en compte un sous-ensemble représentatif des habitats pouvant être choisis de

manière alternative par les organismes étudiés.

De manière générale, Hobbs et Norton (1996) et Vivian-Smith (2001) soulignent les avan-

tages apportés par un élargissement des échelles d’observation, lorsqu’il s’agit d’évaluer l’effi-

28



cacité des opérations de restauration écologique. Ainsi, élargir la fenêtre d’observation permet

d’aborder les communautés des milieux restaurés au regard des gradients spatiaux et envi-

ronnementaux étendus, ce qui renseigne sur la variabilité naturelle des sites de référence et

augmente la probabilité de détecter d’éventuelles singularités au sein des milieux restaurés.

5. Problématiques et objectifs de cette thèse

Malmenés par plusieurs siècles d’endiguement et menacés par les effets du changement

climatique, les marais intertidaux européens font aujourd’hui l’objet, comme nous l’avons vu,

d’un nombre croissant de restaurations volontaires par rétablissement plus ou moins contrôlé

des submersions tidales (Wolters et al., 2005b). La trajectoire d’évolution des marais dépoldé-

risés reste peu documentée en Europe. S’agissant du necton, les principaux travaux ont porté

sur la description des communautés (e.g. Hampel et al., 2003 ; Colclough et al., 2005) et sur la

fonction d’alimentation (e.g. Fonseca et al., 2011 ; Van Liefferinge et al., 2012), dans les sites

restaurés et dans un ou plusieurs sites naturels de référence proches.

De nombreuses « lois » et concepts écologiques (e.g. le concept d’écotone ou de succes-

sion écologique) sont mis à mal par les spécificités des milieux estuariens, naturellement stres-

sés par de fortes contraintes abiotiques (paradoxe de la qualité estuarienne ; Elliott et Quintino,

2007). Dans le même temps, les domaines de l’écologie de la restauration et de l’écologie

estuarienne ont rencontré peu d’occasions de s’enrichir mutuellement (voir néanmoins Borja

et al., 2010). La restauration des marais intertidaux représente, pour ces deux domaines, une

opportunité de « fertilisation croisée ».

L’objectif général de cette thèse est de décrire la trajectoire de restauration des ma-

rais dépoldérisés à partir des communautés de necton.

L’originalité de ce travail est d’aborder la restauration à des échelles spatiales et tempo-

relles inédites, ou peu explorées, et d’appliquer des modèles théoriques issus de la théorie des

successions et de la théorie des assemblages à la restauration d’habitats estuariens. Dans

l’estuaire de la Gironde, deux sites d’importance (> 100 ha) se prêtent à l’étude de la dé-

poldérisation sous l’angle de la restauration écologique : le marais de Mortagne (dépoldérisé

accidentellement en 1999) et la partie nord de l’île Nouvelle (dépoldérisation accidentelle en

2010). Les assemblages de poissons et de décapodes ont été échantillonnés sur ces deux

sites, ainsi que sur une dizaine de sites associés (vasières, chenaux de marée, marais endi-

gués), dans les premiers temps (île Nouvelle) ou plusieurs années (marais de Mortagne) après

le rétablissement des submersions tidales.

Notre contribution à l’étude de la trajectoire de restauration des marais dépoldérisés s’or-

ganise autour de trois axes principaux faisant chacun l’objet d’un chapitre spécifique de cette

thèse (Chapitres 4 à 6 ; Fig. 1.14).

1. Description de la trajectoire taxonomique des communautés de necton dans les

marais dépoldérisés, à partir d’une approche synchronique au sein de la mosaïque

des habitats estuariens (Chapitre 4).

L’approche synchronique à large échelle (estuaire de la Gironde) permet d’évaluer l’attracti-

vité de différents types d’habitats – dont les marais dépoldérisés – pour les espèces du necton.

Par ailleurs, la mosaïque des habitats estuariens est caractérisée par des conditions envi-

ronnementales variées qui permettent de tester l’importance des facteurs abiotiques dans la
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Figure 1.14 – Organisation du manuscrit.

structuration des communautés du necton, et d’identifier les éventuelles spécificités des marais

dépoldérisés.

En complément de l’approche taxonomique classique, la structure de taille des espèces

renseigne sur les fonctions écologiques assurées par les habitats : accueil de juvéniles, ali-

mentation (juvéniles et adultes), reproduction, ou autre. Les espèces du necton peuvent être
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associées à des nuisances (espèces exotiques invasives, e.g., poisson-chat, écrevisse de Loui-

siane) ou au contraire à des services rendus aux sociétés humaines (e.g. la pêche récréative

et commerciale). En utilisant des indices synthétiques de biodiversité, trois services écosysté-

miques (i.e. la conservation de la biodiversité, la lutte contre les espèces invasives et l’intérêt

pour la pêche) ont été évalués et comparés entre les marais dépoldérisés et les autres habitats

estuariens (chenaux de marée, vasières intertidales, marais endigués).

2. Approche corrélative entre la structure fonctionnelle des communautés de pois-

sons et le degré de naturalité des habitats de la mosaïque estuarienne (Chapitre 5).

En utilisant la naturalité des habitats comme un proxy du temps de restauration et en carac-

térisant les écophases de poissons à partir d’une sélection de traits fonctionnels, la trajectoire

de la structure fonctionnelle des communautés peut être décrite. L’importance relative des filtres

écologiques dans l’assemblage des communautés peut être évaluée le long du gradient de na-

turalité en recourant à des modèles nuls. En s’inscrivant dans un cadre théorique combinant

les successions écologiques et l’assemblage des communautés (Chang et HilleRisLambers,

2016), il est possible d’examiner les changements d’importance relative des filtres au regard

des évolutions attendues le long d’une trajectoire successionnelle.

3. Approche diachronique portant sur l’abondance des principales espèces et la struc-

ture fonctionnelle des communautés, dans les premiers temps de la dépoldérisa-

tion de l’île Nouvelle (Chapitre 6).

Cette approche consiste à mettre en évidence la cinétique de changement des communau-

tés de necton dans les premiers temps de la dépoldérisation, à travers la composition spécifique

du necton (toutes espèces confondues dans un premier temps, puis séparément pour chaque

espèce) et la structure fonctionnelle des communautés de poissons.

De plus, les marais intertidaux sont des milieux complexes caractérisés par l’extrême varia-

bilité de leur environnement abiotique et de leurs communautés biologiques. Ainsi, un chapitre

entier (Chapitre 2) est consacré à leur fonctionnement écologique et à leur biocénose. Dans ce

dernier, les connaissances relatives au necton des marais européens font l’objet d’une attention

particulière. Le contexte écologique et humain dans lequel s’inscrivent nos travaux – estuaire

de la Gironde et marais dépoldérisés notamment – est présenté dans le Chapitre 3, de même

que les données d’échantillonnage et les méthodes d’analyse mobilisées.
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Chapitre 2

Fonctionnement écologique des

zones intertidales estuariennes

it is difficult to imagine a more dynamic

system than a tidal marsh

Kneib (1997)

1. Définitions, répartition géographique et structure de l’habitat

1.1. Définitions et généralités

Les vasières sont des étendues constituées de particules sédimentaires fines et qui ne sont

pas densément couvertes par des plantes vasculaires (Fig. 2.1). Ces étendues sont majoritai-

rement nues mais elles peuvent également être occupées par des plantes éparses, dans la

partie supérieure de la zone intertidale (Lefeuvre, 2002). Le terme « wadden » est plus géné-

rique et englobe toutes les étendues intertidales constituées de sédiments fins, à l’exception

des zones densément colonisées par la végétation (Verger et Ghirardi, 2009). Les marais in-

tertidaux sont par définition les zones situées dans la partie supérieure de la zone intertidale et

qui sont recouvertes par une végétation vasculaire dominée par des plantes herbacées ou des

sous-arbrisseaux (Dijkema, 1984 ; Lefeuvre, 2002). Cette définition des marais intertidaux les

différencie de deux autres types d’habitats densément végétalisés et fréquemment rencontrés

dans les eaux côtières et de transition soumises à marée : d’une part, les herbiers de plantes

aquatiques comme les zostères, qui se situent dans la partie inférieure de la zone intertidale ;

d’autre part, les mangroves, dont la végétation est à dominante arborée.

À l’échelle du globe, les marais intertidaux sont présents sur l’ensemble du globe aux

moyennes et hautes latitudes (Fig. 2.2). Ils se forment dans les zones abritées ou d’énergie

relativement faible : baies, deltas, estuaires et systèmes lagunaires en particulier (Davy, 2000).

Les marais intertidaux sont remplacés par les mangroves sous les climats tropicaux et sub-

tropicaux (latitudes comprises entre 25°S et 25°N). Plus précisément, les marais intertidaux

peuvent être associés aux mangroves mais leur importance est alors secondaire (Wolanski et

Elliott, 2015). En incluant les réseaux de chenaux qui les dissèquent, les marais intertidaux et

les mangroves occupent une surface de 20 millions d’hectares à travers le monde (Pendleton

et al., 2012). Dans les grands estuaires des moyennes et hautes latitudes, les vasières et les

marais sont les formations majoritaires des zones intertidales.
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Figure 2.1 – Bloc-diagramme schématique montrant la disposition des vasières et marais in-
tertidaux sur les rives des estuaires macrotidaux (Source : Royal Society for the Protection of
Birds, RSPB).

Figure 2.2 – Localisation des principaux types de zones humides à l’échelle mondiale (Source :
Encyclopædia Britannica).

Dans les estuaires, les vasières et les marais intertidaux sont des habitats de transition à

double titre : d’une part, entre le milieu terrestre et le milieu aquatique, d’autre part, entre les

eaux marines et les eaux douces continentales. Les vasières et marais intertidaux se situent
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donc sur un double écocline : un gradient de durée de submersion et un gradient de salinité de

l’eau (halocline). Il en résulte des conditions abiotiques particulièrement fluctuantes et contrai-

gnantes qu’un nombre limité d’espèces végétales et animales peuvent supporter (Teal, 1962 ;

Frid et James, 1989 ; Yozzo et Smith, 1997 ; Davy, 2000 ; Salgado et al., 2007). Ces espèces

ont en retour peu de compétiteurs et de prédateurs dans les milieux intertidaux (Teal, 1962).

C’est pourquoi les communautés végétales et animales des marais intertidaux sont pauvres en

diversité spécifique et riches en biomasse (Drake et Arias, 1991b ; Kreeger et Newell, 2000 ;

Salgado et al., 2007).

À l’échelle mondiale, la majorité des connaissances concernant le fonctionnement écolo-

gique des marais intertidaux sont issues d’études réalisées sur le continent américain. Ces

études portent notamment sur les flux biogéochimiques (e.g. Teal, 1962 ; Nixon, 1980 ; Chil-

ders et al., 2000), les réseaux trophiques (e.g. Kwak et Zedler, 1997) et les liens existant entre

la structure de l’habitat et son utilisation par le necton (e.g. Kneib, 1997). Le fonctionnement

des zones intertidales en Europe est souvent supposé comparable, malgré des différences

concernant le niveau d’implantation de la végétation, la densité des plantes vasculaires et le

caractère monospécifique ou plurispécifique du schorre. En particulier, les similarités dans le

mode d’utilisation des marais intertidaux par le necton entre l’Europe et les côtes atlantique et

pacifique des États-Unis ont été soulignées à plusieurs reprises (Cattrijsse et Hampel, 2006).

L’objectif de cette partie est de décrire la structure et le fonctionnement de ces milieux et

plus particulièrement de mettre en évidence leur intérêt écologique pour le necton – poissons

et macrocrustacés. Les vasières et les marais intertidaux ont de nombreuses caractéristiques

écologiques en commun mais aussi des spécificités qui seront soulignées.

1.2. Structure de l’habitat des vasières et marais intertidaux

Le flux et reflux des marées, l’alternance des phases d’immersion et d’émersion qu’elles

génèrent, et la dynamique sédimentaire associée, sont les principaux facteurs qui façonnent

la morphologie des vasières et des marais intertidaux (Bayliss-Smith et al., 1979 ; Eertman et

al., 2002 ; Maris et al., 2007). Les vasières et les marais intertidaux reposent sur des étendues

sédimentaires traversées par des réseaux de chenaux plus ou moins ramifiés (Fig. 2.3). Les

chenaux de marée, larges et profonds dans les parties basse et intermédiaire de la zone in-

tertidale, se ramifient dans la partie supérieure et constituent des réseaux souvent complexes.

Les réseaux de chenaux sont une caractéristique structurale importante des marais intertidaux

(Verger, 2005).

Vasières et marais se caractérisent par un étagement vertical de la végétation vasculaire

(Dijkema, 1984 ; Wolters, 2006). Cet étagement est déterminé en premier lieu par la fréquence

et la durée de submersion par les marées, bien que d’autres facteurs soient potentiellement

impliqués (e.g. salinité du substrat, ressources nutritives, compétition entre espèces ; Bertness

et Pennings, 2000). La distribution de la végétation conduit à distinguer, de bas en haut de la

zone intertidale, une zone pionnière puis des zones de bas, moyen et haut marais, chacune

caractérisée par des associations végétales distinctes (Fig. 2.4). En Europe, la limite inférieure

de colonisation des plantes vasculaires correspond approximativement au niveau moyen de

la pleine mer en période de mortes-eaux (Beeftink, 1977), soit le niveau maximum atteint par

une marée de coefficient 45 environ. Ce niveau d’élévation marque le début de zone pionnière,

où la végétation reste éparse. Des espèces comme Salicornia europaea et Spartina anglica

sont caractéristiques de cet étage. Le couvert dense de végétation caractéristique des marais
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(a) Baie de Chant Dorat, Gironde
(© IGN, Soluris)

(b) Marais intertidaux
(Source : sigmaplan.be)

Figure 2.3 – Vue aérienne des chenaux de marée qui traversent les vasières et marais interti-
daux.

intertidaux n’apparaît qu’à partir du niveau moyen de la pleine mer, ce qui correspond à une

marée haute de coefficient 70-75 (Lefeuvre, 2002). Les marais intertidaux ne sont donc en-

tièrement submergés que lors des pleines mers de vives eaux. La limite terrestre supérieure

des marais intertidaux est le niveau des grandes marées exceptionnelles. Sur la côte atlan-

tique américaine, les marais intertidaux sont implantés bien plus bas dans la zone intertidale :

la limite inférieure de colonisation des halophytes est le niveau moyen de la marée (Reimold,

1977 dans Cattrijsse et Hampel, 2006). Par conséquent, la végétation vasculaire des marais

intertidaux de la côte atlantique des États-Unis est submergée à chaque marée ou presque,

tandis que la végétation des marais européens n’est submergée que lors des pleines mers de

vives-eaux. Il en résulte une accessibilité bien plus limitée des marais intertidaux européens

pour le necton (Cattrijsse et Hampel, 2006). Sur la côte atlantique des États-Unis et du golfe du

Mexique, Spartina alterniflora domine la végétation des marais intertidaux, jusqu’à former par

endroit des étendues monospécifiques (Mendelssohn et Morris, 2000).

Les chenaux de marée et l’étagement de la végétation expliquent, avec d’autres facteurs

(e.g. nature du substrat, charge sédimentaire des eaux charriées par les marées), l’existence

de plusieurs types de sous-habitats dans les marais intertidaux (Fig. 2.6). Les chenaux de ma-

rée intertidaux accélèrent le drainage des zones submergées du marais lors du jusant, ce qui

diminue la durée de submersion et favorise l’implantation de la végétation vasculaire. Ils consti-

tuent par ailleurs des corridors qui optimisent l’accès du necton à l’ensemble de la surface du

marais et assurent le transfert de la production (production primaire, détritus, consommateurs)

entre les parties intertidales végétalisées et les zones subtidales (Kneib, 1997). Par définition,

les chenaux de marée subtidaux restent en eau même à marée basse. Plus larges et plus

profonds que les chenaux intertidaux, ils constituent des zones de repli pour certains orga-

nismes aquatiques fréquentant les marais (Kneib, 1997). Les retenues intertidales, ou bassins

intertidaux, présentent une grande disparité de surfaces, formes, profondeurs, salinités et loca-

lisations dans le gradient d’élévation intertidale. Ils sont souvent localisés dans la partie haute

de la zone intertidale, auquel cas la connexion et le renouvellement de l’eau ne sont assurés

que lors des pleines mers de vives-eaux. Les retenues intertidales peuvent subir de fortes fluc-

tuations de salinité liées aux effets antagonistes de l’évaporation et des précipitations (Frid,

1988). Elles connaissent des conditions abiotiques – température, salinité – plus extrêmes que
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Figure 2.4 – Zonation verticale de la végétation vasculaire dans les marais intertidaux euro-
péens, à partir de l’exemple de la baie du Mont Saint-Michel (Redessinée à partir de Lefeuvre,
2002).

(a) (b) (c) (d) (e) (f)

Figure 2.5 – Quelques espèces de plantes vasculaires caractéristiques des zones intertidales
en Europe. (a) La salicorne, Salicornia spp ; (b) La spartine, Spartina maritima (Source : Wi-
kipedia) ; (c) L’obione faux-pourpier, Halimione portulacoides (Source : Wikipedia) ; (d) L’aster
maritime, Aster tripolium (© Irstea) ; (e) La soude maritime, Suaeda maritima (Source : Wikipe-
dia) ; (f) La puccinelle, Puccinellia maritima (Source : Wikipedia).

celles régnant dans les chenaux de marée (Frid, 1988 ; Hampel et al., 2004). La zone densé-

ment recouverte par les végétaux vasculaires est appelée « schorre » quand les plantes sont

des halophytes (zones intertidales salées et saumâtres). Il n’existe pas de terme spécifique

pour les plantes non halophiles des zones intertidales d’eau douce. En Europe occidentale, la

densité de la végétation dans les marais est élevée ; seules quelques espèces du necton la

colonisent à marée haute.

2. Biocénose des marais intertidaux

2.1. Les producteurs primaires

Les deux principales catégories de producteurs primaires des zones intertidales estua-

riennes sont (1) les plantes vasculaires, et (2) les algues benthiques microscopiques, ou micro-

phytobenthos (Miller et al., 1996 ; MacIntyre et al., 1996 ; Bouchard et Lefeuvre, 2000). D’autres
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Légende : 1, Retenue intertidale ; 2, Couvert dense de plantes vasculaires (appelé schorre lorsque les
plantes sont des halophytes) ; 3, Microfalaise ; 4, Sédiments nus (slikke) ; 5, Chenal de marée ; 6, Zone
pionnière (plantes éparses).

Figure 2.6 – Sous-habitats des marais intertidaux (source : Paskoff, 1994).

compartiments végétaux – les algues épiphytiques, les algues macroscopiques, le phytoplanc-

ton – contribuent à la production primaire, mais de manière plus accessoire (Kreeger et Newell,

2000).

Les plantes vasculaires constituent la partie la plus visible des producteurs primaires. Dans

les parties salées et saumâtres des estuaires, ce sont majoritairement des plantes halophiles

(halophytes), représentées par un faible nombre d’espèces. Elles caractérisent la zone pion-

nière des vasières et la majeure partie de la surface des marais intertidaux. Les plantes vascu-

laires représentent, en stock, l’essentiel de la biomasse végétale des marais intertidaux. Sur la

côte atlantique nord-américaine, la production aérienne par les plantes vasculaires varie entre

200 et 4 000 g C.m-2.an-1 (Turner, 1976 ; Good et al., 1982 ; Day et al., 1989 dans Ibáñez

et al., 2000). Sur la côte atlantique sud-américaine, la production aérienne par les plantes

vasculaires 1 varie, selon les espèces dominantes et la position dans le marais, entre 585 et

1 665 g C.m-2.an-1 (Gallagher et al., 1980). En Amérique du Nord, la production primaire de

Spartina alterniflora varie de façon importante selon la latitude, avec des valeurs de moins de

60 g C.m-2.an-1 au nord du Canada et en Alaska et de 812 g C.m-2.an-1 sur la côte nord du

Golfe du Mexique (Mendelssohn et Morris, 2000). La production primaire des marais intertidaux

européens a été moins étudiée. Dans les marais intertidaux de la Baie du Mont Saint-Michel, la

même production aérienne nette par les plantes vasculaires varie entre 490 et 890 g C.m-2.an-1,

avec des valeurs croissantes entre le bas et le haut marais (Table 2.1). Un gradient altitudinal

de production primaire a également été mis en évidence dans les marais intertidaux du golfe de

Cadix (Neves et al., 2007). La production primaire de la zone pionnière des zones intertidales

est nettement inférieure à celle des bas, moyens et haut marais, avec des valeurs estimées

entre 90 et 225 g C.m-2.an-1 (Lefeuvre et al., 2000).

Le microphytobenthos se développe dans et à la surface des sédiments, que ceux-ci soient

nus ou recouverts par des plantes vasculaires. Il est principalement constitué de diatomées,

1. Les valeurs de 1 300 et 3 700 g biomasse sèche.m-2.an-1 indiquées par les auteurs sont converties en
g C.m-2.an-1 en considérant que la teneur en carbone des plantes vasculaires correspond à 45% de la biomasse
sèche (Schlesinger, 1991).
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Table 2.1 – Estimation de la production primaire aérienne nette (PPAN) des plantes vasculaires
dans les marais intertidaux de la Baie du Mont Saint-Michel, dans les haut, moyen et bas marais
(Bouchard et Lefeuvre, 2000).

Niveau dans le
marais

Espèce PPAN en masse
sèche
(g.m-2.an-1)

PPAN en carbone
(g.m-2.an-1)

PPAN en azote
(g.m-2.an-1)

Bas marais

Puccinellia maritima 480 210 8.0
Suaeda maritima 440 210 9,0
Aster tripolium 130 60 2,0
Salicornia spp. 30 10 < 1,0
Total 1 080 490 19,0

Moyen marais
Atriplex portulacoides 1 800 770 29,0
Total 1 910 840 29,0

Haut marais

Elytrigia aetherica 1 720 770 26,0
Festuca rubra 240 110 4,0
Puccinellia maritima 30 10 < 1,0
Total 1 990 890 30,0

mais aussi de cyanobactéries et d’algues vertes. La photosynthèse est limitée à la couche su-

périeure de sédiment, jusqu’à 3 mm de profondeur (Sullivan et Currin, 2000). Les microalgues

benthiques (diatomées) migrent verticalement dans les sédiments en réponse à différents

stimuli, en particulier à l’éclairement (Sullivan et Currin, 2000). Comme des algues micro-

scopiques se déposent régulièrement sur toute la surface des marais grâce l’effet disper-

sif des marées, leur absence à certains endroits reflète des conditions de vie inappropriées

(Williams, 1962 dans Sullivan et Currin, 2000). D’après des études menées sur les côtes amé-

ricaines, la production microalgale benthique varie de 28 à 341 g C.m-2.an-1 (Sullivan et Currin,

2000). À une échelle plus globale, cette même production est souvent comprise entre 50 et

200 g C.m-2.an-1 (Blanchard et Cariou-Le Gall, 1994 ; Brotas et Catarino, 1995 ; Sullivan et

Currin, 2000). Ces valeurs homogènes peuvent s’expliquer par les mécanismes qui régulent

en permanence la biomasse des algues microscopiques à la surface des sédiments et leur

activité photosynthétique : remise en suspension permanente des cellules avec les courants,

faible épaisseur de la zone photique à la surface des sédiments (toutes les microalgues ne

peuvent pas contribuer de manière optimale à la production primaire) et limites de diffusion

du CO2 et des nutriments à travers le biofilm (De Jonge et Colijn, 1994). La production micro-

phytobenthique représente de moins de 10% à 140% – plus fréquemment, de 25% à 75% –

de la production aérienne nette par les plantes vasculaires (Kreeger et Newell, 2000 ; Sullivan

et Currin, 2000). Les déterminants de la production microphytobenthique restent mal connus,

sans doute en raison d’interactions entre de multiples facteurs. La production microphytoben-

thique n’est pas corrélée, ou peu corrélée, à la température et à l’irradiance – dès lors qu’un

seuil minimum est dépassé (Sullivan et Currin, 2000). Le phénomène de photo-inhibition n’est

généralement pas observé à la surface des sédiments (Blanchard et Cariou-Le Gall, 1994 ;

Montani et al., 2003). Il semble que le meilleur estimateur de la production soit la biomasse

algale à la surface des sédiments, mesurée par la concentration en chlorophylle a (De Jonge

et Colijn, 1994 ; Sullivan et Currin, 2000). Étudiée à l’échelle d’un cycle de marée, la production

microphytobenthique semble corrélée à l’humidité des sédiments : elle augmente à mesure

que l’eau des sédiments est évacuée (Sullivan et Currin, 2000). Dans le cas des vasières, la

production microphytobenthique est étroitement liée à l’élévation dans la zone intertidale (De

Jonge et Colijn, 1994). La consommation du microphytobenthos par les invertébrés benthiques

peut en réduire la biomasse ; c’est le cas par exemple dans la baie de Marennes-Oléron, en pé-
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riode estivale (Cariou-Le Gall et Blanchard, 1995). De manière générale, le microphytobenthos

a une importance dominante dans la production primaire des zones intertidales dépourvues de

plantes vasculaires (Montagna et al., 1995). Dans les estuaires turbides, la production micro-

phytobenthique reste limitée aux périodes d’émersion des sédiments, en raison d’un manque

de lumière lors des périodes de submersion (Barranguet et al., 1998).

Le phytoplancton contribue peu, en moyenne, à la production primaire des zones interti-

dales mais son importance augmente avec l’influence des eaux marines, dont il provient en

grande partie. Par exemple, sur l’île de Sapelo (États-Unis), la matière produite in situ par

le phytoplancton représente environ 12% de la production primaire des plantes vasculaires

(Pomeroy et al., 1981 dans Kreeger et Newell, 2000). Néanmoins, la distinction entre les mi-

croalgues benthiques et planctoniques est artificielle dans les zones intertidales et peu pro-

fondes en raison de la fréquence de dépôt et de remise en suspension de ces organismes

(MacIntyre et al., 1996).

Les algues macroscopiques des zones intertidales sont représentées par des genres tels

que Ulva, Vaucheria et Chrysomeris. Leur présence et leur importance parmi les producteurs

primaires des marais intertidaux sont hétérogènes à l’échelle du globe (Vernberg, 1993). Les

macroalgues ont généralement une importance secondaire dans la production primaire des

marais intertidaux et des vasières (voir néanmoins Roman et al., 1990 ; Vernberg, 1993).

Toutes contributions considérées, les marais intertidaux font partie des écosystèmes ayant

la plus forte productivité primaire de la planète. La production aérienne et souterraine nette

des plantes vasculaires 2 (200 à 400 g C.m-2.an-1 dans la zone pionnière ; 2 000 g C.m-2.an-1

dans le bas marais ; 4 000 g C.m-2.an-1 dans les moyens et hauts marais) et celle du micro-

phytobenthos (50 à 200 g C.m-2.an-1) donnent des valeurs cumulées comprises entre 250 et

4 200 g C.m-2.an-1, qui dépendent en grande partie de la position verticale dans la zone interti-

dale. À titre de comparaison, la production primaire par le phytoplancton dans les eaux côtières

est de l’ordre de 200 g C.m-2.an-1 (Mann, 1988).

2.1.1. Saisonnalité de la production primaire

Les informations concernant la saisonnalité de la production microphytobenthique dans les

zones intertidales ne sont concordantes ni à l’échelle mondiale (Sullivan et Currin, 2000 ; Mon-

tani et al., 2003), ni à l’échelle européenne (Cariou-Le Gall et Blanchard, 1995 ; Troccaz et al.,

1995 dans Créach et al., 1997). Les divergences portent d’une part sur l’existence même d’un

patron saisonnier (Varela et Penas, 1985) et d’autre part sur les périodes de production mini-

male et maximale. Dans certains contextes, les productions sont plus importantes au printemps

et en été qu’en automne et en hiver (Cariou-Le Gall et Blanchard, 1995 ; Troccaz et al., 1995 ;

Montani et al., 2003), avec des pics printaniers et estivaux dont l’occurrence varie fortement

selon les années (Montani et al., 2003). Sur les côtes atlantiques et pacifiques, les travaux de

Sullivan et Currin (2000) montrent que la production microphytobenthique des marais interti-

daux est maximale au mois de novembre, lorsque les plantes vasculaires sont en dormance.

Le pic de production est observé à la même période sur les vases dépourvues de plantes vas-

culaires et dans les bassins des marais intertidaux. Malgré des fluctuations saisonnières de

biomasse et de production, le microphytobenthos représente une ressource disponible tout au

long de l’année pour les maillons trophiques supérieurs (Teal, 1962 ; Sullivan et Currin, 2000).

2. On considère ici que la production souterraine nette équivaut à la production aérienne (PPAN) des plantes
vasculaires.
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La production primaire des plantes vasculaires est maximale en fin de printemps et en été,

et minimale en hiver. En automne, les plantes entrent en sénescence. Pour les plantes pé-

rennes comme la spartine, les tiges mortes restent sur place toute l’année. Inversement, la

surface couverte par des plantes annuelles comme la salicorne redevient de la vase nue après

l’automne (Frid, 1988). Il existe un décalage temporel entre la production maximale des détritus,

en automne, et leur incorporation dans les réseaux trophiques, au printemps-été (Wainright et

al., 2000). En effet, la baisse des températures hivernales retarde la décomposition des végé-

taux. Au printemps, la matière détritique produite l’année précédente a relargué ses composés

les plus labiles et contient davantage de composés réfractaires. Les détritus les plus nutritifs

sont donc produits en été, lorsque les feuilles des jeunes plantes tombent et se décomposent

au niveau des sédiments (Wainright et al., 2000). Il est difficile de généraliser sur le schéma

saisonnier de production, de sénescence et de décomposition des plantes vasculaires tant les

variations dépendent des communautés végétales considérées (Simenstad et al., 2000).

2.1.2. Devenir de la production primaire des marais intertidaux

Le devenir de la production primaire des marais intertidaux suscite un vif intérêt de la part

des écologues depuis le début des années 1960, à la suite les travaux pionniers de Teal (1962).

Le transfert de la production primaire des marais vers les estuaires et le milieu côtier, et sa

possible contribution au soutien des stocks de poissons et macrocrustacés, sont aujourd’hui

encore des sujets de recherche. La matière végétale produite par les plantes vasculaires et

les algues dans les marais intertidaux suit trois voies principales (Fig. 2.7) : (1) l’émission de

matière organique dissoute (MOD) par les plantes vivantes ou mortes (dans les premiers stades

de décomposition), (2) la consommation directe par des organismes herbivores ou omnivores,

et (3) la production de détritus, à la mort des végétaux (Mann, 1988). Les détritus peuvent être

décomposés sur place ou transportés vers d’autres sites à l’intérieur ou à l’extérieur des marais

(Lefeuvre et al., 2000).

Figure 2.7 – Le devenir de la production primaire dans les marais intertidaux.

Même si les plantes vasculaires ont un rôle dominant dans la production primaire des ma-

rais, elles ne sont généralement pas consommées de manière directe par la faune de ces habi-

tats (Table 2.2 ; Mann, 1988 ; Kneib, 1997). Différentes études indiquent que la consommation

directe ne représente que 5% à 10% de la production aérienne nette (Teal, 1962 ; Mann, 1972,

Heard, 1982 dans Kreeger et Newell, 2000). Cette faible consommation directe des plantes

vasculaires s’explique par leur teneur élevée en composés peu digestes – lignine et cellulose –

et leur faible teneur en protéines, et donc en azote (Mann, 1988 ; Odum et al., 1979 dans
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Kneib, 1997). À titre d’exemple, 70% à 80% de la biomasse vivante de Spartina alterniflora est

composée de lignocellulose (Kreeger et Newell, 2000 ; Newell et Porter, 2000). Les principaux

herbivores qui consomment les plantes des marais sont des insectes diptères, des mollusques

gastéropodes et des crabes (Teal, 1962 ; Kneib, 1997 ; Kreeger et Newell, 2000). Si les insectes

(essentiellement les diptères, les hémiptères et les orthoptères) se nourrissent de la sève et les

tissus des plantes, les gastéropodes consomment préférentiellement les algues épiphytiques

et microbenthiques ainsi que les mycètes qui colonisent les plantes sénescentes, et non direc-

tement les tissus des plantes vivantes (Jackson et al., 1985 ; Kneib, 1997 ; Kreeger et Newell,

2000).

Table 2.2 – Potentiel nutritif des producteurs primaires des marais (traduit de Kreeger et Newell,
2000).

Ressource Potentiel nutritif

Catégorie Type Disponibilité Accessibilité Valeur
nutritive

Digestibilité Valeur
nutritive
relative

Producteurs
primaires

Plantes
vasculaires

Forte Forte Faible Faible Relativement
faible

Algues associées
aux surfaces

Moyenne Forte Forte Forte Forte

Phytoplancton Faible Faible1 Forte Forte Faible1

Complexe
détritique

Plantes
vasculaires
mortes

Forte Forte Faible Faible Relativement
faible

Bactéries
associées aux
surfaces

Moyenne Forte Moyenne Moyenne Moyenne

Bactéries libres en
suspension

Faible Faible1 Moyenne Moyenne Faible1

Protistes
hétérotrophes

Relativement
faible

Faible1 Relativement
forte

Forte Faible1

Mycètes Moyenne Relativement
forte

Inconnue Inconnue Relativement
faible

1 Sauf pour les consommateurs suspensivores, qui exploitent davantage cette ressource.

En Europe, à la différence de la côte atlantique des États-Unis, la matière organique détri-

tique produite par les plantes vasculaires est majoritairement décomposée et minéralisée sur

place (Lefeuvre et al., 2000 ; Cattrijsse et Hampel, 2006). Par exemple, dans la baie du Mont

Saint-Michel, moins de 1% des macro-détritus produits par les plantes vasculaires sont expor-

tés des marais intertidaux – incluant les bas, moyens et hauts marais – vers les eaux côtières.

La fraction de macro-détritus décomposés sur place diffère entre, d’une part, le bas marais et,

d’autre part, les moyen et haut marais. Dans le bas marais, environ 70% des macro-détritus

sont exportés vers le haut marais par le mouvement des marées, où ils s’accumulent sous

forme de laisses de hautes eaux (drift lines). Dans les moyen et haut marais, seuls 20% et 12%

des macrodétritus sont exportés vers ces mêmes laisses (Lefeuvre et al., 2000).

Les plantes vasculaires, lorsqu’elles sont vivantes ou dans leurs premiers stades de décom-

position, émettent de la matière organique dissoute (MOD). Cette matière organique précipite
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à la surface des plantes et des sédiments – entre autres surfaces – et forme des particules

amorphes caractérisées par une faible teneur en composés réfractaires et donc hautement

nutritives pour les animaux. Ces particules sont facilement digestibles sans l’aide des microor-

ganismes décomposeurs (Mann, 1988). D’après Mann (1988), l’importance écologique de la

MOD émise par les plantes dans les marais intertidaux a sans doute été sous-estimée, par

rapport à la matière organique détritique particulaire. Trois phases se succèdent lors de la dé-

composition des plantes vasculaires mortes (Valiela et al., 1984). La première phase, qui dure

moins d’un mois, se caractérise par l’émission de substances solubles dans l’environnement,

entraînant une perte de 5% à 40% de la biomasse totale. Lors de la seconde phase, qui peut

durer jusqu’à un an, les composés végétaux les moins réfractaires (cellule, hémicellulose) sont

décomposés par les microorganismes. Les molécules hydrolysées sont en partie émises sous

forme dissoute. Cette phase dite de décomposition occasionne une perte additionnelle de 40%

à 70% de la biomasse. Durant la troisième et dernière phase, qui dure une année supplémen-

taire, la matière organique la plus réfractaire est lentement décomposée (Valiela et al., 1984).

Contrairement aux plantes vasculaires, les algues – notamment le microphytobenthos –

contiennent peu de fibres indigestes et ont une teneur élevée en azote (Mann, 1988). Elles

sont directement consommées par des organismes comme les invertébrés benthiques – amphi-

podes, gastéropodes, polychètes, méoifaune notamment –, les crevettes et certaines espèces

de poissons, en particulier les mulets (Créach et al., 1997 ; Kwak et Zedler, 1997 ; Sullivan et

Currin, 2000). La production microphytobenthique est également assimilée par les bactéries

(Middelburg et al., 2000). Comme les plantes vasculaires, les microalgues benthiques émettent

de la matière organique dissoute qui se retrouve ensuite dans des agrégats amorphes. Dans les

marais intertidaux du golfe du Mexique, ces particules représentent plus de 98% de la matière

détritique exportée vers les eaux estuariennes et côtières (Ribelin et Collier, 1979).

2.2. Les décomposeurs : mycètes et bactéries

La matière détritique (non dissoute) produite par les plantes vasculaires est décomposée

par les mycètes (ascomycètes) et les bactéries. Ces organismes peuvent digérer la cellulose

ainsi que d’autres composés réfractaires (Mann, 1988 ; Newell et Porter, 2000). À partir des

travaux menés sur la décomposition des spartines et de Juncus roemerianus (Newell et Porter,

2000), il apparaît que les mycètes sont les principaux décomposeurs des plantes mortes qui

restent sur pied. Les mycètes altèrent la matrice lignocellulosique des plantes et contribuent

ainsi à la fragmentation des tissus. Les fragments végétaux (notamment des particules dé-

gradables de lignocellulose) tombent à la surface des sédiments où les processus bactériens

poursuivent la décomposition. Des particules de plus en plus en fines sont produites, ce qui

augmente la surface colonisable par les microorganismes (e.g. bactéries). Il existe ainsi une

forme de mutualisme entre les ascomycètes des parties aériennes mortes des plantes et les

assemblages bactériens des sédiments (Mann, 1988 ; Newell et Porter, 2000). L’activité de dé-

chiquetage de certains invertébrés contribue également à la fragmentation des tissus végétaux

colonisés par les mycètes (Newell et Porter, 2000).

L’azote libéré par la décomposition des tissus morts des plantes vasculaires est en grande

partie capté par les mycètes. En comparaison, son utilisation par les bactéries est négligeable

(Newell et Porter, 2000). Pour satisfaire leurs besoins, les bactéries prélèvent l’azote dans l’en-

vironnement, et non dans les particules détritiques. Ce faisant, les bactéries enrichissent en

azote le complexe qu’elles forment avec les particules détritiques et augmentent sa valeur nu-
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tritive pour les consommateurs (Mann, 1988). La masse fongique vivante peut représenter 10%

à 20% de la masse des tissus morts et des microorganismes associés. La production secon-

daire par les mycètes a été estimée à environ 734 g masse organique.m-2, soit environ 50%

à 60% de la production primaire aérienne nette des plantes vasculaires (Newell et Porter, 2000).

La production secondaire par les mycètes est dix fois plus élevée en hiver qu’en été (Newell et

Porter, 2000).

Les bactéries des marais intertidaux se répartissent entre le substrat et la colonne d’eau,

lors des périodes d’immersion. La biomasse bactérienne des sédiments reste modérée. Une

partie des bactéries sont mises en suspension lors des phases d’immersion et contribuent à la

forte productivité du bactérioplancton (Newell et Porter, 2000). En été, la production secondaire

par les bactéries est deux fois plus élevée que celle des mycètes. En hiver, au contraire, la

production bactérienne ne représente que 0,07 fois la production fongique (Newell et Porter,

2000).

2.3. Les invertébrés

Nous considérons ici trois groupes d’invertébrés : (1) les invertébrés terrestres, (2) les in-

vertébrés endo- et épibenthiques, et (3) les invertébrés hyperbenthiques (nectoniques). Les

organismes du necton – crustacés et poissons – seront décrits de manière détaillée dans la

Section 4..

2.3.1. Les invertébrés terrestres

Les invertébrés terrestres les plus fréquents dans les marais intertidaux sont les insectes,

les mites, les collemboles et les arachnides (e.g. Teal, 1962 ; Jackson et al., 1985). Les insectes

sont présents à la fois aux stades adulte et larvaire. Les larves d’insectes peuvent représen-

ter une part importante de la macrofaune benthique des zones densément couvertes par les

plantes vasculaires (Salgado et al., 2007).

2.3.2. Les invertébrés endo- et épibenthiques

Les principales espèces de macroinvertébrés vivant à la surface ou dans les sédiments

des marais intertidaux européens appartiennent aux groupes des polychètes (e.g. Hediste di-

versicolor, Nephtys hombergii, Streblospio shrubsolii), des oligochètes (e.g. Tubifex spp), des

bivalves (e.g. Macoma balthica, Scrobicularia plana), des gastéropodes (e.g. Hydrobia ulvae,

Littorina littorea), des amphipodes (e.g. Orchestia gammarellus, Corophium volutator), des iso-

podes, des décapodes (Carcinus maenas) et des insectes (Jackson et al., 1985 ; Frid et James,

1989 ; Salgado et al., 2007). Ces espèces sont bien souvent les mêmes que dans les vasières

intertidales adjacentes (Frid et James, 1989), même si certains taxons sont particulièrement

associés aux parties densément végétalisées des marais, comme par exemple les insectes

(Salgado et al., 2007). La méiofaune benthique 3 a été moins étudiée. Elle se compose de pro-

tistes (foraminifères), de vers plats (turbellariés), de vers ronds (nématodes), de gastrotriches,

de crustacés (copépodes harpacticoïdes, ostracodes) et des juvéniles des principales espèces

de la macrofaune (Newell et Porter, 2000). Les taxons qui dominent les effectifs et la biomasse

de la macrofaune benthique diffèrent selon les marais étudiés (Jackson et al., 1985 ; Frid et

3. Selon les cas, la faune méiobenthique regroupe les métazoaires qui passent à travers un tamis de maille de
500 à 1 000 microns et qui sont retenus par un tamis de maille de 20 à 42 microns (Somerfield et al., 2005).
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James, 1989 ; Salgado et al., 2007). Dans l’estuaire de la Stour (Grande-Bretagne), Hediste

diversicolor représente 33% des densités et 74% de la biomasse du macrozoobenthos. Les

oligochètes complètent les effectifs à hauteur de 40% (Jackson et al., 1985). Dans le Nord

du Norfolk, gastéropodes, oligochètes et polychètes dominent les assemblages – respective-

ment 47%, 30% et 13% des effectifs (Frid et James, 1989). Enfin, dans l’estuaire du Tage

(Portugal), Scrobicularia plana représente 69% à 90% de la biomasse totale des assemblages,

tandis que les effectifs se répartissent essentiellement entre les oligochètes, les ostracodes,

les polychètes, les gastéropodes, les bivalves et les isopodes (Salgado et al., 2007).

Une grande partie des macroinvertébrés benthiques des zones intertidales sont omnivores

et adaptent leurs prises alimentaires à la disponibilité des ressources dans le milieu (Newell et

Porter, 2000). Le mode d’alimentation dominant est la dépositivorie – sélective ou non sélec-

tive – mais certains organismes sont suspensivores, et d’autres encore, prédateurs (Frid, 1988 ;

Salgado et al., 2007). Ces trois modes d’alimentation (dépositivorie, suspensivorie et carnivo-

rie) ne sont pas strictement disjoints ; par ailleurs, plusieurs espèces ont la capacité de changer

de mode d’alimentation pour s’adapter aux conditions du milieu (Newell et Porter, 2000). Dans

les marais intertidaux, la suspensivorie est facultative pour de nombreux organismes déposi-

tivores, comme par exemple certaines espèces de bivalves, de polychètes et d’amphipodes

(Créach et al., 1997 ; Dame et al., 2000).

Dans les marais intertidaux européens, la macrofaune benthique est fortement structurée

par au moins trois facteurs : la teneur en matière organique des sédiments, l’élévation dans

la zone intertidale et le type de sous-habitat (Frid et James, 1989 ; Salgado et al., 2007). Les

teneurs élevées en matière organique dans les sédiments ont un effet positif sur les densités

d’organismes dépositivores (Salgado et al., 2007). L’élévation croissante dans la zone interti-

dale a un effet dépresseur sur la densité totale de la macrofaune benthique. La fréquence et la

durée des submersions sont plus courtes dans les parties plus élevées des zones intertidales,

ce qui représente un stress physiologique pour les organismes d’origine marine et augmente

la compacité des sédiments. La forte densité des plantes vasculaires, associée à la compac-

tion des sédiments, nuisent à l’enfouissement et au développement de l’endofaune, notamment

les individus de plus grande taille. Ainsi, dans les parties élevées des zones intertidales, les

abondances de polychètes et d’oligochètes (endofaune) sont plus faibles, et les abondances de

larves d’insectes 4 et de crustacés épibenthiques – à l’exemple des amphipodes (Orchestia) –

sont proportionnellement plus élevées (Salgado et al., 2007).

Les invertébrés endo- et épibenthiques sont sensibles à la structure de l’habitat : les com-

munautés diffèrent entre les zones de vase nue, le fond et le bord des chenaux de marée, la

zone pionnière, la zone densément colonisée par la végétation (bas, moyen et haut marais) et

les bassins tidaux (Frid, 1988 ; Salgado et al., 2007). Les zones de vase nue présentent les

plus fortes biomasses de macroinvertébrés benthiques. Dans l’estuaire du Tage, les espèces

dominantes appartiennent aux groupes des polychètes (Hediste diversicolor), des isopodes

(Cyathura carinata), des gastéropodes (Hydrobia ulvae) et des bivalves (Scrobicularia plana).

Dans les bas, moyen et haut marais, les densités et la biomasse d’invertébrés benthiques sont

comparativement plus faibles et les assemblages sont dominés par un plus petit nombre d’es-

pèces. Les oligochètes y représentent une plus grande proportion de l’endofaune par rapport

aux zones intertidales nues. Les densités et la biomasse sont plus fortes dans le bas marais ;

dans l’estuaire du Tage, le bivalve Scrobicularia plana y représente plus de 90% de la bio-

4. Diptères, notamment.
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masse. Plus haut, dans les moyen et haut marais, les assemblages sont caractérisés par une

plus forte abondance relative de larves d’insectes et de crustacés épibenthiques et, parfois, par

une quasi-absence de l’endofaune (Frid, 1988 ; Salgado et al., 2007). Dans les chenaux de ma-

rée, les densités et les biomasses sont également inférieures à celles des vasières intertidales,

en particulier pour les organismes de plus grande taille (e.g. Hediste diversicolor, Scrobicula-

ria plana, Hydrobia ulvae et Cyathura carinata). Ces faibles abondances peuvent s’expliquer

par l’instabilité de la couche de sédiments dans les chenaux ou par une concentration accrue

des prédateurs nectoniques (Salgado et al., 2007). Enfin, la macrofaune benthique des bas-

sins tidaux se caractérise par un nombre d’espèces relativement élevé, grâce à la persistance

de l’eau à marée basse. Hydrobia ulvae y est moins abondant que sur les graviers et la vase

colonisée par la végétation mais les polychètes (Arenicola marina, Nereis diversicolor, Nephtys

hombergii) y atteignent de fortes densités (Frid et James, 1989).

Des facteurs biotiques internes ou externes à la communauté peuvent par ailleurs affecter la

distribution des abondances de la macrofaune benthique. Frid et James (1989) ont par exemple

trouvé une corrélation négative entre les abondances des polychètes et des oligochètes, qui

s’expliquerait par la pression de prédation exercée par les premiers sur les seconds. De plus,

les faibles abondances de certaines espèces dans les chenaux intertidaux seraient liées à la

prédation exercée par certains organismes du necton (e.g. poissons, crabes, crevettes ; Sal-

gado et al., 2007).

Les fluctuations saisonnières de la macrofaune benthique sont complexes et très variables

selon les sites. Les biomasses sont souvent maximales au printemps ou en été (Jackson et al.,

1985 ; Salgado et al., 2007). Dans l’estuaire du Tage, les densités sont maximales en été et

correspondent à un pic d’abondance des ostracodes – ils représentent à cette saison plus de

75% des effectifs (Salgado et al., 2007). Dans le nord du Norfolk, les invertébrés benthiques

connaissent deux pics d’abondance : le premier au printemps et le second à la fin de l’été (août-

septembre), après une diminution en juin-juillet. Ce schéma saisonnier est fortement influencé

par les densités d’oligochètes et de polychètes (Frid et James, 1989).

2.3.3. Les invertébrés hyperbenthiques et planctoniques

Les invertébrés planctoniques les plus importants dans les marais intertidaux appartiennent

aux groupes des mysidacés et des copépodes. Les mysidacés empruntent les chenaux des

marais intertidaux pour se nourrir de détritus ; ils ont une importance majeure dans les chaînes

trophiques détritiques des eaux côtières marines et estuariennes (Cattrijsse et al., 1994 ; Laf-

faille, 2000).

2.4. Les oiseaux

Les zones intertidales et arrière-littorales des estuaires représentent collectivement des

zones d’hivernage, de reproduction et de halte migratoire pour une grande variété d’espèces

d’oiseaux d’eau et inféodés aux marais. Ainsi, les marais intertidaux, et les zones humides

associées, sont fréquentés par neuf grands groupes d’oiseaux d’eau (Carassou et Boët, en

préparation) : (1) les cormorans, (2) les grèbes, (3) les ardéidés, famille d’échassiers incluant

les hérons, les aigrettes et les butors, (4) les anatidés (e.g. oies, canards, cygnes, tadornes,

sarcelles, etc.), (5) les rallidés (e.g. râles, foulques, poules d’eau), (6) les Haematopodidés

(huîtriers), groupe d’oiseaux appartenant aux limicoles, (7) les charadriidés, famille de limicoles
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incluant les pluviers, les vanneaux et les gravelots, (8) les laridés (e.g. mouettes, goëlands et

sternes), et (9) les passereaux paludicoles (e.g. phragmites, rousserolles et gorgebleues). Ces

oiseaux appartiennent à des groupes trophiques variés, incluant les herbivores (foulque, oie

cendrée), les détritivores (goëland leucophée), les limnivores (tadornes), les piscivores (cormo-

rans, ardéidés), les granivores (Rémiz penduline), les insectivores (rousserolles, phragmites)

et les polyphages (Carassou et Boët, en préparation).

À une échelle journalière, certaines espèces d’oiseaux (e.g. limicoles, anatidés) utilisent de

manière complémentaire plusieurs types d’habitats intertidaux (vasières, étendues sableuses,

marais) et arrière-littoraux – parfois distants entre eux de plusieurs km ou dizaines de km – pour

réaliser l’ensemble de leurs fonctions vitales, c’est-à-dire l’alimentation, le repos et les activités

de confort (e.g. la toilette et la nage). Ainsi, il existe plusieurs patrons journaliers d’utilisation

des zones humides estuariennes impliquant les marais intertidaux. Les limicoles côtiers uti-

lisent typiquement à marée haute les zones végétalisées des marais intertidaux et les espaces

arrière-littoraux (e.g. espaces agricoles poldérisés) comme des zones de repos, où ils peuvent

également réaliser des activités de confort ; à basse mer, les limicoles s’alimentent sur les va-

sières intertidales. Pour ces espèces, la périodicité et le niveau de fréquentation des habitats

sont déterminés en premier lieu par les horaires et l’amplitude de la marée, mais les facteurs

météorologiques ont également une influence (Burger et al., 1977 ; Fleischer, 1983 ; Granadeiro

et al., 2006). Les canards de surface mènent leurs activités de repos et de confort sur les éten-

dues vaseuses et sablo-vaseuses dépourvues de végétation et s’alimentent sur les vasières

ou dans les zones végétalisées (marais intertidaux, prairies humides arrière-littorales, mattes ;

Hartman, 1963 ; Vermeer et Levings, 1977). Parmi les passereaux paludicoles, le Phragmite

aquatique (Acrocephalus paludicola) utilise des marais intertidaux situés sur la grande voie de

migration ouest-européenne (East Atlantic Flyway ; Carassou et Boët, en préparation) pour ef-

fectuer des haltes de six à sept jours en moyenne lors de sa migration post-nuptiale. Lors de

ces haltes, le Phragmite aquatique utilise la végétation basse des marais intertidaux pour se

nourrir d’arthropodes – essentiellement des insectes et des araignées (Musseau et al., 2014).

La Gorgebleue à miroir de Nantes (Cyanecula svecica namnetum) est un passereau migrateur

qui utilise en particulier les roselières des marais intertidaux européens pour se reproduire.

Juste après la reproduction, les adultes effectuent une mue complète qui implique d’impor-

tantes dépenses énergétiques ; ces dépenses sont couvertes grâce aux proies capturées dans

les marais intertidaux, composées à 90% d’arthropodes et à 25% de crustacés amphipodes

(Musseau et al., 2017).

3. Flux de matière et d’énergie dans les marais intertidaux et à

leurs interfaces

3.1. Diversité des flux de matières

Les zones intertidales estuariennes échangent de la matière avec plusieurs compartiments

écologiques : l’atmosphère, les zones terrestres adjacentes, les eaux souterraines et l’estuaire

(e.g. Childers et al., 2000 ; Rozema et al., 2000). L’estuaire est lui-même en échange perma-

nent avec, d’une part, le bassin versant qui l’alimente et la mer d’autre part. Les moteurs de

ces échanges sont le mouvement des marées, les écoulements de subsurface, les eaux sou-

terraines, l’atmosphère et le déplacement des organismes. Les matières sont échangées sous
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forme dissoute, particulaire ou gazeuse ; elles sont de nature minérale et organique. Les flux

de carbone impliquent la matière organique détritique (sous forme dissoute et particulaire), les

organismes vivants (phytoplancton, zooplancton, phases dispersives du zoobenthos, necton,

vertébrés et invertébrés terrestres, oiseaux) et le carbone atmosphérique. Les organismes des

zones intertidales utilisent, directement ou indirectement, deux sources d’énergie exogènes :

l’énergie solaire, utilisée in situ par les producteurs primaires (plantes vasculaires et microphy-

tobenthos, essentiellement), et l’énergie contenue dans la matière organique d’origine exogène,

vivante ou morte, apportée par les marées.

3.2. Réseaux trophiques et flux de carbone

Les travaux pionniers de Teal (1962) sur l’île de Sapelo ont conduit au paradigme selon le-

quel (1) la forte production primaire des marais intertidaux soutient une production secondaire

tout aussi remarquable, et (2) le transfert de l’une à l’autre s’effectue principalement à travers la

décomposition des plantes vasculaires. Cette représentation d’un réseau trophique qui repose

sur la matière détritique, en particulier les détritus produits par les plantes vasculaires, a été re-

mis en question quelques décennies plus tard (Haines, 1976, 1977 dans Odum, 2000 ; Boesch

et Turner, 1984 ; Kwak et Zedler, 1997 ; Kreeger et Newell, 2000). Il est aujourd’hui admis que

les réseaux trophiques des marais intertidaux sont alimentés de manière plus complexe que le

simple modèle basé sur la production et la décomposition des détritus, et sur la consommation

des organismes détritivores (Boesch et Turner, 1984).

Dans les marais intertidaux, les sources d’énergie à la base des réseaux trophiques sont

les producteurs primaires (photosynthèse autochtone) et, potentiellement, la matière organique

détritique d’origine terrestre apportée par les marées (photosynthèse allochtone ; Odum, 1988).

Parmi les producteurs primaires, la contribution des plantes vasculaires et du microphytoben-

thos dépasse nettement, en règle générale, celle des macroalgues et du phytoplancton (Kree-

ger et Newell, 2000 ; Sullivan et Currin, 2000 ; Wainright et al., 2000). Nous avons recensé très

peu d’informations concernant l’importance de la matière organique allochtone dans les ré-

seaux trophiques des marais intertidaux, en comparaison avec celle de la production primaire

locale.

Le transfert des ressources énergétiques de base vers les organismes du necton (pois-

sons en particulier) s’effectue en grande partie par l’intermédiaire des invertébrés benthiques

(Deegan et al., 2000). Les voies de ces transferts sont multiples et complexes (Mann, 1988 ;

Fig. 2.8).

Le transfert de la matière détritique produite par les plantes vasculaires vers les consomma-

teurs est relativement long et peu efficace, par rapport à la consommation directe des algues

(Mann, 1988). Les microorganismes décomposeurs augmentent la valeur nutritive de cette ma-

tière détritique en la colonisant. La production secondaire des mycètes, issue de la décompo-

sition des plantes vasculaires, contribue de manière substantielle à l’alimentation de quelques

groupes d’invertébrés comme les gastéropodes et les amphipodes (Kreeger et Newell, 2000).

De même, la production secondaire bactérienne remplit un rôle alimentaire potentiellement im-

portant pour les invertébrés, mais les informations sur le transfert de cette production sont rares.

Enfin, s’agissant de la valeur nutritive intrinsèque des macrodétritus, plusieurs expériences en

mésocosmes ont montré qu’elle ne suffisait pas pour soutenir la croissance de plusieurs ca-

tégories d’invertébrés benthiques. En consommant les détritus, les invertébrés accélèrent la

décomposition de la matière organique (Frid, 1988 ; Lefeuvre et al., 2000). En particulier, le
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Code couleur : Vert, Producteurs primaires ; Noir, Matière organique non vivante ; Violet, Décomposeurs ;
Marron, Consommateurs. Abréviations : MOD, Matière organique dissoute ; MOP, Matière organique
particulaire.

Figure 2.8 – Principaux flux de carbone au sein des marais intertidaux. Le necton est divisé
en trois sous-groupes (necton omnivore, poissons zooplanctonophages et poissons macroin-
vertivores) en fonction des comportements trophiques dominants dans les marais intertidaux
(Green et al., 2009). Les oiseaux ne sont pas représentés sur le schéma mais consomment,
selon les espèces, des végétaux, des invertébrés et/ou des poissons.

passage des détritus dans l’appareil digestif des annélides a un effet physique de fragmenta-

tion et facilite la colonisation des particules excrétées par les microorganismes décomposeurs

(Frid, 1988).

L’importance respective des plantes vasculaires et du microphytobenthos dans la produc-

tion secondaire des marais intertidaux apparaît très variable selon les sites, sans que les fac-

teurs expliquant cette variabilité n’aient été identifiés (Quan et al., 2007). Dans certains cas,

les plantes vasculaires représentent plus de 50% du carbone assimilé par les invertébrés et les

poissons (Quan et al., 2007) ; dans d’autres cas, le microphybenthos est la source principale

du carbone (Sullivan et Currin, 2000). De manière triviale, la source majoritaire de carbone

dépend du régime alimentaire des consommateurs étudiés mais celle-ci reste, dans les faits,

difficile à prédire. En effet, les consommateurs des marais intertidaux ont souvent un compor-

tement alimentaire opportuniste, qui change en fonction des saisons et de la disponibilité des

ressources. Par ailleurs, les consommateurs dépositivores ingèrent souvent les particules de

manière non sélective, ne distinguant pas, par exemple, les microalgues des particules détri-

tiques. Ces mêmes particules détritiques peuvent avoir une origine autochtone ou allochtone.

Dans l’estuaire du Tijuana, sur la côte Est des États-Unis, la spartine est la source principale de

matière organique pour les poissons, les microalgues ayant une importance secondaire. Pour

les invertébrés et le râle gris (Rallus longirostris levipes), les principales sources sont les ma-

croalgues et, dans une moindre mesure, les microalgues ; le lien avec la spartine est faible ou

inexistant pour ces groupes taxonomiques. Dans la lagune intertidale de San Dieguito (États-

Unis), où la spartine est absente mais d’autres espèces de plantes vasculaires présentes, les
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micro- et les macroalgues sont les sources principales de carbone pour les poissons (Kwak

et Zedler, 1997). Dans l’estuaire du Yangtze, en Chine, plus de 50% du carbone organique 5

d’une espèce de mulet (Chelon haematocheilus) et de gobie (Synechogobius ommaturus) pro-

vient de Spartina alterniflora. Les autres plantes vasculaires des marais contribuent à hauteur

de 12%. La contribution probable des microalgues benthiques se situe aux alentours de 20%

(Quan et al., 2007). Pour d’autres espèces comme le bar Lateolabrax maculatus et la crevette

Palaemon carinicauda, les sources de carbone, sans doute diversifiées, n’ont pas pu être cor-

rectement estimées (Quan et al., 2007). D’après plusieurs références citées par Mann (1988),

le carbone incorporé dans les tissus des invertébrés provient davantage des différentes caté-

gories d’algues – benthiques, périphytiques et planctoniques – que des plantes vasculaires,

même dans les zones densément couvertes par la végétation (Haines, 1976 ; Haines et Mon-

tague, 1979 ; Hughes et Sherr, 1983 dans Mann, 1988). Selon les espèces, 10% à 40% du

carbone assimilé par les poissons dans les marais intertidaux proviendrait de la spartine. La

spartine représenterait environ 25% des apports de carbone pour différentes catégories d’inver-

tébrés comme les crabes, les crevettes et les polychètes (Hughes et Sherr, 1983 dans Mann,

1988). Dans la baie de l’Aiguillon (France), les halophytes contribuent peu aux besoins en

carbone et en azote des bivalves Macoma balthica, Scrobicularia plana et Mytilus edulis, qui

se nourrissent plutôt de microalgues benthiques et planctoniques. Les nématodes et Carcinus

maenas ont quant à eux un régime alimentaire complexe difficilement traçable (Riera et al.,

1999). Sur la côte Est des États-Unis, une grande partie du carbone assimilé par Fundulus

heteroclitus provient des plantes vasculaires. Cette source représente 39% des apports totaux

dans les marais dominés par Spartina alterniflora, et jusqu’à 73% dans les marais dominés par

Phragmites australis. Le microphytobenthos apporte également une contribution significative,

tandis que le phytoplancton a une importance marginale (Wainright et al., 2000). Une étude

précédente portant sur Fundulus heteroclitus avait néanmoins établi que la majeure partie du

carbone incorporé par cette espèce provenait du microphytobenthos, les plantes vasculaires

ayant une importance secondaire (Sullivan et Moncreiff, 1990 dans Wainright et al., 2000).

La structure de base des réseaux trophiques ne change pas avec la position des marais

intertidaux dans le continuum fluvio-maritime (Odum, 1988). Dans les marais intertidaux d’eau

douce, les sédiments ont majoritairement une origine terrestre et proviennent de l’amont des

fleuves. Dans les marais intertidaux salés, les sédiments proviennent du milieu marin.

3.2.1. Théorie du relais trophique

D’après la théorie du relais trophique, les organismes du necton transfèrent horizontale-

ment la production des marais intertidaux vers les zones subtidales de l’estuaire, à travers une

succession d’interactions prédateurs-proies entre des organismes exploitant des zones partiel-

lement disjointes (Kneib, 1997). D’après ce modèle, les organismes du necton qui s’aventurent

et s’alimentent sur les parties les plus terrestres des marais – c’est-à-dire les moins fréquem-

ment submergées – sont consommés, lorsqu’ils regagnent des zones plus profondes, par des

organismes moins mobiles latéralement. Ce schéma, en se répétant, assure le transfert latéral

de la productivité des marais entre différents types de sous-habitats, i.e., les zones végétali-

sées, les retenues tidales, les chenaux de marée intertidaux et subtidaux.

5. Valeurs probables comprises entre 65% et 70%.
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3.2.2. Particularités des vasières intertidales

Sur les vasières intertidales, en l’absence de plantes vasculaires, la production microphyto-

benthique représente l’essentiel de la production primaire (Montagna et al., 1995). La produc-

tion microphytobenthique est transférée dans le réseau trophique par l’intermédiaire essentiel

des bactéries, de la macrofaune – les gastéropodes notamment – et de la méiofaune (Monta-

gna et al., 1995 ; Middleburg et al., 2000).

3.3. Le cycle de l’azote dans les zones intertidales

L’azote est importé et exporté des zones intertidales sous forme dissoute, particulaire et ga-

zeuse (Fig. 2.9). D’autres nutriments que l’azote sont échangés (e.g. le phosphore et le soufre)

mais l’azote est souvent le principal élément nutritif limitant la production primaire des marais

intertidaux, et plus généralement des zones côtières (Teal et Howes, 2000). Les principaux ap-

ports (flux nets) dans les marais intertidaux ont trois origines principales : 1) les apports par

les eaux estuariennes lors des submersions tidales, sous forme de nitrates (NO3) et d’azote

organique dissout (NOD) et particulaire (NOP) ; 2) la fixation du diazote atmosphérique par

les cyanobactéries et les bactéries diazotrophes) ; 3) les dépôts atmosphériques, en particulier

sous forme ammoniacale (NH4). Les principaux exports d’azote depuis les marais (flux nets)

correspondent aux cinq processus suivants : 1) la dénitrification, principalement à partir des

nitrates ; 2) l’enfouissement dans les sédiments sous forme de matière organique réfractaire

(NOP) ; 3) l’entraînement (lessivage) de composés réduits dissouts (NH4, NOD) par les eaux

tidales ; 4) l’entraînement de débris végétaux (NOP) ; 5) le déplacement, sous forme de matière

assimilée ou de métabolites, des organismes du necton qui ont utilisé la production primaire ou

secondaire des marais. Les quatre principaux processus de transformation de l’azote au sein

des marais sont : 1) l’assimilation de l’azote par les végétaux, préférentiellement sous forme

de nitrates pour les plantes et sous forme ammoniacale pour les algues ; 2) la minéralisation

de l’azote organique, dans les sédiments (ammonification) ; 3) l’oxydation de l’ammonium en

nitrate en conditions aérobies (nitrification), près de la surface, au-dessus des sédiments ou au

niveau de la rhizosphère ; 4) la réduction des nitrates en ammonium en conditions anoxiques

(dissimilation). L’azote enfoui dans les sédiments des marais intertidaux sous forme de matière

organique réfractaire ne constitue pas une forme d’export définitive, mais il devient indisponible

pour les systèmes biologiquement actifs (Merrill et Cornwell, 2000).

Malgré d’importantes disparités entre les sites étudiés, les bilans annuels effectués sur les

flux d’azote entrants et sortants – via les marées – des marais intertidaux en Europe et aux

États-Unis montrent les tendances générales suivantes (Table 2.3) : un import de nitrates (3 à

40 kg N.ha-1.y-1), un export d’azote ammoniacal (2 à 61 kg N.ha-1.y-1), un export d’azote orga-

nique dissout (16 à 87 kg N.ha-1.y-1) et un import d’azote particulaire (9 à 241 kg N.ha-1.y-1 ;

références multiples dans Rozema et al., 2000). Dans la Mer des Waddens, les marais interti-

daux tendent à importer de l’azote, les flux entrants de nitrates et d’azote particulaire excédant

les flux sortants d’azote ammoniacal, d’azote organique dissout et d’azote particulaire (Rozema

et al., 2000). Les bilans annuels masquent néanmoins d’importantes disparités saisonnières ;

par exemple, le bilan des flux d’azote peut s’inverser en automne et montrer une tendance nette

à l’export lors de la sénescence des plantes vasculaires (Teal et Howes, 2000).
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Abréviations : NOD, Azote organique dissout ; PN, Azote particulaire ; Réduction ass. des nitrates, Ré-
duction assimilatrice des nitrates.

Figure 2.9 – Cycle de l’azote dans les marais intertidaux (Redessiné à partir de Rozema et al.,
2000).

3.4. Piégeage et transformation du silicium

Plus rarement considéré que le carbone, l’azote et le phosphore, le silicium a un rôle dé-

terminant dans la production primaire (microalgale) des rivières, des estuaires et des eaux

côtières (Struyf et al., 2006). Les diatomées utilisent en effet la silice dissoute pour édifier leur

enveloppe siliceuse (test). La silice se retrouve par ailleurs dans les tissus épidermiques des

feuilles des plantes vasculaires, sous forme d’incrustations microscopiques rigides appelées

phytolithes (Bartoli et Souchier, 1978). Ainsi, la silice d’origine biogène (i.e. fabriquée par des

organismes vivants) comprend l’enveloppe des diatomées (test) et les incrustations épider-

miques des feuilles des plantes vasculaires.

La silice dissoute est souvent l’élément limitant qui contrôle la production primaire des di-

atomées dans les hydrosystèmes continentaux et côtiers (Hackney et al., 2000 ; Jacobs et

al., 2008). Une diminution de la disponibilité en silicium par rapport aux autres éléments nu-

tritifs (azote, phosphore) modifie la composition du phytoplancton. Ce changement s’effectue

au détriment des diatomées et au profit d’autres espèces du phytoplancton comme les cyano-

bactéries et les dinoflagellés toxiques. Ces dernières espèces soutiennent moins efficacement

les maillons trophiques supérieurs des écosystèmes estuariens et côtiers (Struyf et al., 2006 ;

Jacobs et al., 2008).

Les sédiments des marais intertidaux renferment d’importantes réserves de silice amorphe,

alimentées par la sédimentation des tests de diatomées et l’incorporation de la silice des plantes

vasculaires. Une partie de la silice amorphe des sédiments et de la litière se dissout dans les

eaux interstitielles des marais, avant d’être exportée par transport advectif de l’eau. Avec le

temps, la concentration en silice dissoute dans les marais augmente car les eaux interstitielles

ne sont pas totalement évacuées à chaque cycle de marée, lors du jusant (Hackney et al.,

2000).

À l’échelle annuelle, les marais intertidaux importent la silice sous forme particulaire et l’ex-
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Table 2.3 – Estimation des flux d’azote entrant et sortant des marais intertidaux (d’après Ro-
zema et al., 2000).

Bilan Processus
d’import/export

Forme Valeur des
flux
(kg N.ha-1.an-1)

Commentaires

Import

Apports d’azote par les
marées

NO3 3−40 Divers marais intertidaux en Europe et aux
États-Unis.

NOP 9−241 Divers marais intertidaux en Europe et aux
États-Unis.

28−735 Marais intertidaux de la Mer des Waddens,
avec une différence entre les îles
(28−195 kg N.ha-1.an-1) et le continent
(285−735 kg N.ha-1.an-1). Le flux net est
la résultante entre le flux entrant de
particules qui sédimentent
(43−750 kg N.ha-1.an-1) et le flux sortant
des macrodétritus produits par les
plantes (5−15 kg N.ha-1.an-1).

Fixation de l’azote
atmosphérique
(cyanobactéries et
bactéries
diazotrophes)

N2 6 Marais intertidaux de la Mer des Waddens.

6−171 Marais intertidaux au Royaume-Uni et aux
États-Unis.

Dépôts atmosphériques
(en particulier NH4)

NH4,
NOx

30 Valeur pour l’Europe où 80% aux émissions
de NH3 proviennent des déjections
animales (élevage). Les dépôts
atmosphériques aux États-Unis ont été
évalués à 8 kg N.ha-1.an-1.

Export

Exports d’azote par les
marées (flux nets)

NH4 2−61 Divers marais intertidaux en Europe et aux
États-Unis.

NOD 16−87 Divers marais intertidaux en Europe et aux
États-Unis.

Dénitrification N2 8 Valeur mesurée à Colne Point
(Royaume-Uni). Pas d’autre référence en
Europe. Aux États-Unis :
70−140 kg N.ha-1.an-1. Des valeurs
atteignant 3 500 kg N.ha-1.an-1 ont été
mesurées dans les marais d’eau douce.

(Fenaison) N-Org 16−131 Valeur estimée aux Pays-Bas. Aux
Pays-Bas, la fenaison n’est pas une
pratique commune dans les marais
intertidaux.

(Pâturage) N-Org faible La plupart de l’azote consommé est
restituée au marais.

portent sous forme dissoute. L’export continu de silice dissoute vers les estuaires, notamment

à des périodes de faible concentration en silice dissoute dans les eaux estuariennes, soutient

la production des diatomées planctoniques et benthiques. Par ailleurs, les exports de silice dis-

soute ont lieu lorsque les concentrations sont les plus faibles dans les milieux estuariens et

côtiers ; par exemple en été dans la baie des Veys et dans l’estuaire de l’Escaut. Inversement,

les exports sont plus faibles en hiver lorsque les concentrations des eaux fluviales et estua-

riennes sont plus élevées (Struyf et al., 2006 ; Jacobs et al., 2008). Plusieurs auteurs (Hackney

et al., 2000 ; Struyf et al., 2006 ; Jacobs et al., 2008) proposent ainsi un nouveau paradigme

dans lequel le silicium serait le lien essentiel entre la production primaire des marais intertidaux

et la production des écosystèmes estuariens et côtiers.
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3.5. L’hypothèse de l’outwelling

3.5.1. Les vecteurs abiotiques

L’hypothèse de l’outwelling des marais intertidaux, selon laquelle ces milieux exportent de

la matière organique, des nutriments et des organismes vers les eaux estuariennes et côtières,

a fait l’objet d’un débat de plusieurs décennies dans la communauté scientifique (Nixon, 1980 ;

Childers et al., 2000). Les tentatives de généralisation concernant les flux nets de matière en

provenance ou en direction des marais intertidaux se heurtent à la grande variabilité des résul-

tats obtenus dans des contextes et selon des méthodologies différents (Childers et al., 2000).

Au lieu de porter un intérêt disproportionné au bilan des flux entrants et sortants, Rozema et

al. (2000) proposent de focaliser sur les deux catégories de processus qui interviennent sur

ces bilans : d’une part, les processus de rétention-relargage (fonctionnement de type « puits-

source ») et, d’autre part, les processus de transformation de la matière (fonctionnement de

type « réacteur »).

En règle générale, les marais intertidaux importent des matières oxydées dissoutes (NO3)

et exportent des matières réduites dissoutes contenant de l’énergie (NH4, NOD, COD). Les ma-

tières particulaires (COP, NOP) sont davantage importées qu’exportées (Valiela et al., 2000).

Plusieurs facteurs influencent le bilan entrée-sortie des marais intertidaux, dont le plus impor-

tant semble être la maturité des marais. Lors de leurs premiers stades de développement, les

marais tendent à importer toutes les matières, dissoutes et particulaires, ce qui leur permet de

produire et d’accumuler de la matière organique. En approchant de la maturité, les flux entrants

et sortants s’équilibrent et les marais ont même tendance à exporter particules et substances

dissoutes (Dame et al., 1992 dans Dame et al., 2000 ; Childers et al., 1994 dans Childers et al.,

2000 ; Valiela et al., 2000). À un niveau intermédiaire de développement, les marais importent

les matières particulaires et exportent les matières dissoutes (Dame et al., 1992 dans Dame

et al., 2000). Différents critères ont été utilisés pour évaluer le degré de maturité des marais

intertidaux, par exemple le ratio entre la surface végétalisée et la surface en eau libre (Valiela

et al., 2000). Trois autres facteurs influencent les flux nets de carbone organique dissout (COD)

et de matières en suspension (MES) : le marnage, la superficie du complexe de marais et la

distance à la mer (Childers et al., 2000). Odum (2000) souligne sur le caractère fondamen-

talement pulsatile de l’outwelling : l’export de matière organique et de nutriments des marais

intertidaux vers les eaux côtières ne se produit pas à chaque marée mais essentiellement lors

des périodes de vives-eaux et de fortes pluies.

Si les marais intertidaux exportent des matières riches en énergie vers les eaux estua-

riennes et côtières, se pose la question du devenir des matières exportées et de leur contribu-

tion à la production autochtone des écosystèmes receveurs (Valiela et al., 2000). Cette contri-

bution ne dépend pas uniquement de la valeur des flux de matière exportée par les marais ;

d’autres paramètres, comme la labilité des composés et leur biodisponibilité, entrent en compte.

Par exemple, la matière organique détritique réfractaire est exportée en plus grande quantité

que l’ammonium vers les eaux estuariennes et côtières mais elle a probablement moins d’im-

portance que l’ammonium, immédiatement utilisable par les algues. Les vecteurs abiotiques ne

sont pas les seuls impliqués dans les échanges entre les marais intertidaux et les systèmes

adjacents : les ressources énergétiques des marais sont également exportées par les orga-

nismes qui viennent s’y alimenter et qui en repartent ensuite (Kneib et Wagner, 1994 ; Teal et

Howes, 2000).
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3.5.2. Les vecteurs biotiques

Les organismes du necton sont aujourd’hui considérés comme une forme majeure d’ex-

port de la production primaire et secondaire des marais intertidaux (Deegan et al., 2000 ; Laf-

faille, 2000 ; Odum, 2000). En se nourrissant de détritus, de microorganismes décomposeurs,

d’algues microscopiques et d’invertébrés benthiques, les organismes du necton exploitent la

production des marais et l’exportent sous forme de contenus stomacaux, d’excrétats et de ma-

tière assimilée (Odum, 2000). Le transfert de production s’effectue soit de manière directe par

l’aller-retour des organismes lors des marées, soit de manière indirecte via les déplacements

horizontaux et latéraux successifs décrits par la théorie du relais trophique (Kneib, 1997 ; Dee-

gan et al., 2000). Dans la baie du Mont Saint-Michel, les flux mensuels de matière organique

particulaire transférée par les poissons depuis les marais intertidaux vers les eaux côtières

sont compris entre 0 et 26 kg matière sèche.ha-1. En moyenne, cette exportation est assurée à

hauteur de 93% par les mulets, 5% par les gobies et 2% par les bars (Laffaille, 2000). En hiver,

les gobies représentent 70% de la matière organique particulaire (MOP) exportée par l’ichtyo-

faune (Laffaille, 2000). Au total, les poissons représenteraient, selon les marées, entre 1% et

10% des flux de carbone et d’azote exportés par les marais intertidaux vers la baie (Laffaille,

2000). D’autres organismes sont susceptibles d’exporter la production des zones intertidales,

notamment les oiseaux qui viennent s’alimenter sur les vasières à marée basse.

4. Le necton des marais intertidaux européens

En Europe, les connaissances sur les assemblages de poissons et de décapodes des ma-

rais intertidaux sont relativement récentes, les premières études remontant au milieu des an-

nées 1980 (Labourg et al., 1985). À ce jour, les publications portant sur l’ichtyocarcinofaune des

marais européens restent peu nombreuses (Cattrijsse et Hampel, 2006 ; Green et al., 2009).

Les études existantes sont difficilement comparables entre elles, en raison de différences dans

les techniques d’échantillonnage – type d’engin de pêche et taille de maille – et les groupes

biologiques considérés – les poissons avec ou sans les crustacés décapodes, voire d’autres

groupes taxonomiques. Par ailleurs, les assemblages des marais intertidaux européens ont

parfois été décrits à partir d’échantillonnages réalisés dans des zones subtidales adjacentes,

qu’il s’agisse de chenaux subtidaux (Drake et Arias, 1991a ; Veiga et al., 2006) ou même du

chenal principal de l’estuaire (Costa et al., 1994). Or les chenaux subtidaux et les vasières

intertidales et subtidales sont des habitats distincts des marais intertidaux.

Dans cette partie, la structure taxonomique des assemblages de necton est décrite à partir

d’une sélection de travaux menés en Europe (Table 2.4), en se limitant aux études quantita-

tives (exclusion de Frid, 1988 et Frid et James, 1989), menées à l’échelle des communautés

(exclusion de Labourg et al., 1985), et concernant strictement les marais intertidaux et leurs

sous-habitats (exclusion de Drake et Arias, 1991a, Costa et al., 1994, Costa et al., 2001 et

Veiga et al., 2006). La présente synthèse est nécessairement biaisée par l’hétérogénéité mé-

thodologique des travaux de référence. Contrairement aux aspects taxonomiques, les aspects

fonctionnels de l’utilisation des marais intertidaux par le necton sont décrits en mobilisant des

références produites à l’échelle mondiale, plus particulièrement les nombreux travaux réalisés

sur les côtes atlantique et pacifique des États-Unis.
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Table 2.4 – Résumé des études réalisées en Europe sur le necton des marais intertidaux.

Source(s) Localisation Précision Maille
(mm)

Comm. Esp.
(P)

Esp.
(D)

Espèces dominantes

Effectif Biomasse Fréquence

Drake et
Arias
(1991b) (1)

Baie de Cadix Chenal
intertidal

0.5 P 39 – PomMic, AthBoy,
LizRam, LizAur

– FO>50% :
PomMic, AthBoy,
AngAng, SolSen,
SarPil, LizAur,
EngEnc, LizRam,
LizSal, SynTyp

Cattrijsse et
al. (1994)
(2)

Estuaire de
l’Escaut
occidental

Marais de
Saefthinge

1 P,D,A 13 4 – – FO>50% :
CraCra, PalVar,
CarMae, PomMic,
DicLab, PlePla,
SynRos

Laffaille
(2000),
Laffaille et
al. (2000)

Baie du Mont
Saint-
Michel

– 4 P 31 – PomMin,
PomLoz, DicLab

LizRam
(87% M)

FO>50% :
LizRam, LizAur,
DicLab, SprSpr,
PomMin,
PomLoz, GasAcu,
SynRos

Hampel et al.
(2003)

Estuaire de
l’Escaut
occidental

Marais de
Saefthinge

1 P,D,A 11 3 – – –

Salgado et al.
(2004a)

Estuaire du
Tage

Deux marais 3 P,D,A 14 5 PalVar, PomMic LizRam
(87.7% M),
PalVar
(11.3% M)

FO≈100% :
LizRam, PomMic,
PalVar

Hampel et al.
(2004)

Estuaire de
l’Escaut
occidental

Marais G
(chenaux,
fossés)

15 & 5 P,D 3 2 – – –

Marais S
(chenaux,
fossés)

15 & 5 P,D 5 2 DicLab, PomMic,
PlaFle, CarMae,
PalVar

– –

Marais W
(chenaux,
fossés,
bassins)

15 & 5 P,D 6 3 DicLab, PomMic,
PlaFle, CarMae,
PalVar

– –

Marais Z
(chenaux,
fossés,
bassins)

15 & 5 P,D 8 2 DicLab, PomMic,
PlaFle, CarMae,
PalVar

– –

Marais Zw
(chenaux,
fossés,
bassins)

15 & 5 P,D 4 2 DicLab, PomMic,
PlaFle, CarMae,
PalVar

– –

Koutsogiannopoulou
et Wilson
(2007)

North Bull
Island

Deux chenaux
intertidaux

10 P 10 – PomMic, GasAcu,
CheLab, PlaFle

– FO>50% :
4 espèces dont
PomMic

Green et al.
(2009)

Trois
estuaires
dans
l’Essex
(R-U)

Cinq marais 2 P 14 – PomMic, CluHar,
DicLab

– –

Abréviations : Comm., Communauté étudiée ; Esp., Nombre d’espèces recensées ; P, Poissons ; D, Décapodes ; A, Autres ;

FO, Fréquence d’occurrence ; M : Masse. Espèces : AngAng, Anguilla anguilla ; AthBoy, Atherina boyeri ; CarMae, Carcinus

maenas ; CraCra, Crangon crangon ; CheLab, Chelon labrosus ; CluHar, Clupea harengus ; EngEnc, Engraulis encrasicolus ;

GasAcu, Gasterosteus aculeatus ; LizAur, Liza aurata ; LizRam, Liza ramada ; LizSal, Liza saliens ; PalVar, Palaemonetes

varians ; PlaFle, Platichthys flesus ; PlePla, Pleuronectes platessa ; PomMic, Pomatoschistus microps ; PomMin, Pomato-

schistus minutus ; PomLoz, Pomatoschistus lozanoi ; SarPil, Sardina pilchardus ; SolSen, Solea senegalensis ; SprSpr, Sprat-

tus sprattus ; SynTyp, Syngnathus typhle ; SynRos, Syngnathus rostellatus. (1) Étude sur 5 cycles annuels ; 28 à 34 espèces

de poissons recensées selon les années. (2) Les mulets ont été sous-estimés par la méthode d’échantillonnage.

4.1. Description générale de la structure des assemblages

Les assemblages de poissons des marais intertidaux peuvent être considérés comme un

sous-ensemble des communautés présentes en estuaire, et plus spécifiquement des commu-

nautés présentes dans les zones subtidales adjacentes (Frid et James, 1989 ; Kneib, 1987 et

Sogard et Able, 1991 dans Cattrijsse et al., 1994 ; Kneib, 2000 ; Cattrijsse et Hampel, 2006 ;

França et al., 2008). Dans la baie du Mont Saint Michel, Laffaille (2000) identifie les vasières

intertidales et les estuaires adjacents comme milieux sources pour les marais intertidaux de la

baie.
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4.1.1. Des assemblages paucispécifiques

Par rapport aux autres habitats estuariens inter- et subtidaux, les assemblages des marais

intertidaux se caractérisent par un faible nombre d’espèces, qu’il s’agisse des poissons ou des

crustacés décapodes (Table 2.5). En Europe, les assemblages de poissons comptent généra-

lement de 6 à 14 espèces, rarement plus de 30. Le nombre élevé d’espèces (31) recensées par

Laffaille et al. (2000) dans la baie du Mont Saint-Michel s’explique par son caractère maritime

et la forte représentation des espèces marines dans les peuplements. Drake et Arias (1991b)

ont échantillonné dans la baie de Cadix le plus grand nombre d’espèces de poissons (39) ob-

servé à ce jour dans les marais intertidaux européens. Ce nombre élevé est lié, comme pour la

baie du Mont Saint-Michel, à la forte salinité et à la proximité du milieu marin, mais aussi à une

capture efficace des individus de petite taille (stades postlarvaires). Inversement, le nombre

minimal d’espèces (3) a été recensé dans les marais intertidaux de l’estuaire de l’Escaut si-

tués en amont de l’intrusion saline (Hampel et al., 2004). Le nombre d’espèces de poissons

pouvant être considérées comme fréquentes, c’est-à-dire ayant une fréquence d’occurrence

mensuelle supérieure à 50%, est généralement compris entre 4 et 10 (Drake et Arias, 1991b ;

Cattrijsse et al., 1994 ; Laffaille, 2000 ; Koutsogiannopoulou et Wilson, 2007). Seules deux à

cinq espèces de décapodes – crevettes et crabes – sont recensées dans les marais intertidaux

européens (Cattrijsse et al., 1994 ; Hampel et al., 2003 ; Hampel et al., 2004 ; Salgado et al.,

2004a ; Koutsogiannopoulou et Wilson, 2007 ; Green et al., 2009).

4.1.2. Dominance d’un petit nombre d’espèces très abondantes

Les assemblages de poissons des marais intertidaux sont typiquement dominés par un pe-

tit nombre d’espèces qui peuvent atteindre des densités très élevées par rapport aux autres

habitats estuariens inter- et subtidaux. Les poissons présents sont en majorité des juvéniles

ou des individus de petite taille (Cattrijsse et al., 1994 ; Laffaille, 2000 ; Salgado et al., 2004a ;

Koutsogiannopoulou et Wilson, 2007). En Europe, de manière générale, Pomatoschistus mi-

crops domine numériquement les assemblages de poissons. D’autres espèces de la famille

des Gobiidés remplacent parfois Pomatoschistus microps, par exemple Pomatoschistus mi-

nutus et Pomatoschistus lozanoi dans les marais intertidaux de la baie du Mont Saint-Michel

(Laffaille, 2000). À titre de comparaison, dans les marais intertidaux des États-Unis, les assem-

blages sont numériquement dominés par l’espèce Fundulus heteroclitus. Fundulus heteroclitus

occuperait une niche équivalente à celle occupée par Pomatoschistus microps dans les marais

européens (Kneib, 1986 dans Veiga et al., 2006). En complément des gobies (Pomatoschistus

microps, Pomatoschistus minutus et Pomatoschistus lozanoi), les espèces pouvant représen-

ter localement plus de 5% des effectifs totaux de poissons sont Liza ramada, Chelon labrosus,

Dicentrarchus labrax, Gasterosteus aculeatus, Platichthys flesus, Atherina boyeri et Clupea ha-

rengus.

Si l’on considère non plus les densités mais la biomasse, Liza ramada est l’espèce pré-

pondérante des assemblages de poissons (Laffaille, 2000 ; Salgado et al., 2004a). D’autres

espèces de Mugilidés – Liza aurata et/ou Chelon labrosus – peuvent accompagner voire rem-

placer Liza ramada aux premiers rangs des biomasses ou des effectifs (Koutsogiannopoulou et

Wilson, 2007 ; Green et al., 2009). Les mulets fréquentent les marais intertidaux jusqu’à l’âge

de 2-3 ans et donc jusqu’à une taille relativement grande, d’où leur forte représentation dans la

biomasse des assemblages (Veiga et al., 2006). L’abondance des mulets dans les marais inter-
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tidaux est souvent sous-estimée en raison d’une capture inefficace avec les engins de pêche

utilisés (e.g. Cattrijsse et Hampel, 1994 ; Veiga et al., 2006).

Il existe très peu de références bibliographiques permettant d’apprécier la dominance des

espèces de décapodes au sein du necton. Lorsque les poissons et les macrocrustacés sont

considérés simultanément, Palaemonetes varians est l’espèce la plus abondante des marais

intertidaux de l’estuaire du Tage, avec près de 77% des effectifs totaux capturés (Salgado et

al., 2004a).

4.1.3. Composition spécifique

Sans prétendre à l’exhaustivité, les espèces fréquemment capturées au niveau local 6 ap-

partiennent aux ordres des Perciformes (Pomatoschistus spp, Dicentrarchus labrax), des Mu-

giliformes (Liza spp, Chelon labrosus), des Pleuronectiformes (Platichthys flesus, Pleuronectes

platessa), des Clupéiformes (Sprattus sprattus, Clupea harengus, Sardina pilchardus, Engraulis

encrasicolus), des Syngnathiformes (Syngnathus rostellatus, Syngnathus typhle) et des Athé-

riniformes (Atherina presbyter, Atherina boyeri), des Anguilliformes (Anguilla anguilla) et des

Gastérostéiformes (Gasterosteus aculeatus). Les espèces de poissons les plus ubiquistes à

l’échelle européenne sont Pomatoschistus microps, Dicentrarchus labrax et Anguilla anguilla

(chacune recensée dans 11 études de cas sur 12 ; Table 2.4) suivies par Sprattus sprattus (5

à 8 cas sur 12), Platichthys flesus et Gasterosteus aculeatus (6 cas sur 12). Liza ramada n’est

échantillonné que dans 4 à 5 cas sur 12 mais, comme indiqué précédemment, les techniques

d’échantillonnage employées sous-estiment souvent cette espèce.

Parmi les crustacés décapodes, les trois espèces les plus communes sont le crabe vert

Carcinus maenas, la crevette grise Crangon crangon et la crevette des marais Palaemonetes

varians. Moins ubiquistes, plusieurs crevettes du genre Palaemon – Palaemon longirostris, Pa-

laemon serratus, Palaemon elegans – fréquentent également les marais (Cattrijsse et al., 1994 ;

Salgado et al., 2004a ; Green et al., 2009). Les crabes Eriocheir sinensis et Liocarcinus naviga-

tor sont recensés de manière ponctuelle (Hampel et al., 2004 ; Koutsogiannopoulou et Wilson,

2007).

4.1.4. Importance des poissons résidents estuariens et des juvéniles de poissons ma-

rins

Plusieurs tendances générales peuvent être identifiées lorsque les espèces de poissons

sont classées selon cinq guildes écologiques adaptées de Franco et al. (2008) : espèces ma-

rines sténohalines, espèces marines euryhalines, espèces estuariennes résidentes, espèces

amphihalines et espèces d’eau douce. À l’instar de Pomatoschistus microps, les espèces es-

tuariennes résidentes dominent en effectif des assemblages de poissons dans les marais in-

tertidaux, où ils sont présents à la fois aux stades juvénile et adulte. Si les poissons estuariens

résidents dominent numériquement, les poissons marins euryhalins sont les plus représen-

tés en nombre d’espèces. Ils représentent une proportion assez stable de 40% du nombre

total d’espèces recensées. Parmi les 12 cas d’étude considérés (Table 2.4), la seule excep-

tion concerne le marais intertidal d’eau douce de Grembergen, dans l’estuaire de l’Escaut,

où aucune espèce marine euryhaline n’a été échantillonnée (Hampel et al., 2004). Les pois-

sons marins sténohalins sont généralement absents des marais intertidaux européens ; ils sont

6. On se base ici sur une fréquence mensuelle supérieure ou égale à 50%
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échantillonnés presque exclusivement dans les zones euhalines des eaux de transition, et en

milieu côtier. Lorsqu’ils sont présents, les poissons marins sténohalins restent peu abondants

et peu fréquents. Il peuvent néanmoins représenter 10% à 25% des espèces totales recen-

sées (Laffaille et al., 2000 ; Green et al., 2009). Deux à trois espèces de poissons migrateurs

amphihalins sont généralement répertoriées dans les marais intertidaux, soit 15% à 35% de

la richesse spécifique totale. Il s’agit souvent de Liza ramada, Anguilla anguilla et Platichthys

flesus. Les espèces d’eau douce sont rares dans les marais intertidaux, à l’exception des zones

estuariennes situées en amont de l’intrusion saline (Hampel et al., 2004).

4.2. Facteurs abiotiques structurant les assemblages

Les fortes contraintes abiotiques qui règnent dans les marais intertidaux – variations de

salinité, de température, de vitesse et d’orientation du courant, de hauteur d’eau – filtrent les

espèces capables de fréquenter ces milieux.

4.2.1. Position dans le continuum fluvio-maritime

La position des marais intertidaux dans le continuum fluvio-maritime a un rôle structurant sur

la composition du necton. La position dans ce continuum est en réalité une variable intégrative

qui cumule les effets de la salinité de l’eau et de la distance à la mer, entre autres. En Europe,

la composition du necton dans les marais varie entre les zones côtières, les zones saumâtres

estuariennes et les zones situées en amont de l’intrusion saline (Laffaille, 2000 ; Mathieson et

al., 2000 ; Hampel et al., 2004). Les marais intertidaux côtiers et situés dans la zone euhaline

des estuaires se distinguent par la présence d’espèces marines sténohalines, absentes des

marais saumâtres. Grâce à leur occurrence, les marais côtiers et euhalins sont les plus riches

en espèces (Laffaille, 2000 ; Mathieson et al., 2000). À l’inverse, les marais intertidaux d’eau

douce sont les plus paucispécifiques : la présence d’espèces dulçaquicoles supplémentaires ne

compense pas l’absence des espèces marines euryhalines, qui représentent couramment 40%

du nombre total d’espèces. De plus, les abondances globales sont plus faibles que dans les

zones saumâtres. Les poissons migrateurs amphihalins comme Anguilla anguilla, Liza ramada

et Platichthys flesus sont une composante importante de l’ichtyofaune (Costa et al., 1994 ;

Hampel et al., 2004 ; Hampel et al., 2005). De même qu’aux États-Unis, les études portant sur

les marais intertidaux d’eau douce restent rares en Europe (Merril et Cornwell, 2000). Dans la

partie dulçaquicole de l’estuaire de la Chickahominy (États-Unis), Rozas et Odum (1987) ont

recensé jusqu’à 16 espèces de poissons d’eau douce, sur un total de 28 espèces, malgré la

dominance numérique des poissons estuariens.

Dans les zones saumâtres estuariennes, le gradient de salinité a un effet relativement peu

structurant : les mêmes espèces de poissons peuplent les marais intertidaux des zones poly-,

méso- voire oligohalines (Hampel et al., 2004). De même, en zone subtidale estuarienne, les

principaux changements de composition de l’ichtyofaune s’observent au niveau de la zone où

la salinité est comprise entre 0 et 2 : les poissons marins et les poissons estuariens résidents

ont en effet une meilleure capacité à exploiter les zones de salinité réduite que les poissons

d’eau douce à tolérer les eaux saumâtres (Odum, 1988). En Virginie, les mêmes espèces

de poissons et de crevettes – respectivement Fundulus heteroclitus et Palaemonetes pugio –

dominent les assemblages du necton des marais intertidaux d’eau douce et saumâtres (Yozzo

et Smith, 1997).
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4.2.2. Saison

Les assemblages de poissons présents dans les marais intertidaux ont un caractère sai-

sonnier très prononcé, en lien avec (1) les périodes de recrutement des juvéniles de poissons

marins dans les systèmes estuariens (bars, certaines espèces de mulets), (2) le cycle biolo-

gique des espèces résidentes estuariennes (gobies), et (3) les périodes de migration des pois-

sons migrateurs amphihalins (flets, certaines espèces de mulets). À partir des travaux menés

sur la façade atlantique européenne (Table 2.5), plusieurs généralités peuvent être dégagées

concernant le patron saisonnier du necton dans les marais intertidaux. Malgré une saisonna-

lité très prononcée, les assemblages de poissons et de macrocrustacés observés sur un cycle

annuel ne se regroupent pas de manière évidente, avec des délimitations nettes entre saisons

(Drake et Arias, 1991b). Ce phénomène s’explique par l’existence de vagues successives de

colonisation des marais par les postlarves et les juvéniles de plusieurs espèces (Salgado et al.,

2004a).

En général, trois saisons sont distinguées (Table 2.5) : le printemps (de mars-avril à juin-

juillet), l’été-automne (de juillet-août à octobre-novembre) et l’hiver (de novembre-décembre à

février-mars ; Drake et Arias, 1991b ; Cattrijsse et al., 1994 ; Laffaille et al., 2000 ; Green et

al., 2009). Ce schéma saisonnier varie selon la latitude (Salgado et al., 2004a) et l’influence

relative des eaux marines et continentales (Laffaille et al., 2000), entre autres facteurs. Au

printemps, le nombre d’espèces est maximal (Laffaille et al., 2000 ; Green et al., 2009). Les

postlarves et juvéniles de poissons marins euryhalins colonisent les marais intertidaux par

vagues successives, à l’exemple de Dicentrarchus labrax, Atherina boyeri, Sardina pilchardus

et de plusieurs espèces de la famille des clupéidés (Drake et Arias, 1991b ; Laffaille et al., 2000 ;

Salgado et al., 2004a). Le printemps se caractérise par des effectifs de gobie relativement

faibles, en particulier de Pomatoschistus microps dont la reproduction s’effectue sur d’autres

habitats (Laffaille et al., 2000). Les postlarves de Platichthys flesus et les jeunes mulets de

l’année – notamment Liza ramada – arrivent dans les marais intertidaux à cette saison où leur

abondance est maximale. En été et en automne, la biomasse du necton atteint souvent sa

valeur maximale. Le nombre d’espèces est, en règle générale, moins élevé qu’au printemps.

Les poissons plats sont peu représentés ou absents, ayant quitté les marais au plus tard en juin.

Les espèces les plus abondantes à cette saison sont Pomatoschistus microps, Dicentrarchus

labrax, Liza ramada, Carcinus maenas et/ou Atherina boyeri. L’abondance maximale des gobies

s’explique par un recrutement massif de juvéniles consécutif à la reproduction (Laffaille et al.,

2000). Arrivés au printemps, les juvéniles de Dicentrarchus labrax continuent à fréquenter les

marais intertidaux – et à y grandir – jusqu’en automne. La période été-automne correspond aux

abondances maximales de Liza ramada, qui représente souvent l’essentiel de la biomasse du

necton (e.g. Laffaille et al., 2000). En hiver, la densité et la biomasse du necton sont minimales.

Le nombre d’espèces est également minimal (Drake et Arias, 1991b ; Laffaille et al., 2000 ;

Koutsogiannopoulou et Wilson, 2007 ; Green et al., 2009). Calculés sur les assemblages de

poissons 7, les indices de diversité (Shannon, Piélou) atteignent leur valeur la plus élevée en

hiver (Drake et Arias, 1991b). Seules quelques espèces sont fréquentes à cette période, à

l’exemple de Gasterosteus aculeatus, Pomatoschistus microps, des mulets (Liza ramada, Liza

aurata), Sprattus sprattus, Syngnathus typhle, Palaemon longirostris ou Palaemon serratus,

7. Les macrocrustacés étant exclus.
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Table 2.5 – Résumé des études traitant de la saisonnalité des assemblages dans les marais intertidaux en Europe.

Source Localisation Précision Comm. Nb
saisons

Saison Caractéristiques Commentaires

Drake et Arias
(1991b)

Baie de Cadix Chenal
intertidal

P 3 Novembre−février (fin
automne−hiver)

Fortes valeurs des indices de diversité H’ et J’. Faible densité de poissons. Les espèces ne se séparent
pas nettement en
groupes compacts.Mars−Juillet

(printemps−début
été)

Forte densité de poissons et nombre élevé d’espèces. Faible valeur des indices de
diversité H’ et J’. PomMic et AthBoy : pics de densité fin printemps-début été.

Juin−Novembre
(été−début
automne)

Densité de poissons et valeurs des indices de diversité (H’ et J’) modérées.
PomMic et AthBoy : souvent, un second pic de densité en automne.

Cattrijsse et al.
(1994)

Estuaire de
l’Escaut
occidental

Marais de
Saef-
thinge

P,D,A 3 Printemps PlaFle (pl)
Pas de patron clair en

hiver.

Été−Automne Densité élevée de PomMic (j) et CarMae (j). Abondances maximales de DicLab,
PomMic et CarMae à la fin de l’été.

Hiver Absence (ou faible densité) de CraCra (pl)

Laffaille (2000) ;
Laffaille et al.
(2000)

Baie du Mont
Saint-Michel

– P 3 Printemps (mars-avril
à juin)

Faible densité de poissons et nombre d’espèces maximal. Recrutement des
juvéniles de poissons marins euryhalins, notamment PlePla, DicLab et
Clupéidés. Abondances maximales de PlaFle (0+). Colonisation par les mulets
(0+). Faibles effectifs et biomasses des poissons estuariens résidents (gobies
notamment).

Été−automne (juillet à
octobre)

Densité et nombre d’espèces maximums, avec des pics d’abondance et d’espèces
en septembre-octobre. Les densités de poissons marins euryhalins sont
maximales. Disparition des poissons plats à partir de juin. Abondance
maximale des gobies (recrutement post-reproduction). Forte densité de
LizRam.

Hiver (novembre à
février-mars)

Valeurs minimales du nombre d’espèces et des biomasses. Seuls les gobies, les
épinoches et les jeunes mulets sont fréquents. Colonisation par les civelles.
Absence des poissons marins euryhalins.

Salgado, et al.
(2004a), Salgado,
et al. (2004b)

Estuaire du Tage Deux
marais
(Hortas
et Ponta
da Erva)

P,D,A 2 Printemps−Été Pic d’abondance du necton. La plupart des espèces ont leur pic d’abondance au
printemps et en été. AthBoy, SarPil, DicLab abondants. PomMic : abondance
maximale au printemps, en diminution à la fin de l’été. SarPil : abondance
maximale au printemps avec l’arrivée de juvéniles de petite taille ; diminution
des abondances en été.

Forte saisonnalité.
Existence de vagues
successives de
colonisation des chenaux
des marais par les stades
de vie précoces de
plusieurs espèces.

Automne−Hiver EngEnc, LizAur, GamHol, PalLon, PalSer abondants. PomMic : à la fin de
l’automne et au début de l’hiver, légère augmentation de l’abondance due à
l’arrivée d’adultes. LizRam : diminution progressive des abundances ;
principalement présents au stade adulte à cette période.

Koutsogiannopoulou
et Wilson (2007)

North Bull Island Deux
chenaux
interti-
daux

P,D 2(*) Fin printemps−Début
automne

Recrutement de PlaFle (pl). Forte densité de PomMic, qui augmente en été et au
début de l’automne.

Existence d’un patron
saisonnier mais pas de
délimitation nette entre
les saisons.

Fin automne−Début
printemps

Densité de poissons et nombre d’espèces faibles. Faible abondance de PomMic.
Absence de PlaFle (a) en raison de la migration de reproduction en mer.

Green et al. (2009) Trois estuaires
dans l’Essex
(R-U)

Cinq
marais

P 3 Avril−Juin
(printemps)

Nombre élevé d’espèces de poissons en raison d’un pic printanier de larves de
poissons.

Pas de données pour le
mois de juillet (absence
d’échantillonnage).

Août−décembre
(été−automne)

Nombre limité d’espèces de poissons. PomMic et DicLab sont les seules espèces
communes.

Décembre−mars
(hiver)

Faible nombre d’espèces. Abondances plus faibles de PomMic et DicLab.
Abondance prépondérante de SprSpr et SynTyp.

Abréviations : Comm., Communauté étudiée ; P, Poissons ; D, Décapodes ; A : Autres ; pl, Postlarves ; j, Juvéniles ; a, Adultes ; H’, Indice de diversité de Shannon ; J’, Indice d’équitabilité de Piélou. Espèces : AthBoy, Atherina boyeri ;

CarMae, Carcinus maenas ; CraCra, Crangon crangon ; DicLab, Dicentrarchus labrax ; EngEnc, Engraulis encrasicolus ; GamHol, Gambusia holbrooki ; LizAur, Liza aurata ; LizRam, Liza ramada ; PalLon, Palaemon longirostris ; PalSer,

Palaemon serratus ; PlaFle, Platichthys flesus ; PlePla, Pleuronectes platessa ; PomMic, Pomatoschistus microps ; SarPil, Sardina pilchardus ; SprSpr, Sprattus sprattus ; SynTyp, Syngnathus typhle. (*) La subdivision en deux saisons n’est

pas faite explicitement par les auteurs.
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selon les systèmes étudiés (Laffaille et al., 2000 ; Salgado et al., 2004a ; Green et al., 2009).

Bien que fréquent, Pomatoschistus microps n’est présent qu’en faible densité. Les poissons

marins euryhalins sont absents ou faiblement représentés (Laffaille et al., 2000), de même que

les postlarves de Crangon crangon (Cattrijsse et al., 1994). L’hiver est également la période à

laquelle les civelles colonisent les estuaires et les marais intertidaux (Laffaille et al., 2000).

4.2.3. Type de sous-habitat

Les chenaux de marée sont les sous-habitats les plus accessibles des marais intertidaux.

Ils concentrent l’essentiel du necton lors des pleines mers de vives-eaux (Laffaille, 2000). Les

petits et les grands chenaux intertidaux sont indifféremment fréquentés par les mêmes espèces

(Hampel et Cattrijsse, 2004). Le même constat a été établi aux États-Unis, où l’importance re-

lative des espèces dominantes varie néanmoins selon l’ordre et les dimensions des chenaux

(Rozas et Odum, 1987). Pour une même espèce, une ségrégation spatiale peut s’opérer entre

les individus de petite taille, qui privilégient les petits chenaux, et les plus grands individus, plus

abondants dans les chenaux de plus grandes dimensions (Madon, 2007). Les autres sous-

habitats des marais intertidaux, comme les retenues intertidales et les zones densément cou-

vertes par la végétation, présentent des conditions d’accès et de résidence nettement plus

contraignantes. En Europe, la densité du couvert des plantes vasculaires est telle que les

poissons ne peuvent s’y aventurer, même lors des périodes de submersion. Seuls quelques

individus appartenant aux familles des Gobiidés, des Mugilidés et des Athérinidés y ont été

observés (Laffaille, 2000). S’agissant des crustacés décapodes, Carcinus maenas peut repré-

senter une part importante de la biomasse des invertébrés associés aux sédiments colonisés

par les plantes vasculaires (Frid et James, 1989). Aux États-Unis, les surfaces recouvertes par

les plantes vasculaires sont submergées plus fréquemment qu’en Europe : elles représentent

un habitat régulièrement accessible où poissons et décapodes s’alimentent et s’abritent des

prédateurs (Rozas et Odum, 1988). Les retenues intertidales accueillent, de manière tempo-

raire ou permanente, les espèces de poissons et de décapodes les plus euryhalines et les plus

eurythermes (Laffaille, 2000). Moins diversifiée que dans les chenaux, l’ichtyocarcinofaune des

retenues intertidales se limite, dans l’estuaire de l’Escaut, à deux espèces principales, i.e. Po-

matoschistus microps et Palaemonetes varians (Hampel et al., 2004). Les juvéniles de Crangon

crangon peuvent également atteindre de fortes densités dans les retenues intertidales à marée

basse (Cattrijsse et al., 1997 dans Cattrijsse et Hampel, 2006).

4.2.4. Influence des autres facteurs abiotiques

Parmi les différents facteurs abiotiques testés par Laffaille (2000), la vitesse du courant est

celui qui a l’effet le plus structurant sur les assemblages de poissons : 7 espèces sur les 13 étu-

diées montrent une réponse significative à ce facteur. Les résultats divergent concernant l’effet

structurant de la force des marées sur le necton. Pour Laffaille (2000) et Koutsogiannopoulou

et Wilson (2007), l’étendue du marnage affecte peu les assemblages et la densité des espèces.

Inversement, Salgado et al. (2004a) mettent en évidence des variations d’abondance du necton

lors du cycle des marées : certaines espèces sont plus abondantes lors des vives-eaux (Liza

ramada) et d’autres, au contraire, lors des mortes-eaux (Pomatoschistus microps, Palaemo-

netes varians). Une troisième catégorie d’espèces, rassemblant Dicentrarchus labrax, Anguilla

anguilla et Solea solea, est échantillonnée uniquement lors des périodes de vives-eaux. Dans
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le cas de Liza ramada, les plus fortes abondances observées lors des mortes-eaux auraient

une explication trophique ; en effet, la production microphytobenthique serait plus élevée lors

des mortes-eaux et la force modérée des courants limiterait la remise en suspension du bio-

film, augmentant sa disponibilité pour Liza ramada. La fréquentation des marais intertidaux par

plusieurs espèces du necton serait par ailleurs contrôlée par la température de l’eau (Laffaille,

2000).

4.3. Fonctions écologiques pour le necton

En Europe, aucune espèce du necton n’accomplit l’intégralité de son cycle biologique dans

les marais intertidaux, à l’exception de la crevette Palaemonetes varians. La fréquentation des

marais est le plus souvent limitée aux pleines mers de vives-eaux. Certaines espèces peuvent

néanmoins résider de manière temporaire dans les retenues intertidales, e.g., Pomatoschistus

microps et Crangon crangon. P. varians est la seule espèce du necton qui peut croître et se

reproduire dans les retenues des marais, sans migrer vers les zones subtidales de l’estuaire.

En Europe, aucune espèce de poisson ne se reproduit, et donc ne réalise l’ensemble de son

cycle de vie, dans les marais intertidaux (Cattrijsse et Hampel, 2006) ; en d’autres termes, les

marais européens n’abritent pas d’espèces résidentes sensu stricto (Laffaille, 2000 ; Salgado

et al., 2004a). En particulier, les gobies ne se reproduisent pas dans les marais intertidaux,

mais plus certainement sur les vasières ou dans d’autres habitats subtidaux des estuaires

(Laffaille, 2000). L’absence d’espèces résidentes sensu stricto constitue une différence majeure

par rapport aux marais de la côte atlantique des États-Unis, où certaines espèces de poissons

– à l’exemple du genre Fundulus – accomplissent l’intégralité de leur cycle biologique, y compris

la reproduction (Kneib, 2000).

La fréquentation massive des marais intertidaux par plusieurs espèces du necton s’explique

par trois facteurs principaux : l’accès à d’abondantes ressources alimentaires, l’évitement de la

prédation, et la limitation de la compétition interspécifique (Craig et Crowder, 2000 ; Cattrijsse

et Hampel, 2006).

4.3.1. La fonction d’alimentation

La fonction d’alimentation des marais intertidaux peut être traitée à travers trois questions

principales. (1) Quelles sont les ressources alimentaires exploitées par le necton dans les ma-

rais intertidaux ? (2) Ces ressources alimentaires sont-elles limitantes et affectées par leurs

consommateurs ? (3) Dans quelles proportions les marais intertidaux contribuent-ils à l’alimen-

tation (et à la croissance) des poissons et macrocrustacés estuariens et côtiers qui les fré-

quentent ?

Deux méthodes ont été employées pour répondre à la première question. La première

consiste à comparer le taux de remplissage et le contenu des estomacs des individus qui ar-

rivent avec le flot à celui des individus qui repartent lors du jusant, lorsque les marais s’exondent.

En Europe, cette méthode a été appliquée à des espèces comme Dicentrarchus labrax (Laf-

faille, 2000), Pomatoschistus microps (Hampel et Cattrijsse, 2004), Pomatoschistus minutus

(Laffaille, 2000) et Liza ramada (Laffaille et al., 2002). La seconde méthode repose sur l’utili-

sation des rapports entre isotopes stables du carbone, de l’azote voire du soufre pour identifier

les sources de nourriture des consommateurs fréquentant les marais (e.g. Green et al., 2012).

La majorité des espèces de poissons n’exploitent qu’indirectement la production primaire
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et détritique des marais : les invertébrés benthiques (microfaune, méiofaune, annélides, am-

phipodes, isopodes), nectoniques et planctoniques (mysidacés, copépodes) sont les maillons

intermédiaires qui transfèrent la production primaire et détritique des marais vers les maillons

supérieurs. Trois principaux groupes trophiques ont été identifiés chez les poissons (Green

et al., 2009) : les macroinvertivores se nourrissant de proies benthiques (e.g. P. microps, D.

labrax), les zooplanctonophages (e.g. C. harengus, A. presbyter) et les omnivores (e.g. Che-

lon labrosus, G. aculeatus). Le groupe des macroinvertivores compte en général le plus grand

nombre d’espèces, suivi par les zooplanctonophages ; les espèces omnivores sont les moins

nombreuses (Salgado et al., 2004b ; Green et al., 2009). Par comparaison avec les vasières

intertidales, les abondances de certaines espèces macroinvertivores comme les soles sont

moindres dans les chenaux intertidaux, ce qui pourrait s’expliquer par des densités de proies

plus faibles (Salgado et al., 2004b). À l’inverse, le groupe des poissons zooplanctonophages

est plus abondant dans les chenaux intertidaux, car ces chenaux concentrent les proies zoo-

planctoniques – notamment les mysidacés – lors du flot (Laffaille, 2000 ; Salgado et al., 2004b).

Le groupe des zooplanctonophages comprend les stades larvaires d’espèces qui se nour-

rissent de macroinvertébrés à des stades ultérieurs (Green et al., 2012). Parmi les omnivores,

les mulets sont les seules espèces de poissons capables d’exploiter directement la produc-

tion primaire (microphytobenthos) et détritique des marais (Odum, 1970 ; Laffaille et al., 2002 ;

Carpentier et al., 2014). Le classement des poissons en trois groupes trophiques décrit des

comportements dominants qui ne couvrent pas tous les types d’interactions prédateurs-proies

observés dans les marais. Certaines espèces du groupe des macroinvertivores (e.g. D. labrax)

se nourrissent par exemple de larves de poissons (Green et al., 2012).

Les ressources alimentaires disponibles dans les marais intertidaux européens ne sont pas

limitantes pour les poissons, et la prédation ne semble pas affecter les abondances des proies

macrobenthiques (Hampel et al., 2005).

Le niveau de dépendance trophique entre les marais intertidaux et les espèces du necton

qui les fréquentent a rarement été évalué. Néanmoins, selon Laffaille (2000), les marais in-

tertidaux assurent 37% à 59% de la croissance pondérale des jeunes de l’année de D. labrax.

Dans la baie du Mont Saint-Michel, les taux de croissance observés pour cette espèce sont très

proches des valeurs maximales atteintes dans les exploitations aquacoles (Laffaille, 2000).

4.3.2. La fonction de refuge

En Europe, la fonction de refuge, i.e., d’évitement de la prédation, souvent attribuée aux ma-

rais intertidaux n’est pas liée à une complexité structurale plus élevée par rapport aux vasières

intertidales et subtidales adjacentes. En effet, les poissons sont la plupart du temps confinés

dans les chenaux intertidaux : qui ne sont pas végétalisés et n’offrent pas de conditions d’abri

plus avantageuses que les vasières adjacentes. De plus, la densité des plantes vasculaires est

plus élevée dans les marais européens par rapport au continent américain, ce qui empêche les

poissons, même juvéniles, de s’y aventurer (Laffaille, 2000).

Nous avons recensé dans la littérature quatre hypothèses pour expliquer le potentiel rôle de

refuge des marais intertidaux pour certaines espèces de poissons. (1) Les poissons prédateurs

de poissons et de macrocrustacés (crabes, crevettes) fréquentent moins les chenaux des ma-

rais intertidaux que les zones subtidales estuariennes (Mathieson et al., 2000 ; Salgado, Costa

et al., 2004b). La plupart de ces poissons prédateurs sont des adultes de taille relativement

grande et leur affinité négative pour les marais intertidaux s’explique, d’une part, par le risque
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d’échouage et, d’autre part, par leur plus faible tolérance aux fluctuations des conditions abio-

tiques. Celles-ci sont généralement mieux supportées par les juvéniles (Deegan et al., 2000).

(2) Les poissons de petite taille résident dans les zones peu profondes des marais, inacces-

sibles aux poissons de plus grande taille, à l’exemple du fond des chenaux intertidaux lorsque la

marée s’est retirée (Deegan et al., 2000). Il peut s’opérer une ségrégation spatiale à l’intérieur-

même des marais intertidaux, par exemple en fonction de la hauteur d’eau résiduelle à marée

basse. (3) La turbidité serait particulièrement forte dans les chenaux intertidaux et limiterait le

contact visuel entre proies et prédateurs (Deegan et al., 2000). (4) La très grande disponibilité

des ressources alimentaires, notamment des invertébrés benthiques et planctoniques, allége-

rait considérablement la pression de prédation sur les juvéniles de poissons (e.g. Dicentrarchus

labrax et Platichthys flesus) et de macrocrustacés (e.g. Crangon crangon et Carcinus maenas)

fréquentant les marais (Hampel et al., 2005).

D’après Cattrijsse et al. (1994), le rôle d’évitement de la prédation expliquerait la présence et

l’abondance des postlarves de flet, alors que celles-ci ne sont pas encore en âge de s’alimenter,

dans les marais de l’estuaire de l’Escaut occidental.

4.3.3. Des espaces où la compétition entre espèces est réduite

Par rapport aux espèces de necton présentes dans les zones adjacentes, les marais in-

tertidaux sont fréquentés par un nombre limité d’espèces capables de tolérer leurs fortes

contraintes abiotiques. En retour, ces espèces bénéficient d’espaces où la compétition inter-

spécifique est réduite. Par exemple, P. microps et P. minutus sont deux espèces sympatriques

de gobies exploitant des ressources comparables. Or, P. minutus occupe davantage les habi-

tats subtidaux et P. microps est plus abondant sur les vasières et dans les marais intertidaux.

Cette ségrégation spatiale permettrait de limiter la compétition, l’espèce la moins compétitive

(i.e. P. microps) exploitant les habitats suboptimaux (Drake et Arias, 1991b ; Cattrijsse et al.,

1994 ; Veiga et al., 2006). Néanmoins, des expériences en laboratoire n’ont pas permis de

reproduire cette ségrégation (Magnhagen et Wiederholm, 1982).

4.3.4. La fonction de nourricerie, un concept polymorphe

Le terme de nourricerie est utilisé avec des acceptions différentes selon les contextes. Il

est couramment appliqué à des écosystèmes entiers (e.g. les estuaires) ou à des habitats

spécifiques (e. g. les habitats intertidaux), à des espèces individuelles ou à des communau-

tés entières. Dans tous les cas, la notion de nourricerie implique l’existence d’une ségrégation

temporelle ou spatiale entre les juvéniles et les adultes. Une nourricerie est définie, selon les

contextes, comme une zone où les juvéniles d’une espèce (1) sont présents en plus forte

densité, (2) évitent plus efficacement la prédation, ou (3) grandissent plus rapidement, par

rapport à d’autres habitats accessibles par les juvéniles. Ces trois critères ont été utilisés de

manière indépendante ou combinée pour définir, de manière implicite ou explicite, la fonction

de nourricerie (e.g. Cattrijsse et Hampel, 2006). D’après cette définition, les marais intertidaux

estuariens sont des zones de nourricerie pour plusieurs espèces de poissons et de macrocrus-

tacés (crevettes), dont certaines ont un intérêt halieutique. C’est le cas, en Europe, du bar franc

(D. labrax), de la sardine européenne (Sardina pilchardus), du mulet porc (Liza ramada) et de

la crevette grise (Crangon crangon ; Cattrijsse et Hampel, 2006).

Beck et al. (2001) ont apporté une définition plus normée du concept de nourricerie. Selon
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ces auteurs, une nourricerie est un habitat qui, proportionnellement à sa surface, contribue plus

fortement que la moyenne des habitats fréquentés par les juvéniles d’une espèce au recrute-

ment des adultes, en tenant compte de l’action combinée de quatre facteurs : (1) concentra-

tion, (2) survie et (3) croissance des juvéniles, et (4) capacité de déplacement vers les habitats

adultes (Fig. 2.10). Cette clarification du concept de nourricerie a néanmoins eu pour consé-

quence de le rendre inopérationnel. En effet, la démonstration de l’ensemble des conditions

requises sensu stricto est une tâche complexe qui n’a, à ce jour, pas été menée à son terme.

Figure 2.10 – Illustration du concept de nourricerie, d’après Beck et al. (2001).

En raison de ses définitions soit trop vagues soit trop restrictives, nous préférons limiter

les références au concept de nourricerie en nous focalisant sur les aspects élémentaires du

concept – par exemple les fonctions d’alimentation et d’évitement de la prédation – tout en

reconnaissant l’importance fondamentale d’un compromis entre les différents facteurs.

La sélection des habitats chez les poissons (Fig. 2.11), et possiblement chez les crustacés

décapodes, tient compte des conditions biotiques et abiotiques du milieu et intègre un compro-

mis entre les coûts et les bénéfices (Craig et Crowder, 2000).

4.4. Approche comparative avec d’autres habitats

4.4.1. Le necton des vasières intertidales

1) Approche taxonomique. Les études portant sur le necton les vasières intertidales sont

moins nombreuses que celles menées dans les marais intertidaux (França et al., 2008). À notre

connaissance, seule une de ces études inclut les crustacés décapodes (França et al., 2008),

les autres travaux se limitant aux poissons. Nous présentons donc dans un premier temps les

assemblages de poissons des vasières puis le necton de manière générale.

Comme les marais intertidaux, les assemblages de poissons des vasières intertidales sont

dominés par un petit nombre d’espèces. Numériquement, P. microps est l’espèce dominante

(Salgado et al., 2004b ; França et al., 2008). Les espèces qui contribuent le plus à la biomasse

sont, selon les secteurs géographiques, L. ramada, S. solea, S. senegalensis, P. microps (Sal-

gado et al., 2004b ; França et al., 2008). Sur les vasières intertidales euhalines de la baie du

Mont Saint-Michel, les espèces qui dominent la biomasse sont les clupéidés (hareng et sprat,

24% de la biomasse), les petites roussettes (22%), le bar franc (15%) et les maquereaux (12% ;
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Figure 2.11 – Facteurs biotiques et abiotiques qui influencent la sélection des habitats de marais
intertidaux par les poissons sur la côte Atlantique des États-Unis (Source : Craig et Crowder,
2000). (+) et (-) indiquent les effets positifs et négatifs potentiels d’un facteur par rapport à
l’utilisation d’habitats alternatifs (subtidaux vs surface des marais pour les poissons proies ;
chenaux intertidaux vs chenal estuarien pour les poissons prédateurs). Les effets indiqués
correspondent à la période de basse mer, et sont inversés lors de la pleine mer. Abréviation :
env., environnement.

Laffaille, 2000). Les vasières intertidales sont fréquentées par un plus grand nombre d’espèces

que les marais intertidaux (Labourg et al., 1985 ; Laffaille, 2000 ; Salgado et al., 2004b). Par

exemple, dans la baie du Mont Saint-Michel, 49 espèces de poissons sont recensées sur les

vasières intertidales contre 31 seulement dans les marais intertidaux (Laffaille, 2000). Dans

l’estuaire du Tage, 27 espèces ont été recensées sur les vasières et seulement 14 dans les

chenaux des marais ; seule une espèce présente dans les marais intertidaux (i.e. Gambusia

holbrooki) était absente des vasières intertidales adjacentes (Salgado et al., 2004b). En consi-

dérant à la fois les poissons et les crustacés décapodes, le necton des vasières intertidales de

l’estuaire du Tage est dominé, en effectif et en biomasse, par C. crangon, P. microps et P. lon-

girostris. Carcinus maenas peut contribuer fortement à la biomasse, de même que L. ramada,

dans une moindre mesure (França et al., 2008).

2) Aspects fonctionnels. Les fonctions écologiques attribuées aux marais intertidaux (i.e.

alimentation, refuge) sont également remplies par les vasières intertidales. Les ressources ali-

mentaires (microphytobenthos, macroinvertébrés benthiques) y sont abondantes. La fonction

de refuge est liée à la faible profondeur ; en effet, les individus de plus grande taille ne s’aven-

turent pas ou peu sur les vasières intertidales et restent dans les zones subtidales adjacentes

(França et al., 2008). Les vasières intertidales sont exploitées sur toute leur largeur par le nec-

ton et un gradient décroissant d’abondance est observé pour les espèces les moins mobiles de

la zone subtidale vers la rive (Morrisson et al., 2002). Comme dans les marais intertidaux, la

fréquentation des vasières intertidales est la résultante d’un compromis coût-bénéfice intégrant

les conditions abiotiques contraignantes et le risque d’échouage. Néanmoins, les températures

hivernales (novembre à février) y sont moins extrêmes que dans les chenaux des marais inter-

tidaux (Salgado et al., 2004b).

Chez certaines espèces de poissons, une ségrégation spatiale entre cohortes a été ob-
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servée au sein des zones intertidales. Alors que les jeunes de l’année (groupe 0+) dominent

les assemblages des chenaux des marées intertidaux, les vasières intertidales et les zones

subtidales adjacentes accueillent une plus grande proportion d’individus d’un ou deux ans

(groupes 1+ et 2+) ; c’est notamment le cas chez les mulets, les bars, les daurades et les

soles communes (Labourg et al., 1985 ; Laffaille et al., 2000). Par ailleurs, dans l’Escaut occi-

dental, le pic d’abondance des jeunes bars est atteint plus tardivement (i.e. de quelques mois)

sur les vasières intertidales par rapport aux marais intertidaux (Cattrijsse et Hampel, 2006).

4.4.2. Le necton des marais endigués

L’anthropisation des marais intertidaux présente plusieurs modalités incluant la construc-

tion de digues et l’installation d’ouvrages contrôlant les échanges hydrauliques. Ces marais

sont désignés sous le terme de « zones à marée réduite » (tidally restricted marshes) dans la

littérature anglophone (e.g. Portnoy et Giblin, 1997 ; Raposa et Roman, 2003). Certains au-

teurs (Moreno-Valcárcel et al., 2013) distinguent, d’une part, les marais dont les chenaux et les

retenues intertidales n’ont pas été remodelés et, d’autre part, les marais dont les chenaux inter-

tidaux ont été comblés et où ont été aménagés des fossés servant au drainage et à l’irrigation

des terres ou des bassins à vocation aquacole.

La réduction des marées dans les marais intertidaux affecte sensiblement la structure des

assemblages de poissons et de macrocrustacés (composition spécifique, abondance et bio-

masses globales) et les fonctions écologiques assurées par le milieu. Dans ces zones à marée

réduite, la salinité devient l’un des principaux facteurs structurant les assemblages (Moreno-

Valcárcel et al., 2013). Le nombre d’espèces dulçaquicoles augmente, alors que ces espèces

sont naturellement peu présentes dans les marais intertidaux. Au-dessus d’un seuil minimal

de salinité, les espèces marines peuvent néanmoins représenter une proportion importante du

nombre total d’espèces. Dans les marais totalement endigués où la salinité décroît rapidement

avec la distance par rapport aux ouvrages hydrauliques, de nombreuses espèces marines res-

tent confinées dans les zones profondes à proximité des ouvrages (Feunteun et al., 1999). La

biomasse et les effectifs des assemblages sont dominés par des espèces d’eau douce, en

particulier des espèces non natives (Moreno-Valcárcel et al., 2013 ; Moreno-Valcárcel et al.,

2016). Ainsi, Cyprinus carpio, Gambusia holbrooki et Ameiurus melas dominent l’ichtyofaune

de nombreux marais endigués, d’autant plus que la salinité y reste modérée. Les espèces es-

tuariennes comme Pomatoschistus microps, Atherina Boyeri, Gasterosteus aculeatus peuvent

constituer une part importante des assemblages, notamment si la salinité reste proche de celle

des milieux sources et trop élevée pour certaines espèces d’eau douce euryhalines (Feunteun

et al., 1999 ; Moreno-Valcárcel et al., 2013). L’anguille est l’une des rares espèces migratrices

amphihalines à s’établir durablement dans les marais à marée réduite et à représenter une part

importante de la biomasse totale des poissons (Feunteun et al., 1992 ; Feunteun et al., 1999 ;

Moreno-Valcárcel et al., 2013).

La plupart des poissons marins euryhalins présents dans les marais endigués arrivent

au printemps aux stades postlarvaires ou juvéniles. Plus de quinze espèces marines ont par

exemple été recensées dans d’anciennes zones salicoles et dans des polders récents au nord

du Marais Breton-Vendéen (Feunteun et al., 1999). Néanmoins, les espèces marines repré-

sentent une proportion minime de l’abondance et de la biomasse globales des assemblages

(Feunteun et al., 1999 ; Moreno-Valcárcel et al., 2013). De plus, le bénéfice associé à la fré-

quentation des marais endigués, en comparaison avec des habitats intertidaux de référence,
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n’a pas été établi.

Pour Moreno-Valcárcel et al. (2016), la réduction des marées dans les marais endigués

s’accompagne d’une homogénéisation non seulement taxonomique mais également fonction-

nelle des assemblages de poissons. Ainsi, les poissons omnivores dominent les assemblages

alors que l’ichtyofaune des habitats intertidaux présente des régimes plus diversifiés.
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Chapitre 3

Matériel et méthodes

1. Site d’étude et échantillonnage du necton

1.1. L’estuaire de la Gironde

L’estuaire de la Gironde est un estuaire macrotidal de plaine maritime caractérisé par une

forte turbidité (David et al., 2005 ; Ducrotoy, 2010). Avec une superficie d’environ 635 km2 à

marée haute, il est le plus vaste estuaire d’Europe occidentale (Lobry et al., 2003). L’estuaire de

la Gironde est issu de la confluence entre la Garonne et la Dordogne ; il draine un bassin versant

d’une superficie totale de 81 000 km2. Le bec d’Ambès, point de jonction de la Garonne et de

la Dordogne, est habituellement présenté comme la limite amont de l’intrusion saline (Fig. 3.1).

La ligne virtuelle reliant la Pointe de Suzac (rive droite) et la Pointe de Grave (rive gauche)

constitue la limite aval de l’estuaire. L’estuaire « salé » est long de 76 km mais l’influence de

la marée dynamique se faisant ressentir jusqu’à Casseuil sur la Garonne 1, la longueur de

l’estuaire « dynamique » atteint 150 km (Fig. 3.2a).

L’estuaire de la Gironde est un estuaire typique de plaine côtière : peu profond (8 m en

moyenne), il présente une structuration latérale marquée, composée de chenaux, de vasières

et de marais intertidaux (Béguer, 2009). Le faciès sédimentaire est majoritairement vaseux.

La morphologie de la Gironde est caractérisée par deux chenaux séparés par une succession

d’îles et de hauts fonds (Fig 3.2b). Le chenal de navigation de l’estuaire longe la rive gauche,

avec une profondeur moyenne variant de 7 à 35 m au-dessous du zéro hydrographique ; le che-

nal de Saintonge longe la rive droite, avec une profondeur moyenne comprise entre 4 et 35 m

(Samedy, 2013). La morphologie des deux rives est contrastée. La rive Saintonge (à droite)

est caractérisée par des reliefs marqués, avec la présence de coteaux en Haute Gironde et de

falaises en Haute Saintonge. La rive Médoc (à gauche) est une plaine dont la faible altitude

(moins de 5 m) limite les écoulements et conduit à la formation de nombreuses retenues.

L’estuaire est bordé de zones de dépôts alluvionnaires plus ou moins larges. Des marais

ont été aménagés par endiguement sur les zones de moins de 3 m NGF 2. La surface totale

des marais endigués associés à la Gironde avoisine 400 km2 (SMIDDEST, 2007) ; elle recoupe

en grande partie la délimitation des zones humides adoptée dans le cadre du Schéma d’amé-

nagement et de gestion des eaux (SAGE) de l’estuaire (Fig. 3.2c).

1. L’influence de la marée dynamique est aussi ressentie jusqu’à Castillon-la-Bataille sur la Dordogne et Laubar-
demont sur l’Isle.

2. Le nivellement général de la France (NGF) est un réseau de repères altimétriques disséminés sur le territoire
français métropolitain et en Corse. Le niveau zéro du réseau NGF−IGN69 (France métropolitaine) est déterminé
par le marégraphe de Marseille (Source : Wikipedia).
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Figure 3.1 – Vue aérienne de l’estuaire de la Gironde, depuis le bec d’Ambès (Crédit photo :
Chell Hill).

L’hydrodynamisme de la Gironde est rythmé, côté mer, par une marée de type semi-diurne

caractérisée par des cycles de 12h25. À l’embouchure, le marnage varie de 1,5 m en période

de mortes-eaux et jusqu’à 5,5 m en vives-eaux. De l’aval vers l’amont, l’onde de marée devient

de plus en plus dissymétrique, au profit du jusant (Kapsimalis et al., 2004).

Du côté des bassins versants, la Garonne et la Dordogne présentent un régime hydro-

logique de type pluvio-nival. Les débits maximaux sont observés en hiver – avec des crues

importantes en janvier-février – et les débits minimaux en été, entre juillet et septembre (Che-

villot, 2016). En moyenne sur les 30 dernières années, le débit moyen apporté à l’estuaire par

les deux axes principaux – Garonne et Dordogne – s’élève à 940 m3.s-1 ; les apports d’eau

douce totaux étant estimés à 1 040 m3.s-1 (SMIDDEST, 2007). Le débit moyen de la Garonne

a néanmoins connu une baisse importante sur cette même période, passant de 720 m3.s-1 sur

la période 1913−1937 à 540 m3.s-1 sur la période 1983−2007 (valeurs mesurées à Tonneins ;

Sauvage et Sanchez-Pérez, 2015).

La dynamique de rencontre et de mélange des eaux douces et des eaux marines entraîne

la formation d’un gradient de salinité très variable dans le temps et dans l’espace. Trois zones

basées sur des valeurs moyennes de salinité sont habituellement distinguées (Fig. 3.2a) entre

les eaux douces (salinité < 0,5 ‰) et la mer (> 30 ‰) : la zone oligohaline (< 5 ‰), mésohaline

(5 à 18 ‰) et polyhaline (> 18 ‰). L’estuaire de la Gironde se caractérise par une importante

zone de turbidité maximale appelée bouchon vaseux (Fig. 3.3), i.e. une zone d’agrégation

de particules fines où les processus bactériens (minéralisation de la matière organique) sont

intenses, provoquant des déficits en oxygène plus ou moins importants.

Les principales pressions anthropiques qui s’exercent localement sur l’estuaire de la Gi-

ronde sont liées aux activités portuaires, industrielles et agricoles. Six pôles portuaires répartis

entre Bordeaux et Le Verdon assurent l’entretien du chenal de navigation de la Gironde, à

l’origine d’une activité de dragage parmi les plus importantes d’Europe. Seul aménagement
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(a) Carte générale de l’estuaire de la Gironde (Source : Pasquaud, 2006).

(b) Bathymétrie de l’estuaire (Source : Sottolichio et al.,

2013).

(c) Les zones humides associées à l’estuaire, d’après le

SAGE de la Gironde (Réalisation : Y. Sahraoui).

Figure 3.2 – Cartes de l’estuaire de la Gironde.
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La formation du bouchon vaseux résulte de deux processus. D’une part, la force des marées pousse l’eau salée vers l’amont

tandis que l’eau des rivières, en surface, pousse vers l’aval. Il en résulte une forte turbulence près du fond, qui entraîne une

remise en suspension des sédiments. D’autre part, les matières véhiculées par les rivières floculent au contact de l’eau salée et

se retrouvent piégées au niveau du front de densité entre les eaux douces et les eaux salées.

Figure 3.3 – Formation d’un bouchon vaseux à partir de l’exemple du Mékong pendant la saison
sèche (Redessinée d’après Wolanski et al., 1996 et Ducrotoy, 2010).

industriel important de la rive droite, le Centre Nucléaire de Production d’Électricité (CNPE) du

Blayais affecte l’estuaire d’une part, en provoquant un échauffement local de l’eau – l’eau préle-

vée et rejetée dans l’estuaire est utilisée pour le refroidissement de la centrale – et d’autre part,

en induisant une mortalité directe ou indirecte des organismes filtrés au niveau des prises d’eau

ou transitant dans le circuit de refroidissement (Béguer, 2009). L’estuaire de la Gironde fait l’ob-

jet d’une importante activité de pêche traditionnelle ; la crevette blanche (Palaemon longirostris)

et plusieurs espèces de poissons migrateurs amphihalins – incluant l’anguille européenne (An-

guilla anguilla) et la grande alose (Alosa alosa) – sont particulièrement ciblées (Pasquaud,

2006 ; Lobry et Castelnaud, 2015). L’activité viticole est très importante sur les deux rives (Mé-

doc et Saintonge) ; elle engendre une pollution diffuse par les pesticides et les engrais (Béguer,

2009).

Bien qu’elle soit rarement listée parmi les pressions anthropiques s’exerçant localement sur

l’estuaire de la Gironde, l’exploitation des marais endigués – environ 400 km2 répartis entre

les deux rives – constitue une pression majeure par la limitation qu’elle impose à l’expansion

latérale des zones intertidales. Dans la Gironde, la conquête des zones humides estuariennes

par endiguement et assèchement (i.e. la poldérisation) a commencé dès le XVIe siècle et s’est

prolongée jusqu’à la fin du XXe siècle ; elle a été particulièrement intense au XVIIIe siècle

(Coquillas, 2001 ; Valette et al., 2015). Les terres poldérisées ont été exploitées de différentes

manières (sel, jonc, pêche et élevage) avant que la céréaliculture intensive ne s’impose dans la

seconde moitié du XXe siècle. Les assèchements ont été accompagnés par la construction de

digues sur un linéaire total de plus de 300 km, incluant les rives et les îles (Valette et al., 2015).

Ainsi, l’état d’anthropisation actuel de l’estuaire de la Gironde résulte de plusieurs siècles

de travaux et d’aménagements, qu’il s’agisse de poldérisations, de travaux favorisant la na-

vigation ou de dragages (Fig. 3.4). Aujourd’hui, « rendre des terres à la mer » fait partie des

options envisagées dans le cadre du SAGE de l’estuaire de la Gironde (SMIDDEST, 2007).

Deux expériences accidentelles de dépoldérisation sont emblématiques dans cet estuaire.
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Figure 3.4 – Historique de l’anthropisation de l’estuaire de la Gironde, de la période moderne à
aujourd’hui (Redessiné d’après Valette et al., 2015).

1.2. Les marais dépoldérisés

1.2.1. Le marais de Mortagne

Le marais de Mortagne (ou polder de Mortagne) est situé dans le secteur mésohalin de

l’estuaire de la Gironde. Il a la forme d’un rectangle de 2 km de long et d’1 km de large orienté

selon un axe sud-est / nord-ouest (Fig. 3.5). Sa superficie est de 191 ha. Le marais de Mor-

tagne a été endigué en 1966 sur le banc dit de Saint-Seurin (Fig. 3.6a). Avant le démarrage

des travaux, ce banc était recouvert par une végétation halophile caractéristique des marais

intertidaux, i.e. composée de spartines, salicornes, asters et puccinellies (Verger et Ghirardi,

2009). Suite à l’endiguement et au drainage des sols, le polder a été cultivé en céréales (maïs,

blé, colza et tournesol) de manière intensive pendant plus de 30 ans (Fig. 3.6b ; Royant, 2001).

Les digues de protection du polder ont cédé en plusieurs endroits lors de la tempête du

27 décembre 1999 (tempête « Martin »). Deux brèches majeures se sont formées, l’une au

nord-ouest, l’autre au sud-ouest, rétablissant la submersion du polder lors des pleines mers de

vives-eaux. Une digue, appelée digue ORSEC 3, a été reconstruite en urgence sur la frange

continentale de l’ancien polder (Fig. 3.5). Le marais de Mortagne a été acquis en 2000 par le

Conservatoire du Littoral, qui a obturé la brèche au sud-ouest de l’ancien polder afin de limiter

localement la force des courants et l’érosion, et empêcher le colmatage prématuré du chenal

de Mortagne (Royant, 2001).

Depuis sa dépoldérisation en 1999, le marais de Mortagne subit une évolution géomorpho-

logique caractérisée par le creusement d’un chenal d’érosion principal (Fig. 3.7), la formation

d’un réseau ramifié de chenaux et le dépôt de sédiments provenant de l’estuaire (Royant, 2001 ;

Allou, 2016). Le marais est par ailleurs recolonisé par des plantes halophiles et subhalophiles

caractéristiques des marais intertidaux, incluant des espèces caractéristiques des zones pion-

nières (Salicornia spp, Spartina spp) et des bas, moyens (e.g. Aster tripolium, Suaeda maritima,

Atriplex portulacoides, Puccinellia maritima) et hauts marais (e.g. Elymus athericus ; Decre-

ton, 2009 ; Allou, 2016 ; observations personnelles). Le roseau commun (Phragmites australis)

forme par endroit des îlots de végétation dense.

Pour ce travail de doctorat, l’échantillonnage du necton dans le marais de Mortagne a été

3. ORSEC : Dispositif administratif permettant l’organisation des secours en période de crise.
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Figure 3.5 – Carte du marais de Mortagne (Source : Verger et Ghirardi, 2009).

réalisé principalement dans la partie centrale, relativement plane du marais par où transite une

grande partie des écoulements de remplissage et de vidange (Figs. 3.6d, 3.7e et 3.7f).
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(a) Zone intertidale en 1957
(Source : IGN).

(b) Marais (polder) de Mortagne en juillet 1999
(Source : IGN).

(c) Marais de Mortagne en août 2003
(Source : IGN).

(d) Marais de Mortagne en 2014
(Source : CNES/Pléiades).

Figure 3.6 – Photographies aériennes avant (a), pendant (b), et après (c, d) la poldérisation de
la zone intertidale à Mortagne-sur-Gironde. La localisation du site de pêche est précisée (étoile
noire) sur la photographie (d). La tempête Martin ayant eu lieu en décembre 1999.
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(a) Chenal d’érosion principal
(Juillet 2009).

(b) Chenal d’érosion principal
(Juillet 2009).

(c) Dépôts et érosion
(Juillet 2009).

(d) Creusement naturel de petits chenaux et
retour de la végétation (Juillet 2009).

(e) Site de pêche
(Janvier 2010).

(f) Site de pêche
(Mai 2011).

Figure 3.7 – Morphologie du marais de Mortagne, 10 ans après la dépoldérisation (Crédit
photo : Irstea).
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1.2.2. L’île Nouvelle

L’île Nouvelle est située dans le secteur oligohalin de l’estuaire de la Gironde. Orientée

selon un axe nord-sud, l’île est longue de 6,3 km avec une largeur maximale de 700 m. Sa

superficie totale avoisine 336 ha. Jusqu’en 2010, les terrains protégés par les digues représen-

taient environ 265 ha. Après le passage de la tempête Xynthia les 27 et 28 février 2010, seuls

117 ha sont toujours endigués (Fig. 3.8). L’île Nouvelle résulte de la jonction de l’île Bouchaud

(au Nord) et de l’île Sans-Pain (au Sud), suite à l’endiguement en 1955 de l’espace réduit qui

les séparait (Bocheux, 2008). Les îles Sans-Pain et Bouchaud sont apparues dans l’estuaire

de la Gironde au début du XIXe siècle. Après une phase d’occupation par l’armée, les îles

ont été exploitées en viticulture entre 1867 et 1955. À cette activité a succédé la culture des

peupliers entre 1961 et 1972, puis la maïsiculture entre 1972 et 1991. L’achat de l’île Nouvelle

par le Conservatoire du Littoral en 1991 marque l’abandon de l’exploitation agricole du site au

profit de la mise en valeur du potentiel écologique. Au cours des années 2000, des réseaux de

fossés sont aménagés et alimentés en eau dans certains secteurs de l’île, afin de favoriser le

développement d’une roselière et la nidification des oiseaux (Bocheux, 2008).

Figure 3.8 – L’île Nouvelle : unités de gestion et sites d’échantillonnage.

Différents modes de gestion sont aujourd’hui mis en œuvre sur l’île Nouvelle (Table 3.1 et
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Fig. 3.8). La partie endiguée de l’île Sans-Pain est composée de trois unités hydrauliques indé-

pendantes ou unités de gestion (UG) avec, du sud au nord, l’UG3 (32 ha), le village Sans-Pain

ou UG4A (6 ha) et l’UG5 (79 ha). L’extrémité sud de l’île (UG2) n’est plus endiguée depuis

une cinquantaine d’années ; des boisements alluviaux régulièrement submergés par les eaux

estuariennes s’y sont développés naturellement. Par ailleurs, un boisement spontané caracté-

rise l’UG4B, dont les digues ne sont plus entretenues ; ce boisement héberge une importante

colonie de hérons. Les UG3 et UG5 sont chacune constituées d’un réseau de fossés et de dé-

pressions dont le niveau d’eau, et donc les échanges hydrauliques avec l’estuaire, sont régulés

par l’intermédiaire d’un ouvrage unique. Au Nord, l’île Bouchaud ou UG6 s’étend sur une su-

perficie totale d’environ 170 ha, dont 140 ha étaient endiguées avant 2010. La tempête Xynthia

a provoqué l’ouverture d’une large brèche dans sa partie nord-ouest. Depuis, l’île Bouchaud

est régulièrement submergée par les eaux estuariennes, lors des pleines mers de vives-eaux.

Table 3.1 – Les différents modes de gestion mis en œuvre sur l’île Nouvelle (source : Gassiat
et al., en préparation).

Île Nouvelle UG Description Entretien
des digues

Entretien
de la
végétation

Accueil
du public

Type de gestion
de la nature

Île Sans-Pain
2 Boisement alluvial Non Non Oui Dépoldérisation

non maîtrisée

3 Zone endiguée avec
écluse et fossés
(roselière)

Oui Oui Oui Restauration
contrôlée des
marées

5 Zone endiguée avec
écluse et fossés
(roselière)

Oui Oui Non Restauration
contrôlée des
marées

4A Village Oui Oui Oui Sans objet

4B Boisement (héronnière) Non Non Non A minima

Île Bouchaud 6 Zone intertidale (vasière
et marais)

Non Non Non Laissez-faire

En résumant et simplifiant, l’île Nouvelle présente deux facettes avec, au Nord, une zone

nouvellement soumise (sans entrave) aux marées et en pleine transition entre un milieu ter-

restre et un milieu estuarien intertidal et, au Sud, des terres endiguées avec une entrée contrô-

lée des eaux estuariennes et des réseaux de fossés où le niveau d’eau est peu fluctuant

(Fig. 3.9).

Comme le marais de Mortagne, la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle connaît d’importantes

transformations hydrosédimentaires (Fig. 3.10), notamment le creusement d’un chenal d’éro-

sion principal selon un axe nord-sud (et d’un réseau ramifié de chenaux secondaires) et le

dépôt de sédiments à d’autres endroits (Lafon et al., 2014).

1.2.3. Un bref historique des suivis biologiques dans les marais dépoldérisés

Les premiers échantillonnages du necton dans les marais dépoldérisés de la Gironde re-

montent à l’année 2008 dans le cas du Marais de Mortagne et à l’année 2009 sur l’île Nouvelle

(i.e. quelques mois avant la rupture accidentelle de la brèche au nord du site). Plusieurs projets

de recherche associés aux effets écologiques de la dépoldérisation dans la Gironde ont été me-
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(a) Vue du village Sans-Pain et de l’UG3
(Crédit photo : NousAutres).

(b) Vue de la brèche (partie nord dépoldérisée)
(Crédit photo : NousAutres).

Figure 3.9 – Photographies aériennes de l’île Nouvelle montrant le contraste entre la zone sud
(endiguée) et la zone nord (dépoldérisée).

(a) 2010 (b) 2014 (c) 2015

Figure 3.10 – Vues aériennes montrant l’évolution de la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle
(Source : Spot Image).

nés entre 2008 et 2016 (Table 3.2) ; ils ont permis de tester différents engins et différentes stra-

tégies d’échantillonnage de l’ichtyocarcinofaune, dans les milieux extrêmement contraignants

et dynamiques que sont les marais dépoldérisés. L’évolution des techniques de pêche s’est

faite avec le souci de garantir les comparaisons entre les différentes phases d’étude, au moins

à partir de jeux de données partiels.
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Table 3.2 – Chronologie des projets de recherche ayant contribué au financement des cam-
pagnes d’échantillonnage du necton dans le marais de Mortagne et sur l’île Nouvelle. Abrévia-
tions : MOR, Marais de Mortagne ; IN, Île Nouvelle.

Années Projet Thème et description du projet de recherche Sites

2008–2009 MARGO Gouvernance des zones humides estuariennes, leurs fonctionnalités
environnementales et les flux financiers et économiques associés, avec
l’exemple de l’estuaire de la Gironde.

Le projet comporte un volet dédié à l’évaluation biologique des gains et
pertes liés à la dépoldérisation.

MOR

2010–2014 REMOB Changements environnementaux et mobilité des espaces fluviaux-
estuariens : vers une reconquête des espaces de mobilité
fluvio-estuarienne.

Le projet comprend un volet consacré à la recolonisation par les poissons
et les macrocrustacés de milieux reconnectés aux milieux estuariens.

MOR, IN

2011–2013 CAPALEST Contribution des habitats estuariens à la fonctionnalité trophique du
milieu et amélioration des connaissances sur les milieux intertidaux
(vasières, marais) et connexes (marais endigués) de l’estuaire de la
Gironde.

MOR, IN

2012–2015 ÎLE
NOUVELLE

Dépoldérisation de l’île Nouvelle à travers six volets : géologie,
hydrodynamique sédimentaire, contamination métallique et
organique, biologie (végétation, necton), sciences humaines et sociales.

IN

2011–2014 ADAPT’EAU Adaptation aux variations des régimes hydrologiques (crues-étiages)
dans l’Environnement Fluvio-Estuarien de la Garonne-Gironde. Mise
à l’épreuve d’options d’adaptation (dont la dépoldérisation),
permettant d’anticiper les risques liés aux évènements extrêmes
d’inondations et de sécheresses dans les environnements
fluvio-estuariens.

MOR, IN

2013 RENOMARES Restauration de la fonction de nourricerie des marais estuariens. MOR

2016 MARINO Restauration de la fonction de nourricerie des marais estuariens. MOR
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1.3. Stratégies d’échantillonnage

L’échantillonnage du necton dans les milieux intertidaux (marais et vasières) est une tâche

complexe (Rozas et Minello, 1997).

1.3.1. Engins de pêche

Le type d’engin de pêche utilisé de manière préférentielle pour les échantillonnages de

poissons et de macrocrustacés en zone intertidale lors des différentes phases d’étude est le

verveux double. Deux modèles de verveux doubles ont été déployés dans le cadre de la pré-

sente étude : le modèle « standard » et le modèle « 4 mm » (Fig. 3.11). Les verveux doubles

standard devaient être initialement intégrés au protocole d’échantillonnage servant à diagnos-

tiquer l’état écologique des estuaires dans le cadre de la Directive-cadre sur l’eau (DCE) mais

ont finalement été abandonnés (Bouju et al., 2008). Les verveux doubles 4 mm ont été créés

sur mesure au début de l’année 2011, pour les besoins de l’étude sur les milieux intertidaux

et endigués. Les dimensions des deux modèles de verveux doubles sont équivalentes : pro-

fondeur de chambre de 3 mètres, hauteur de l’entrée de 55 à 60 cm, paradière de 6 mètres

de long, etc. Ils diffèrent par leur maillage : la taille de maille du modèle standard diminue

progressivement de la paradière à l’extrémité des chambres (de 15 mm à 8 mm de côté de

maille) tandis que le modèle 4 mm présente un maillage uniforme, de 4 mm de côté (paradière

comprise).

À gauche : verveux double 4 mm. À droite : verveux double standard.

Figure 3.11 – Pose de démonstration des verveux doubles dans le marais de Mortagne en
juillet 2015 (Crédit photo : Irstea).

Par comparaison avec des techniques de pêche alternatives qui peuvent être mises en

œuvre dans les milieux intertidaux, e.g., haveneau, senne, courtine (Labourg et al., 1985), car-

relet (Rozas, 1992), filet tracté (Rozas et Minello, 1997) et verveux à ailes (Laffaille, 2000 ;

Parlier, 2006), l’échantillonnage du necton avec les verveux doubles présente plusieurs avan-

tages et inconvénients (Table 3.3). L’un des avantages majeurs du verveux double est qu’il peut

être déployé sur une gamme étendue d’habitats et de substrats, incluant des retenues d’eau,

des fossés végétalisés ou non, des chenaux intertidaux et des vasières. Cette polyvalence per-

met d’échantillonner le necton sur de vastes gradients environnementaux. D’autres engins de

pêche ont été testés de manière ponctuelle (sennes de plage, nasses) ou continue (verveux à

ailes), mais ces résultats n’ont pas été exploités dans la thèse.
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Table 3.3 – Avantages et inconvénients de l’échantillonnage avec les verveux doubles
(sources : Rozas et Minello, 1997 ; Bouju et al., 2008).

Avantages Inconvénients

— Déploiement possible en zone peu profonde et
sur les fonds irréguliers

— Pose compatible avec la présence de végétation
submergée

— Échantillonnage possible de jour comme de
nuit

— Échantillons intégrés dans le temps et dans
l’espace

— Efficacité de capture indépendante de la
dextérité des opérateurs

— Les individus capturés peuvent être relâchés
très souvent vivants

— Pas de quantification absolue des abondances
(i.e. par unité de surface d’habitat ou de
volume d’eau)

— Risque de colmatage (accumulation de débris)

— Risque d’arrachement par les courants

— Prises accessoires non désirables (e.g.
ragondins, loutres)

— Les poissons et crustacés capturés peuvent
attirer d’autres organismes (e.g. crabes,
oiseaux piscivores)

1.3.2. Protocole de capture des poissons et macrocrustacés

Le protocole de capture et le traitement des échantillons biologiques ont varié entre les dif-

férentes phases d’étude. La stratégie d’échantillonnage s’est néanmoins stabilisée à partir de

l’année 2011 avec la pose en routine et en simultané des verveux doubles standard et 4 mm

dans les différents sites de pêche. Nous détaillons ci-après le protocole d’échantillonnage mis

en œuvre dans le cadre du projet CAPALEST (2011-2012), dont les données sur le necton

constituent le support intégral des Chapitres 4 et 5. Les 13 sites étudiés lors du projet CA-

PALEST se répartissent entre les deux marais dépoldérisés (Mortagne et île Nouvelle), cinq

vasières intertidales, un chenal de marée intertidal, un marais endigué géré en eau douce et

deux marais endigués gérés en eau saumâtre (Figs. 3.12 et 3.13 ; Table 3.4).

Figure 3.12 – Carte des 13 sites intertidaux et endigués échantillonnés dans la Gironde lors du
projet CAPALEST.
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Table 3.4 – Informations sur les sites d’échantillonnage (projet CAPALEST, 2011−2012).

Groupe de
sites

Site Nom complet du
site

Type d’habitat Informations complémentaires

Sites
intertidaux
naturels

VA1 Vasière de
Cussac-Fort-
Médoc

Vasière intertidale Altitude moyenne dans la zone intertidale.

VA2 Vasière de
Saint-Estèphe

Vasière intertidale Altitude moyenne dans la zone intertidale.

VA3 Vasière de
Saint-Christoly

Vasière intertidale Altitude moyenne dans la zone intertidale.

VA4 Vasière de Phare
de Richard

Vasière intertidale Altitude moyenne dans la zone intertidale.

VA5 Baie de
Chant-Dorat

Vasière intertidale Altitude moyenne dans la zone intertidale.

CDM Chenal de
Mortagne

Chenal de marée
intertidal

Chenal de 17 m de large, perpendiculaire au
chenal principal reliant le port de Mortagne à
l’estuaire subtidal.

Sites
intertidaux
restaurés

MOR Marais de
Mortagne

Marais
dépoldérisé

Le site de pêche est localisé dans la zone centrale
de l’ancien polder (à 1,25 km de la brèche).
Forte exposition au flux et au reflux des
marées, peu de rétention d’eau à marée basse.

INC Île Nouvelle
Bouchaud
Centre

Marais
dépoldérisé

Le site de pêche est localisé dans la partie
centrale de la zone dépoldérisée. La
localisation a été modifiée en raison de
l’évolution du chenal d’érosion (site à 0,8 km
de la brèche en mai 2011 et à 1,4 km en
décembre 2012).

INS Île Nouvelle
Bouchaud Sud

Marais
dépoldérisé

Retenue d’eau. Sité localisé à 2,30 km de la
brèche.

Sites endigués MED Marais de Saint-
Dizant-du-Gua

Marais endigué
d’eau douce

Fossé (5.5−6.0 m de large).

MES1 île Nouvelle,
nord-ouest UG3

Marais endigué
saumâtre

Site éloigné de l’ouvrage hydraulique.

MES2 île Nouvelle, UG5 Marais endigué
saumâtre

Site éloigné de l’ouvrage hydraulique.

MES3 île Nouvelle,
nord-est UG3

Marais endigué
saumâtre

Proche de l’ouvrage hydraulique (40-50 m).

Cinq campagnes d’échantillonnage ont été menées dans le cadre du projet CAPALEST :

mai 2011, septembre-novembre 2011, février-mars 2012, mai-juin 2012 et juillet 2012. Des

campagnes additionnelles ont été réalisées sur l’île Nouvelle lors des années 2011 et 2012. À

chaque campagne, deux verveux doubles 4 mm et un verveux double standard ont été déployés

sur chaque site (Fig. 3.14). Ces trois verveux, alignés et espacés d’une dizaine de mètres, ont

été disposés parallèlement aux courants principaux afin de limiter la tension exercée par le

courant et d’éviter l’accumulation de déchets végétaux au niveau du filet droit. Dans les marais

endigués (sites MED, MES1, MES2, MES3), les verveux ont été déployés le long ou au fond

des fossés, selon leur profondeur. Sauf exception, les échantillonnages ont été réalisés de jour.

Afin d’éviter des pertes provoquées par une émersion prolongée des organismes lors des

marées basses, les filets ont été posés et relevés à mi-marée – soit mis en pêche durant

six heures environ – pour les sites concernés par ce risque. Les contraintes d’accès à l’île
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(a) Près de la vasière
de Saint Christoly (site VA3).

(b) Vasière de Chant-Dorat
(site VA5).

(c) Chenal intertidal naturel
(site CDM).

(d) Zone dépoldérisée de l’île Nouvelle
(proche du site INC).

(e) Marais endigué saumâtre
(site MES2).

(f) Marais endigué géré en eau douce
(site MED).

Figure 3.13 – Illustration de la diversité des sites intertidaux et endigués échantillonnés (Crédit
photo : Irstea). Les abréviations des sites sont dans la Table 3.4.

Nouvelle ont conduit à augmenter le temps de pose des verveux à une durée d’environ 24 h.

Par conséquent, les pêches sur l’île Nouvelle s’étendent sur les périodes diurne et nocturne.

Par ailleurs, sur quatre des cinq stations de l’île (i.e. MES1, MES2, MES3 et INS), seul un

verveux double 4 mm a été déployé à chaque campagne, au lieu de deux pour les autres sites

d’échantillonnage du projet CAPALEST. Cette adaptation du protocole s’explique par des limites

de place disponible pour disposer le nombre standard de verveux doubles tout en limitant leur
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influence mutuelle.

(a) Vasière VA1
(Février 2012).

(b) Île Nouvelle, site INC
(Décembre 2012).

(c) Île Nouvelle, site INC
(Décembre 2012).

Figure 3.14 – Pose et relevé des verveux doubles sur les sites d’échantillonnage.

1.4. Acquisition des données

1.4.1. Données physico-chimiques

La physico-chimie de l’eau a été relevée sur chaque site et à chaque campagne au moyen

de sondes multiparamètres. La température (°C), la conductivité (mS.cm-1), la conductance

spécifique (mS.cm-1) et la salinité (‰) ont été mesurées ponctuellement lors de la pose et du

relevé des verveux doubles. La hauteur d’eau (m) a également été relevée lors de chaque pose

et relevé de verveux, au milieu de la paradière.

1.4.2. Constitution des échantillons et recueil des données biologiques

Pour chaque verveux double, les captures des deux chambres ont été traitées séparément,

permettant la constitution de deux échantillons pour un seul engin. Seuls les poissons téléos-

téens et les crustacés décapodes ont été considérés. Les individus capturés ont été identifiés

à l’espèce, et à défaut au rang taxonomique supérieur le plus bas possible. Pour chaque taxon,

les effectifs ont été dénombrés. Les individus de moins de 60 mm ont été sous-échantillonnés et

l’identification a été vérifiée en laboratoire (Fig. 3.15). Un sous-échantillon aléatoire de 50 indi-

vidus par taxon a fait l’objet de mesures de taille. Pour les poissons téléostéens, la taille relevée

est la longueur à la fourche (LF) pour les individus dont la nageoire caudale est fourchue, la

longueur totale (LT) dans les autres cas. La taille mesurée est la largeur maximale du cépha-

lothorax pour les crabes (LCT) et la longueur post-orbitale du céphalothorax pour les crevettes

(LCT-). Des pesées individuelles ont été effectuées à partir d’octobre 2011 suite à l’acquisition

d’une balance électronique de précision de résolution 0,2 g. Une masse totale par taxon a été

soit calculée à partir de la somme des masses individuelles, soit estimée en utilisant des ratios

de masse moyenne par individu. Les masses individuelles manquantes ont été estimées à par-

tir des relations taille-masse obtenues pour chaque espèce. Ces relations ont été soit calculées

à partir du jeu de données local, soit obtenues à partir du site Fishbase (Froese et Pauly, 2017).

1.4.3. Captures et biomasse par unité d’effort : CPUE et BPUE

Pour chaque chambre d’un verveux double, l’effort de pêche (exprimé en « verveux.heure »

et abrégé en « vvx.h ») correspond à la durée pendant laquelle l’engin échantillonne de ma-

nière effective multipliée par 0,5 – chaque chambre correspondant à un demi-verveux double.
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(a) Anguille mesurée au moyen
d’un ichtyomètre.

(b) Balance électronique. (c) Sous-échantillonnage au
moyen d’un bac de tri.

Figure 3.15 – Quelques exemples de traitement des échantillons biologiques sur le terrain
(Crédit photo : Irstea).

La durée de pêche effective est la durée pendant laquelle le niveau d’eau est resté suffisam-

ment haut (i.e. ≥ 25 cm) pour permettre aux organismes aquatiques de s’engager dans l’une

ou l’autre des chambres du verveux double. Lorsque la hauteur d’eau est restée constamment

supérieure à 25 cm, la durée de pêche effective correspond au temps total de pose du verveux.

Dans le cas contraire, la durée effective a été estimée à partir des marégrammes du port de

référence le plus proche. Les captures (CPUE) et biomasses (BPUE) par unité d’effort corres-

pondent respectivement à des nombres d’individus et à des biomasses (g) par verveux.heure.

2. Description des communautés

La description taxonomique du necton inclut les poissons téléostéens et les crustacés dé-

capodes. La structure fonctionnelle des communautés a été décrite uniquement à partir de la

composante poissons du necton.

2.1. Structure taxonomique du necton (poissons et décapodes)

2.1.1. Richesse spécifique et nombre total d’espèces

La richesse spécifique peut être comparée entre sites en tenant compte, ou non, du nombre

total d’individus contenus dans l’échantillon (Gotelli et Colwell, 2001). En effet, la probabilité de

capturer de nouvelles espèces augmente « mécaniquement » avec la taille de l’échantillon. Si

cet effet est indésirable, la richesse spécifique ne peut être comparée entre plusieurs échan-

tillons qu’en s’affranchissant des différences d’effectifs. Ainsi, le nombre total d’espèces (noté

S) dans un site ou un échantillon peut être distingué de sa richesse spécifique (noté RS), esti-

mée pour une taille d’échantillon homogène. Gotelli et Colwell (2001) présente différentes pro-

cédures de raréfaction permettant d’estimer RS. En toute rigueur, la comparaison du nombre

total d’espèces recensées (S) est valide uniquement lorsque la courbe d’accumulation des

espèces a atteint une asymptote (Gotelli et Colwell, 2001). Malgré cette réserve, nous avons

utilisé le nombre total d’espèces recensées (S) pour comparer les assemblages de necton

entre les différents habitats échantillonnés en 2011-2012 dans le cadre du projet CAPALEST

(Chapitre 4). S a été calculé après regroupement des captures de tous les verveux d’un site

donné, toutes campagnes d’échantillonnage incluses.
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2.1.2. Indice d’équitabilité

Smith et Wilson (1996) ont passé en revue les indices d’équitabilité (evenness) les plus

couramment utilisés en écologie. Pour les assemblages du necton, nous avons retenu l’indice

d’équitabilité de Camargo (1993). L’indice de Camargo est basé sur la différence moyenne

entre les proportions des espèces présentes dans l’assemblage (Tuomisto, 2012) :

E′ = 1−
S−1
∑

i=1

S
∑

j=i+1

|pi − pj |
S

où pi et pj sont les abondances relatives des espèces i et j. L’indice de Camargo varie

entre 1/S et 1. Par rapport à d’autres indices d’équitabilité (e.g. Evar ; Smith et Wilson, 1996),

E′ accorde moins de poids aux espèces rares. Cette propriété est un avantage dans la mesure

où les abondances des espèces rares sont souvent mal évaluées par les échantillonnages

(Alatalo, 1981), ce qui était probablement le cas lors des pêches scientifiques dans les sites in-

tertidaux et endigués de la Gironde. Pour le calcul de l’indice de Camargo (E′), les CPUE et les

BPUE moyennes par campagne d’échantillonnage ont remplacé les effectifs et les biomasses

par espèces, respectivement. Les calculs ont été effectués séparément pour chaque type de

verveux double.

2.2. Structure fonctionnelle des assemblages de poissons

La structure fonctionnelle des communautés de poissons a été décrite à partir d’une sélec-

tion de traits fonctionnels (i.e. biologiques et écologiques dans cette étude). Contrairement à

l’approche taxonomique, la caractérisation fonctionnelle a été réalisée à l’échelle de l’écophase.

L’écophase est définie comme le stade de développement d’une espèce adapté à une niche

dans un milieu écologique particulier ; cette niche est différente de celles qui sont occupées par

d’autres stades de développement (antérieurs ou postérieurs) de l’espèce (AquaPortail, 2017).

Plusieurs étapes successives ont été nécessaires pour décrire la structure fonctionnelle des

assemblages (Fig. 3.16).

2.2.1. Subdivision des espèces en écophases

La morphologie des poissons évolue au cours de l’ontogenèse. Ces évolutions morpholo-

giques sont plus ou moins continues ou s’accélèrent à certaines tailles critiques. À ces modifi-

cations morphologiques sont associés des changement écologiques et trophiques : utilisation

différente des habitats, changement de régime alimentaire, etc. Les espèces de poissons ont

donc été subdivisées en plusieurs écophases pour tenir compte des changements majeurs qui

interviennent lors de la croissance. Chez les poissons, les changements morphologiques et de

régime alimentaire sont très souvent synchrones (e.g. Hjelm et al., 2003 ; Russo et al., 2007 ;

Zhao et al., 2014) et sont associés à des changements écologiques plus généraux concernant

la capacité de nage et la sélection des habitats (Russo et al., 2007). Comparés à la morpholo-

gie, les changements de régime alimentaire lors de la croissance sont bien documentés pour

de nombreuses espèces. Par conséquent, les changements de régime alimentaire peuvent être

utilisés pour repérer des phases de transition écologique plus générale lors de l’ontogenèse.

La liste et les limites de taille des différentes écophases de poisson échantillonnées sur

les sites endigués et intertidaux, voire subtidaux (Chapitre 5), de l’estuaire de la Gironde sont

présentées dans l’Annexe A.
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Figure 3.16 – Les différentes étapes de la caractérisation fonctionnelle des écophases de pois-
son.

2.2.2. Caractérisation du spectre alimentaire des écophases

Le spectre alimentaire des écophases a été documenté à partir d’études basées pour la plu-

part sur des analyses de contenus stomacaux, et réalisées dans des environnements variés. La

synthèse bibliographique ne s’est pas limitée aux milieux estuariens car les traits fonctionnels

doivent être, dans la mesure du possible, caractérisés indépendamment de l’environnement

(Violle et al., 2007). Nous avons par conséquent considéré des milieux aquatiques diversifiés

(marins, estuariens et dulçaquicoles) et tenu compte, au moins partiellement, de la plasticité

des écophases dans l’utilisation des ressources alimentaires (Funk et al., 2008 ; Comte et al.,

2016).

Malgré l’hétérogénéité des méthodologies employées dans les études de référence, nous

avons retenu les principes suivants pour quantifier la contribution des différentes catégories

de nourriture au régime alimentaire des écophases. L’importance de chaque catégorie de

nourriture a été classée selon trois modalités : P1, importance de premier ordre ; P2, impor-

tance secondaire ; Ab, présence accessoire ou absence du régime alimentaire. Ces classes

d’importance peuvent être considérées comme une variable ordinale semi-quantitative, avec
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Ab < P2 < P1. Plus spécifiquement, la classe P1 regroupe les catégories de nourriture qui do-

minent les contenus stomacaux en termes de biomasse ou de volume. La classe P2 rassemble

les catégories pouvant représenter plus de 10% de la biomasse ou du volume du bol alimen-

taire, sans toutefois atteindre le niveau P1. Afin de limiter l’influence des aliments rares dans

l’analyse des traits fonctionnels, toutes les autres catégories de nourriture sont classées en Ab.

Au total, l’importance de huit catégories de nourriture principales a été renseignée pour chaque

écophase : (1) les microinvertébrés ; (2) les œufs et larves de la macrofaune (macroinvertébrés

et poissons téléostéens) ; (3) les annélides ; (4) les arthropodes (insectes, collemboles, arach-

nides, eucaridés, péracarides) ; (5) les mollusques à coquille ; (6) les poissons téléostéens ;

(7) les microphytes ; (8) les macrophytes et les détritus (Fig. 3.17).

(*) Les céphalopodes et les amphibiens, rarement rencontrés dans le régime alimentaire des
écophases de la Gironde, ont été regroupés avec les poissons téléostéens.

Figure 3.17 – Les différents catégories de nourriture considérées lors de la caractérisation du
régime alimentaire des écophases. Les huit catégories principales sont indiquées en bleu.

Une procédure de réduction de dimensionnalité (analyse en coordonnées principales, ACoP)

a permis de résumer les huit catégories de nourriture de la matrice des spectres alimentaires en

trois variables synthétiques. La procédure de réduction de dimensionnalité a été menée sépa-

rément dans les Chapitres 5 et 6, en raison de l’hétérogénéité des données de pêche utilisées,

et donc du pool d’écophases considéré. Les valeurs positives et négatives associées aux trois

premiers axes de l’ACoP ont été interprétées écologiquement. Ainsi, les axes synthétiques de

l’ACoP ont été considérés comme des traits fonctionnels. Au total, les spectres alimentaires de

118 écophases appartenant à 52 espèces ont été décrits (Annexe A).
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2.2.3. Sélection des traits écomorphologiques

En complément des trois traits fonctionnels décrivant directement le régime alimentaire,

nous avons réalisé une revue bibliographique sur les traits morphologiques qui sont associés,

chez les poissons, à des performances écologiques particulières, par exemple la capacité de

nage et l’acquisition des ressources alimentaires. Les études écomorphologiques ont mobilisé

une large gamme de traits morphologiques ayant une valeur fonctionnelle, e.g., la longueur

relative de la tête, la hauteur relative du corps, le coefficient de forme de la nageoire caudale et

la position verticale de l’œil (e.g. Gatz, 1979 ; Pouilly et al., 2003 ; Villéger et al., 2010 ; Clavel et

al., 2013). L’utilisation de certains traits particulièrement informatifs (hard traits) ne s’est pas gé-

néralisée en raison de la complexité ou du coût de leurs acquisitions, e.g., la distance entre les

branchiospines (Sibbing et Nagelkerke, 2001), la longueur relative du tube digestif (Winemiller,

1991 ; Pouilly et al., 2003) et la longueur de la protrusion de la bouche (Sibbing et Nagelkerke,

2001). Inversement, certains traits ont une corrélation moindre avec la performance écologique

qu’ils mesurent ; plus simples à acquérir, ils ont néanmoins été repris dans de nombreuses tra-

vaux sur la diversité fonctionnelle, e.g., la longueur relative de la tête, le diamètre de l’œil, la

longueur relative de la nageoire pectorale et la position verticale de l’ouverture de la bouche

(e.g. Gatz, 1979 ; Winemiller, 1991 ; Villéger et al., 2010 ; Clavel et al., 2013). La revue biblio-

graphique se limite aux traits morphologiques qui présentent un bon compromis entre facilité

d’acquisition et corrélation avec une ou plusieurs performances écologiques. Les traits néces-

sitant un équipement sophistiqué ou des manipulations complexes (e.g. dissections) ont été

écartés a priori.

1) Longueur standard (SL). La longueur standard d’un poisson renseigne sur ses capa-

cités de déplacement et d’évitement de la prédation et, dans le cas des poissons prédateurs,

sur la taille des proies qu’ils peuvent ingérer (Gatz, 1979 ; Villéger, 2008). Les grands poissons

sont généralement plus rapides et plus endurants que les petits, grâce à une masse musculaire

plus élevée au regard de la surface de frottement. Les poissons de petite taille peuvent néan-

moins résider et se déplacer dans les habitats à structure complexe, e.g., les mangroves, les

herbiers de plantes aquatiques ou les récifs coralliens (Villéger, 2008). La taille maximale des

proies qu’un poisson peut ingérer est positivement corrélée avec sa longueur standard, mais

de manière moins nette qu’avec d’autres traits morphologiques comme la longueur relative de

la tête (Gatz, 1979). Chez les poissons piscivores, il existe à l’âge adulte une relation forte entre

la taille du poisson et celle des proies ingérées. Et généralement, à mesure que leur taille aug-

mente, les proies d’abord zooplanctoniques sont remplacées par des macroinvertébrés, puis

par des poissons (Piet, 1998).

2) Acquisition de la nourriture. Les traits fonctionnels peuvent renseigner sur trois aspects

associés à l’acquisition de la nourriture chez les poissons : (1) la localisation des proies dans

l’espace, (2) le mode de capture et (3) le régime alimentaire. Les mesures morphologiques

évoquées dans les sections suivantes sont représentées sur la Figure 3.18.

Longueur relative de la tête (HL/SL). La longueur relative de la tête renseigne sur la taille

des proies capturées (Gatz, 1979) et la capacité de succion (i.e. l’efficacité de la capture des

proies à courte distance) ou de filtration (i.e. l’adaptation à la microphagie suspensivore) du

poisson (Sibbing et Nagelkerke, 2001). Chez les poissons, la taille relative et absolue des

proies est positivement et fortement corrélée à la longueur relative de la tête. Les carnivores
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Figure 3.18 – Les mesures morphologiques chez les poissons.

et les piscivores se distinguent par les dimensions de leur tête, et par la taille et la position

verticale de leur bouche (Gatz, 1979). À volume constant, les poissons ayant une tête plus

allongée par rapport à la longueur totale du corps ont une capacité de succion plus élevée.

Chez les poissons qui chassent des proies relativement grandes et rapides en les poursuivant,

la succion permet de réduire la distance avec les proies lorsque celles-ci sont proches (Sib-

bing et Nagelkerke, 2001). Chez les poissons suspensivores qui s’alimentent en se déplaçant

de manière lente et prolongée, une large tête permet d’augmenter le volume filtré (Sibbing et

Nagelkerke, 2001). Les poissons herbivores se caractérisent souvent par un tronc allongé et

une tête relativement courte. Chez les poissons strictement herbivores (e.g. Labeo horie ; Sib-

bing et Nagelkerke, 2001), il faut une cavité corporelle importante pour loger un intestin long et

volumineux, ce qui nécessite un accroissement de la longueur, de la largeur ou de la hauteur

du corps (Piet, 1998 ; Sibbing et Nagelkerke, 2001). Cette observation peut être généralisée

aux poissons qui s’alimentent de matières peu digestes, notamment les détritivores et les lim-

nivores.

Position verticale relative de l’ouverture de la bouche (MOV P/HD). Ce trait renseigne

sur la position des proies dans la colonne d’eau (Villéger, 2008 ; Schleuter et al., 2012). Les

poissons dont la bouche s’ouvre en position ventrale (i.e. bouche infère) se nourrissent généra-

lement sur le fond (proies vivantes, plantes ou détritus) tandis que les poissons dont la bouche

s’ouvre vers le haut de la tête (i.e. bouche supère) s’alimentent près de la surface (Villéger,

2008).

Taille relative de l’œil (ED/HD). Chez les poissons, la taille de l’œil renseigne sur le besoin

de perception visuelle dans l’environnement, qu’il s’agisse de détecter les proies (et plus géné-

ralement, la nourriture), les prédateurs ou les partenaires sexuels. D’après Gatz (1979), le trait

(ED/SL) mesure l’importance de la vision dans l’acquisition de la nourriture 4 ; néanmoins, les

espèces qui chassent à vue n’ont pas systématiquement de grands yeux. En fait, le besoin de

4. Gatz (1979) exprime la taille relative de l’œil par rapport à la longueur standard du poisson (SL), et non la
hauteur de la tête (HD).
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perception visuelle, et donc le diamètre de l’œil, sont faibles (1) si le milieu est peu turbide avec

une bonne visibilité, (2) si les proies ou les items alimentaires recherchés sont de grande taille,

ou (3) s’il existe d’autres mécanismes de détection (barbillons, etc.). Dans la plupart des autres

cas, le besoin de perception visuelle sera plus élevé et se traduira par un œil de plus grandes

dimensions. Dans les communautés tropicales d’eau douce, les poissons qui s’alimentent près

du fond ont des yeux relativement grands ; à l’inverse, les poissons qui s’alimentent près de la

surface ont de petits yeux (Piet, 1998). Chez les poissons dont le mode d’alimentation consiste

à pomper sélectivement et filtrer les eaux riches en zooplancton, une bonne acuité visuelle est

nécessaire pour repérer les zones où les petites proies planctoniques sont concentrées, ce qui

impose une contrainte forte sur les dimensions de l’œil (Sibbing et Nagelkerke, 2001). Mais, la

taille relative de l’œil reste un trait complexe à interpréter.

3) Locomotion et capacité de nage : accélération, endurance, manœuvre. Les aspects

écomorphologiques associés à l’hydrodynamisme et aux capacités de nage des poissons ren-

seignent sur leur position dans la colonne d’eau, leur préférence ou leur tolérance vis-à-vis

de la vitesse du courant, et leurs capacités de nage incluant l’endurance, l’accélération et la

manœuvrabilité (Villéger, 2008).

Position verticale des yeux (EV P/HD). L’insertion verticale des yeux renseigne sur la po-

sition du poisson dans la colonne d’eau (Gatz, 1979). Une position verticale élevée de l’œil

(position dorsale) est associée à une préférence pour les habitats benthiques et à un mode de

vie sédentaire. Chez les poissons qui vivent dans la colonne d’eau, les yeux ont une position

plus latérale (Gatz, 1979). Ce trait morphologique a par ailleurs une importance secondaire

pour caractériser le régime alimentaire des poissons (Pouilly et al., 2003).

Hauteur relative du corps (BD/SL). La hauteur relative du corps reflète l’hydrodynamisme

général du poisson et sa capacité à résister à des vitesses de courant élevées (Nikolski, 1933 ;

Gatz, 1979). Pour les brèves séquences de nage, un profil étiré verticalement (i.e. poissons

comprimés) permet d’augmenter la propulsion et donc l’accélération. Ce type de profil est plus

adapté pour la nage lente et les manœuvres précises, et procure donc un avantage dans les

environnements structuralement complexes. L’augmentation de la surface latérale du corps

s’accompagne d’un accroissement des forces de frottement, ce qui grève l’efficacité de la nage

soutenue (Webb, 1984). Dans les habitats où les vitesses de courant sont élevées, le profil du

corps est moins étiré verticalement mais plutôt allongé pour devenir fusiforme (Gatz, 1979).

D’après une étude écomorphologique sur les poissons tropicaux d’eau douce (Piet, 1998), les

espèces ayant un corps étiré verticalement ont tendance à s’alimenter sur le fond ou plus près

du fond. Villéger (2008) relève que la hauteur du corps chez les poissons plats dans les en-

vironnements marins et estuariens est très faible si l’on considère leur position effective dans

le milieu et qu’il se nourrissent pourtant de proies typiquement benthiques. Par conséquent,

les corps étirés ou au contraire très aplatis verticalement sont révélateurs de poissons vivant

près ou sur le fond. Par ailleurs, un corps étiré verticalement réduit le risque de prédation (Vøll-

stad et al., 2004). En effet, la forme du corps chez Carassius carassius, ou carassin commun,

change (augmentation de l’étirement vertical) chez les populations en présence de prédateurs

(Brönmark et Miner, 1992), ce qui réduit le risque de prédation (Nilsson et al., 1995).

Longueur relative de la nageoire pectorale (PFL/SL). La longueur relative des nageoires

pectorales, qui servent surtout à la nage de précision, renseigne sur la vitesse du courant dans

l’habitat du poisson (Gatz, 1979). Les valeurs élevées du trait sont associées à des faibles
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vitesses de courant. Il est, en effet, vraisemblable qu’un poisson vivant dans un milieu calme

manœuvre davantage qu’un poisson exposé à de forts courants (Gatz, 1979).

Coefficient de forme des nageoires pectorales (PFL2/PFS). Le coefficient de forme des

nageoires pectorales renseigne sur (1) l’habitat du poisson (vitesse du courant) et (2) ses ca-

pacités de nage. Un faible coefficient de forme permet une propulsion plus efficace à faible

vitesse – utile pour accélérer ou manœuvrer – tandis qu’un coefficient élevé augmente la pro-

pulsion à vitesse soutenue, i.e. pour la croisière ou le sprint. Chez les Labridés, les espèces

qui utilisent leurs nageoires pectorales comme des rames ont des nageoires arrondies (i.e.

avec un faible coefficient de forme) tandis que les espèces qui font des mouvements de bat-

tement ont des nageoires plus effilées (i.e. avec un coefficient de forme élevé). Les espèces

aux nageoires pectorales effilées nagent significativement plus vite. En effet, le battement des

nageoires générerait davantage de propulsion à vitesse élevée. Chez les poissons qui utilisent

leurs nageoires comme des rames, la propulsion est plus forte à faible vitesse (Bellwood et

Wainwright, 2001). Les espèces de Labridés ayant des nageoires pectorales effilées ont des

régimes alimentaires variés (plancton, invertébrés benthiques, algues) qui impliquent tous une

forte mobilité, soit pour se maintenir dans le courant, soit pour couvrir de grandes distances

(ou surfaces) pour s’alimenter. Ces différents modes d’alimentation nécessitent donc une nage

efficace à vitesse soutenue (Bellwood et Wainwright, 2001).

Position verticale de l’insertion des nageoires pectorales (PFV P/PFBD). Plusieurs au-

teurs utilisent ce trait morphologique comme indicateur de la capacité des poissons à se mou-

voir en effectuant une rotation, et donc à manœuvrer (Villéger et al., 2010 ; Schleuter et al.,

2012 ; Clavel et al., 2013).

Rétrécissement du pédicule caudal (CFD/CPD). La contraction verticale du pédicule cau-

dal renseigne sur deux facultés antagonistes associées à la nage du poisson, i.e. l’endurance

et la manœuvre (Villéger, 2008). Le pédicule caudal génère une résistance latérale qui diminue

l’efficacité de la nage : plus le pédicule est haut, plus la résistance est importante (Blake, 2004

dans Villéger, 2008). Un haut pédicule caudal augmente la vitesse de propulsion à l’attaque.

Au contraire, chez les poissons qui nagent de manière prolongée et soutenue, le pédicule

est étroit ce qui diminue la résistance latérale (Webb, 1984, 1988 dans Sibbing et Nagelkerke,

2001). Ainsi, le rétrécissement du pédicule caudal est très marqué chez les espèces pélagiques

(Villéger, 2008).

Hauteur relative de la nageoire caudale (CFD/BD). Le rapport entre la hauteur de la na-

geoire caudale et la hauteur du corps renseigne sur l’hydrodynamisme du poisson et sa capa-

cité de nage endurante. Un fort étirement vertical de la nageoire caudale confère un meilleur

hydrodynamisme car les lobes de la nageoire se situent à l’extérieur de la zone de turbulence

générée par le corps du poisson (Gatz, 1979). La valeur fonctionnelle de ce trait reste néan-

moins théorique car elle n’a pas été corroborée expérimentalement (Gatz, 1979).

Coefficient de forme de la nageoire caudale (CFD2/CFS, CFD/CFL, ou CFD/CFML).

Dans les études écomorphologiques sur les poissons, on recense au minimum trois manières

différentes de calculer le coefficient de forme de la nageoire caudale. Ces définitions ont

pour point commun de quantifier le degré d’étirement de la nageoire caudale. La formule

CFD2/CFS correspond à la définition proposée par Gatz (1979) et reprise par Mahon (1984) ;

ce coefficient de forme est positivement corrélé avec le pourcentage de muscles rouges dans le

pédicule caudal (Gatz, 1979). Dumay et al. (2004) utilisent l’inverse du coefficient CFD/CFL,

i.e. CFL/CFD. Un troisième coefficient de forme (CFD/CFML) a été utilisé par Schleuter
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et al. (2012). Les nageoires caudales des poissons très endurants sont typiquement effilées

et fourchues, en forme de croissant (coefficient de forme élevé), ce qui augmente l’efficacité

de la propulsion et réduit les frottements lors de la nage. Les poissons ayant des nageoires

tronquées ou arrondies (faible coefficient de forme) nagent comparativement moins vite et sur

des durées plus courtes ; ils peuvent en contrepartie accélérer de manière plus explosive et

manœuvrer avec plus de précision (Keast et Webb, 1966 ; Gatz, 1979 ; Mahon, 1984 ; Villéger,

2008).

4) Autres traits fréquemment utilisés Parmi les autres traits fréquemment utilisés dans les

travaux d’écomorphologie et de diversité fonctionnelle, on peut citer, de manière non exhaus-

tive, la présence et longueur des barbillons près de la bouche (traits renseignant sur l’affinité

du poisson pour le fond et sur l’importance des sens autres que la vue dans la détection de la

nourriture), la longueur relative du pédicule caudal (trait associé à la capacité de nage du pois-

son), les caractéristiques des dents, la largeur du corps, la longueur relative du tube digestif,

la protrusion de la bouche, la distance moyenne entre les branchiospines et la longueur des

branchiospines (e.g. Gatz, 1979 ; Mahon, 1984 ; Piet, 1998 ; Pouilly et al., 2003). Mais ces traits

n’ont pas été pris en compte dans notre étude.

2.2.4. Mesure des traits écomorphologiques

La plupart des traits écomorphologiques ont été mesurés directement sur des individus

frais ou décongelés collectés dans l’estuaire de la Gironde, ou dans des hydrosystèmes ad-

jacents. Pour compléter nos échantillons, plusieurs dizaines de post-larves de daurade royale

(Sparus aurata) ont été obtenues auprès d’une écloserie (La Ferme Marine de Douhet, île

d’Oléron, France). Les autres mesures ont été réalisées à partir de photos ayant deux origines

principales : l’ouvrage Actinopterygians from the North-eastern Atlantic and the Mediterranean,

version 09 (Iglésias, 2013) et les images acquises au sein de l’unité de recherche RECOVER

à Irstea Aix-en-Provence (Lanoiselée, 2004).

La principale difficulté a consisté à collecter ou à produire des photos de bonne qualité

pour les stades post-larvaires et juvéniles de toutes les espèces de poisson recensées dans la

Gironde. Par contraste, il est en règle générale possible de trouver des photos prises dans des

conditions relativement standardisées pour les stades adultes (i.e. corps étendu latéralement,

bouche fermée, nageoires visibles et correctement déployées).

Nous avons utilisé deux procédés distincts – en fonction de la taille des individus – pour l’ac-

quisition des images de poissons servant de support aux mesures morphologiques (Fig. 3.19).

Les poissons de plus de 50 mm ont été disposés sur une planche de mesure millimétrée et

photographiés au moyen d’un appareil photo numérique (marque Olympus, modèle XZ-1) et

d’un trépied assurant la verticalité de la prise de vue. Les images de poissons de moins de

50 mm ont été acquises au moyen d’un stéréomicroscope Nikon (modèle SMZ1500) couvrant

une plage de zoom allant de 0,75x à 11,25x et du logiciel NIS-Elements. Les photos corres-

pondant à des vues partielles ont été assemblées a posteriori en utilisant le logiciel Hugin. Les

mesures morphologiques ont ensuite été réalisées avec le logiciel ImageJ, après réglage et

vérification de l’échelle.
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(a) Liza ramada

Marais de Mortagne, Juin 2015.
(b) Pseudorasbora parva

île Nouvelle, Avril 2015.

(c) Dicentrarchus labrax

Marais de Mortagne, Juin 2015.
(d) Gasterosteus aculeatus

Marais de Mortagne, Mai 2015.

(e) Platichthys flesus

Vasière de Chant-Dorat, Juin 2015.
(f) Dicentrarchus punctatus

Marais de Mortagne, Août 2015.

(g) Solea solea

Estuaire de la Gironde, Juillet 2015.
(h) Sparus aurata

Ferme marine de Douhet, Nov. 2015.

Figure 3.19 – Exemple d’images acquises servant de support aux mesures écomorphologiques
(Crédit photo : A. Lechêne). Colonne de gauche : Photos prises avec un appareil photo numé-
rique. Colonne de droite : Photos acquises avec un stéréomicroscope au laboratoire.

2.2.5. Prise en compte des morphologies atypiques

La morphologie atypique de certains ordres de poissons a nécessité des adaptations dans

la mesure et le calcul de certains traits écomorphologiques. Nous avons adopté les conventions

suivantes, inspirées en grande partie de Villéger (2008).
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1) Les pleuronectiformes et autres poissons plats. Étant donnée la position des pleuro-

nectiformes dans leur milieu de vie, la hauteur relative du corps a été calculée comme le ratio

entre la largeur maximale du corps (BW ) – c’est-à-dire la distance entre la nageoire pectorale

de la face oculée et celle de la face aveugle – et la longueur standard (SL ; Villéger, 2008).

Le ratio MOV P/HD a été fixé à 0 étant donné que la majorité des proies consommées par

les pleuronectiformes sont benthiques. La capacité de manœuvre des pleuronectiformes étant

très faible, le ratio (PFV P/PFBD) a été fixé à 0. Les deux yeux étant positionnés sur la face

supérieure du poisson, le ratio (EV P/HD) relatif à la position verticale des yeux a été fixé à 1.

2) Les rajiformes. Les raies sont dépourvues de nageoire caudale fonctionnelle ; la pro-

pulsion est assurée par les battements ou les ondulations des nageoires pectorales (ailes).

Comme les pleuronectiformes, les rajiformes ont un corps aplati mais, à la différence de ceux-

ci, symétrique (pas de latéralisation). Les ratios CFD/BD et MOV P/HD ont été fixés à 0 et

les ratios CFD/CPD, (CFD2/CFS) et EV P/HD à 1. Les raies ont une faible aptitude pour

la manœuvre dans des environnements structuralement complexes ; par conséquent, le ratio

PFV P/PFBD a été fixé à 0.

3) Les anguilliformes. Fusionnée avec les nageoires impaires, la nageoire caudale n’est

pas individualisée chez les anguilliformes. A la différence de la plupart des autres espèces de

poissons, les anguilliformes n’utilisent pas de manière privilégiée leur nageoire caudale pour se

déplacer vers l’avant ; c’est la totalité du corps qui est utilisée pour générer la propulsion (Müller

et al., 2001 ; Tytell et Lauder, 2004). Ce mode de nage confère une forte manœuvrabilité (Müller

et al., 2001). Ainsi, le ratio CFD/BD, dont les valeurs élevées sont associées aux poissons

de pleine eau ayant une nageoire caudale effilée et une faible capacité de manœuvre, est

fixé à 0 pour les anguilliformes. Les anguilliformes sont par ailleurs dépourvus de pédicule

caudal. Le ratio CFD/CPD représentant le rétrécissement du pédicule caudal est fixé à 1, le

rétrécissement du corps des anguilliformes n’étant pas accentué au niveau de l’insertion de

la nageoire anale. L’attribution d’une valeur de coefficient de forme à la nageoire caudale est

problématique. Nous avons décidé de retenir une valeur neutre pour ce paramètre (i.e. proche

de la moyenne observée parmi les différentes écophases échantillonnées), dans la mesure où

les valeurs élevées sont associées à la nage endurante en pleine eau et les valeurs faibles à

une bonne capacité d’accélération.

4) Les hippocampes. La nageoire caudale est inexistante chez les hippocampes. Pour les

ratios CFD/BD et CFD/CPD, les mêmes adaptations que pour les anguilliformes ont été

retenues. Le ratio (CFD2/CFS) a été fixé arbitrairement à 1 : cette valeur parmi les plus faibles

recensées au sein du pool régional d’écophases rapproche les hippocampes des poissons

ayant des nageoires tronquées ou arrondies (faible aptitude pour la nage endurante).

2.3. Approche patrimoniale et socio-économique de la biodiversité

La structure taxonomique et fonctionnelle des communautés permet de décrire la biodi-

versité selon différents angles. Ainsi, d’un point de vue strictement écologique, plusieurs no-

tions peuvent être caractérisées : richesse, diversité, redondance, etc. Mais, la biodiversité peut

également être considérée sous l’angle des services rendus aux sociétés humaines (services

écosystémiques). Un certain nombre d’indices synthétiques de biodiversité ont été développés
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pour quantifier ces bénéfices, à partir d’hypothèses écologiques simples. Dans notre étude

sur la restauration des marais intertidaux, nous nous sommes intéressés à trois services éco-

systémiques potentiellement délivrés par les habitats : (1) la conservation des espèces, (2) la

lutte contre les espèces exotiques (en particulier, les espèces invasives) et (3) l’intérêt pour la

pêche, dans ses dimensions économique et récréative. Une sélection d’indices synthétiques

permettant de mesurer simplement ces intérêts sont présentés ci-après.

2.3.1. Conservation de la biodiversité

L’indice BCC (Biodiversity Conservation Concern) proposé par Fattorini (2006) évalue l’in-

térêt des communautés pour la conservation de la biodiversité, en se basant sur le risque

d’extinction des espèces. Plus précisément, l’indice BCC repose sur les catégories de risque

d’extinction utilisées dans les listes rouges mondiale et régionales de l’Union internationale pour

la conservation de la nature (UICN). Les listes rouges de l’UICN sont des systèmes de classi-

fication des espèces végétales et animales en fonction de leur risque d’extinction à différentes

échelles. Ces listes embrassent des groupes taxonomiques aussi variés que les plantes, les

invertébrés, les amphibiens, les oiseaux et les mammifères. S’agissant des poissons, la mé-

thodologie développée par l’UICN à l’échelle mondiale a été reprise à l’échelle de la France

métropolitaine pour définir et catégoriser une liste rouge des espèces d’eau douce menacées

(UICN France, 2010). L’indice BCC attribue à une communauté une valeur allant de 0 – cas

où toutes les espèces appartiennent à la catégorie de menace la plus faible, à savoir « Pré-

occupation mineure » (LC) dans le système UICN – à 1 – toutes les espèces appartiennent à

la catégorie de menace la plus forte, c’est-à-dire « En danger critique d’extinction » (CR). L’in-

dice utilise deux types d’informations : (a) le niveau de menace pesant sur chaque espèce au

sein d’une communauté, après exclusion des catégories de menace non pertinentes, et (b) le

nombre total d’espèces dans chaque niveau de menace. En raison de leur caractère non infor-

matif, les catégories « Données insuffisantes » (DD), « Non évalué » (NE) et « Non applicable »

(NA) sont exclues du calcul de l’indice BCC. La pondération retenue par Fattorini (2006) pour

les catégories de menace restantes est une série géométrique de type 2n (Table 3.5).

Table 3.5 – Les catégories de menace d’extinction de l’UICN et leur pondération dans le calcul
de l’indice BCC.

Catégorie de menace UICN Abréviation Pondération
(α)

Préoccupation mineure LC 20

Espèce quasi menacée NT 21

Espèce vulnérable VU 22

Espèce en danger EN 23

Espèce en danger critique d’extinction CR 24

Nous avons modifié la formule initiale proposée par Fattorini (2006) afin de remplacer l’oc-

currence (i.e. présence-absence) des espèces par leur fréquence d’occurrence dans l’habitat.

La formule utilisée pour le calcul de l’indice BCC est ainsi la suivante :
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BCC =
k
∑

j=1

(
∑

i∈catj FOi
∑

i FOi

)

αj − αmin

αmax − αmin

avec : FOi, la fréquence d’occurrence de l’espèce i dans l’habitat ; k, nombre de catégories

de menace d’extinction après exclusion des catégories non pertinentes (k = 5) ; catj , la j-

ème catégorie de menace d’extinction ; αj , la pondération de la j-ème catégorie de menace

(αj = 2j−1). Pour l’application au jeu de données de l’estuaire de la Gironde, le classement au

titre de la liste rouge nationale de l’UICN a été privilégié. Toutefois, pour les espèces ne figurant

pas sur la liste rouge nationale – c’est-à-dire les poissons résidents estuariens et les poissons

marins –, le niveau de menace de la liste rouge mondiale a été retenu. Il est à noter que,

dans la liste rouge nationale des poissons d’eau douce menacés en France métropolitaine, la

catégorie « Non applicable » (NA) s’applique aux espèces introduites dans la période récente,

après 1500 (UICN France, 2010). Les espèces introduites de manière récente n’interviennent

donc pas directement dans le calcul de l’indice BCC.

2.3.2. Importance des espèces exotiques dans les communautés

Plusieurs indices d’origine biogéographique ont été proposés pour positionner les commu-

nautés sur un gradient d’endémisme-exotisme (Bergerot et al., 2008 ; Maire et al., 2013). Par

rapport à Bergerot et al. (2008), nous adoptons ici une version modifiée de l’indice OI (Origin

Index) en remplaçant l’occurrence des espèces par leur fréquence d’occurrence. Trois sources

principales d’information ont été utilisées pour classer les poissons et les décapodes en es-

pèces natives ou exotiques (i.e. non natives) : le site internet Fishbase (Froese et Pauly, 2017),

le site internet de l’Inventaire National du Patrimoine Naturel (INPN, 2017) et l’ouvrage « Les

poissons d’eau douce de France » (Keith et al., 2011).

La formule de l’indice d’origine biogéographique retenu (noté BOI) est la suivante :

BOI =

∑

i∈exotic FOi
∑

i FOi

avec : FOi, la fréquence d’occurrence de l’espèce i. L’indice BOI varie de 0 – communauté

uniquement composée d’espèces natives – et 1 – toutes les espèces de la communauté sont

exotiques.

2.3.3. Intérêt pour la pêche

L’intérêt pour la pêche des communautés de poissons a été évalué au moyen d’un indice

synthétique adapté de Maire et al. (2013). Pour le calcul du Fishing Interest Index (indice FII),

Maire et al. (2013) distinguent quatre catégories d’espèces de poissons en fonction de leur

intérêt – ou leur absence d’intérêt – pour la pêche sportive, récréative et commerciale. Nous

avons calculé l’indice FII à partir d’un classement des espèces en seulement trois catégories :

(1) espèce sans intérêt pour la pêche, (2) espèce ayant un intérêt pour la pêche récréative

(espèce habituellement conservée) mais sans intérêt pour la pêche commerciale, et (3) espèce

ayant un intérêt pour la pêche commerciale. La pondération α retenue pour les catégories d’in-

térêt pour la pêche est une série géométrique de type 2n (de α = 20 en l’absence d’intérêt pour

la pêche à α = 22 en cas d’intérêt commercial). Nous avons par ailleurs remplacé l’occurrence
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(i.e. présence ou absence) des espèces par leur fréquence d’occurrence dans l’habitat :

FII =
k
∑

j=1

(
∑

i∈catj FOi
∑

i FOi

)

αj − αmin

αmax − αmin

avec : FOi, la fréquence d’occurrence de l’espèce i dans l’habitat ; k, nombre de catégories

d’intérêt pour la pêche (k = 3) ; catj , la j-ème catégorie d’intérêt pour la pêche ; αj , la pondé-

ration de la j-ème catégorie d’intérêt pour la pêche (αj = 2j−1).

Pour les poissons d’eau douce du bassin versant de la Garonne, les informations permet-

tant de classer les espèces en fonction de leur intérêt pour la pêche ont été extraites de Maire

et al. (2013). Des informations complémentaires ont été communiquées par l’auteur. S’agissant

des poissons marins et estuariens de la Gironde, deux sources principales ont été mobilisées.

Le site internet Sea Around Us 5 a permis de recenser les espèces d’intérêt commercial à deux

échelles, i.e. l’ensemble de l’écosystème « mer Celtique et golfe de Gascogne » et la zone éco-

nomique exclusive (ZEE) France. Les informations relatives à la pêche marine récréative sont

issues de Herfaut et al. (2013). Malgré le classement en trois catégories sur lequel il s’appuie,

l’indice FII ne rend pas compte des différences entre les espèces à forte valeur commerciale

– e.g. l’anguille, le bar – et les espèces à plus faible valeur – e.g. les mulets. Le calcul de

l’indice pourrait être affiné en utilisant une pondération indexée sur le prix de vente au kg des

différentes espèces et en s’appuyant, dans la mesure du possible, sur des données spécifiques

à la région étudiée (e.g. estuaire de la Gironde). Toutefois, cela ne permet pas d’intégrer les

espèces présentant un intérêt uniquement récréatif. Il est par ailleurs délicat de se procurer les

informations sur les prix de vente pour l’ensemble des espèces marines, estuariennes et dul-

çaquicoles d’une région donnée. Ainsi, nous avons uniquement considéré le classement des

espèces en trois catégories pour le calcul de l’indice FII.

3. Méthodes d’analyse des données

3.1. Corrélations semi-partielles

Les corrélations partielles et semi-partielles permettent de quantifier l’effet d’une variable

explicative Xi sur une variable de réponse Y indépendamment de l’effet d’une seconde va-

riable explicative 6 Xj . Plus spécifiquement, la corrélation semi-partielle entre Y et Xi condi-

tionnellement à Xj correspond à la part de variabilité de Y expliquée uniquement par Xi au

regard de la variabilité totale de Y (Fig. 3.20). La corrélation partielle est la part de variabilité

de Y expliquée uniquement par Xi rapportée à la variabilité résiduelle (et non totale) de Y , i.e.

après avoir éliminé l’effet de Xj sur Y (Leibold et al., 2010 ; Kim, 2015).

Plusieurs coefficients peuvent être retenus pour calculer des corrélations partielles ou semi-

partielles, i.e. les coefficients de Pearson (r), de Spearman (ρ) ou de Kendall (τ ). En utilisant

le coefficient de Spearman, la corrélation semi-partielle de Y avec Xi conditionnellement à Xj

s’écrit :

ρY (Xi|Xj) =
ρXi,Y − ρY,XjρXi,Xj
√

1− ρ2Xi,Xj

(Kim, 2015)

5. Adresse internet : http ://www.seaaroundus.org
6. Nous nous limitons ici au cas simple où seules deux variables explicatives sont considérées. Les corrélations

partielles et semi-partielles permettent de traiter les cas incluant un plus grand nombre de variables explicatives.
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Figure 3.20 – Différence entre corrélation semi-partielle et corrélation partielle représentée par
un diagramme de Venn. Abréviations : Y , variable de réponse ; Xi, variable explicative dont on
souhaite mesurer l’effet sur Y ; Xj , variable explicative dont on cherche à neutraliser l’effet sur
Y ; corsp, coefficient de corrélation semi-partielle ; corp, coefficient de corrélation partielle.

Dans ce manuscrit de thèse, les corrélations semi-partielles ont été utilisées pour étudier

l’effet de la naturalité des habitats estuariens sur différents indices de structure fonctionnelle

des communautés de poissons, indépendamment de l’effet de la salinité (Chapitre 5). Le pa-

ckage ’ppcor’ (Kim, 2015) développé pour le logiciel R (R Core Team, 2017) a permis de cal-

culer le coefficient de corrélation semi-partielle de Spearman (ρsp), et la valeur de significativité

(i.e. p-value) associée.

3.2. Analyses multivariées

Les analyses multivariées utilisées dans ce travail de doctorat, de même que les choix

méthodologiques et les questions écologiques associées, sont synthétisés dans la Table 3.6.

3.2.1. Mesures de similarité-dissimilarité écologique

Nous avons utilisé plusieurs mesures de similarité : (1) la similarité de Bray-Curtis, (2) la

similarité de Gower pour des variables quantitatives continues, et (3) la similarité de Gower

étendue au cas des variables ordinales (versions métrique et asymétrique).

1) Similarité de Bray-Curtis. Le coefficient de Bray-Curtis (SBC ; Bray et Curtis, 1957) est

une mesure de similarité couramment utilisée en écologie des communautés. Il permet de com-

parer deux communautés à partir des abondances ou des fréquences d’occurrence de leurs

espèces. Ce coefficient présente l’avantage d’être asymétrique : les espèces qui sont absentes

de l’une et l’autre des communautés comparées sont exclues du calcul du coefficient et ne

contribuent pas à les rapprocher de manière artificielle ; seules les espèces présentes dans

au moins l’une des deux communautés sont prises en compte. Le coefficient de similarité de

Bray-Curtis (SBC) est transformé en coefficient de dissimilarité en prenant son complémentaire

par rapport à 1 : DBC = 1 − SBC . DBC est semi-métrique, i.e. il ne respecte pas toujours

l’inégalité triangulaire (Legendre et Legendre, 1998). Néanmoins, les analyses multivariées ba-

sées sur les matrices de dissimilarité n’imposent pas systématiquement la propriété métrique,
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Table 3.6 – Synthèse des analyses multivariées utilisées dans ce manuscrit.

Référence Données
traitées

Transformation
des données

Similarité
(S)

Dissimilarité Type d’analyse
multivariée

Objectifs

Chap. 4 Fréquence
d’occurrence des
espèces (FO)

Non Bray-Curtis 1− S NMDS ; Classification
hiérarchique sans
contraintes avec
moyenne non pondérée
des groupes associés
(UPGMA)

Ressemblances et
regroupement des
sites à partir de
leur communauté
de necton, toutes
saisons
confondues

Chap. 4 Abondances des
espèces
(CPUE, BPUE)

Oui
X1/4

Bray-Curtis 1− S Db-MRT avec six
variables
environnementales
(saison, marnage,
salinité, température,
type d’habitat, année)

Rôle structurant
des variables
abiotiques sur le
necton

Chap. 5 Spectre
alimentaire des
écophases
(8 catégories de
nourriture)

Non Gower
(métrique,
asymé-
trique)

√
1− S ACoP Synthèse de

l’information /
Réduction de
dimensionnalité

Chap. 5 Identité
fonctionnelle des
communautés
(CWM)

Non Gower
(métrique,
symétrique)

1− S NMDS Vérification du
gradient de
naturalité des
habitats

Chap. 5 Corrélation des
dimensions
fonctionnelles
avec la naturalité
des habitats

Non − Distance
euclidienne

ACP Synthèse de
l’information

Chap. 6 Abondances des
espèces
(CPUE, BPUE)

Oui
X1/4

Bray-Curtis 1− S NMDS Visualisation de
tendances
temporelles au
sein des
communautés de
necton

Abréviations : CPUE, Captures par unité d’effort ; BPUE, Biomasses par unité d’effort ; CWM, Moyenne pondérée des

communautés (Community-weighted means) ; NMDS : Positionnement multidimensionnel (Non-metric multidimensional

scaling) ; UPGMA, Unweighted pair group method with arithmetic mean ; db-MRT, Arbre de régression multivarié basé sur

les distance (Distance-based multivariate regression tree) ; ACoP, Analyse en coordonnées principales ; ACP : Analyse en

composantes principales.

à l’exemple des NMDS et des db-MRT (voir légende de la Table 3.6).

Dans ce travail de doctorat, toutes les données brutes de CPUE et de BPUE ont fait l’ob-

jet d’une transformation double racine carrée (x1/4) afin de limiter l’importance des espèces

dominantes dans le calcul de la dissimilarité entre communautés. La transformation x1/4 a été

préférée à la transformation logarithmique (log(x+ 1)) car la première transformation n’affecte

pas le calcul de SBC en cas de changement d’unité de mesure de l’abondance (Field et al.,

1982 ; Clarke, 1993 ; Veiga et al, 2006).

2) Similarité de Gower. La similarité de Gower SGower est une mesure de ressemblance

caractérisée par une grande flexibilité. Elle permet par exemple de gérer des variables de nature

différente (i.e. quantitatives, ordinales et catégorielles) et de moduler l’importance de chaque

variable dans le calcul global (Gower, 1971 ; Podani, 1999). Nous avons utilisé deux variantes

de la similarité de Gower, l’une pour traiter des variables quantitatives continues, l’autre des

variables ordinales (Fig. 3.21). Dans le cas des variables ordinales, nous avons opté pour la

version asymétrique du calcul de similarité. Ainsi, la double absence d’une même catégorie

de nourriture dans le régime alimentaire n’a pas contribué à accroître la similarité entre les

écophases de poissons (Chapitre 5).
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Figure 3.21 – Calcul de la similarité de Gower avec des variables continues (à gauche) et
ordinales (à droite). La similarité de Gower permet de traiter des tableaux de données avec des
variables hétérogènes (par exemple, une combinaison de variables ordinales et quantitatives
continues).

Plusieurs transformations sont possibles afin de conférer la propriété métrique à la dissi-

milarité de Gower (DGower = 1 − SGower).
√
DGower est la première transformation conseillée

par Legendre et Legendre (1998) ; elle a été appliquée dans le chapitre 5, en préalable à une

analyse en coordonnées principales (Table 3.6).

3.2.2. Ordination et classification sans contraintes

L’ordination est une méthode d’analyse multivariée utilisée pour explorer des données éco-

logiques multidimensionnelles et visualiser des patrons de changement continus (Zelený, 2017).

Le principe est de représenter le plus fidèlement possible des données écologiques multidimen-

sionnelles (souvent, des communautés) dans un espace à dimensions réduites. Dans le cas

de l’ordination sans contraintes, les variables identifiées comme explicatives (e.g. les variables

environnementales) ne sont pas prises en compte dans l’algorithme de l’ordination. Dans le

meilleur des cas, les résultats graphiques produits par les techniques d’ordination permettent

d’interpréter de manière directe et intuitive les relations entre les variables descriptives (e.g.

espèces) et les variables explicatives (e.g. variables environnementales).

Nous avons utilisé, selon les données analysées, deux types d’ordination sans contraintes :

(1) l’analyse en composantes principales (ACP), et (2) les analyses basées sur les dissimilari-

tés (Fig. 3.22). L’ACP est basée sur l’analyse des valeurs propres. Les valeurs propres repré-

sentent la variance expliquée par chaque dimension synthétique ou « composante principale » ;
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par commodité, elles sont souvent exprimées en pourcentage de la somme totale des valeurs

propres. Avec l’ACP, les individus statistiques et les descripteurs sont représentés simultané-

ment sur le graphique de l’ordination appelé biplot. L’ACP est intrinsèquement associée à la

distance euclidienne et aucune autre mesure de dissimilarité ne peut lui être substituée. Si les

variables descriptives sont exprimées dans des unités différentes, elles doivent être standardi-

sées (e.g. centrées et réduites) en amont de l’ACP (Palmer, 2017).

Contrairement à l’ACP, les méthodes d’ordination basées sur les dissimilarités permettent

de choisir d’autres mesures de dissimilarité écologique que la distance euclidienne. En contre-

partie, seule la matrice de dissimilarité est utilisée par l’ordination, les variables descriptives

du tableau de données initial n’étant pas conservées dans l’analyse. L’analyse en coordon-

nées principales (ACoP) est une méthode basée sur l’analyse des valeurs propres. Le posi-

tionnement multidimensionnel (non-metric multidimensional scaling, NMDS) est une méthode

qui positionne les individus statistiques (e.g. communautés) dans un espace à dimensions pré-

déterminées de manière à préserver au mieux le rang des dissimilarités initiales. Ce faisant,

l’algorithme du NMDS minimise une valeur de stress, qui rend compte de la qualité de la repré-

sentation (Palmer, 2017).

Figure 3.22 – Les deux familles d’ordination sans contraintes utilisées dans ce travail de docto-
rat.

La méthode de classification non supervisée appliquée est la méthode UPGMA (Unweigh-

ted pair group method with arithmetic mean ; Legendre et Legendre, 1998).

3.2.3. Arbres de régression multivariée basés sur les distances (db-MRT)

La méthode des arbres de régression multivariés (Multivariate Regression Trees, MRT) per-

met d’identifier et de hiérarchiser les facteurs environnementaux qui structurent les communau-
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tés biologiques. Les MRT sont une extension des arbres de régression univariés à l’analyse de

données multidimensionnelles. La méthode des MRT est à la fois une méthode de régression

et une méthode de classification sous contraintes : une méthode de régression, dans la mesure

où la réponse des communautés (i.e. les abondances des différentes espèces) est expliquée

et prédite par les variables explicatives (i.e. environnementales) ; une méthode de classifica-

tion sous contraintes, dans la mesure où le groupe de départ est subdivisé à chaque niveau

hiérarchique de l’arbre en deux sous-groupes sur la base de la meilleure variable explicative

disponible. À chaque séparation de l’arbre, la dichotomie est opérée de manière à maximiser

l’homogénéité (i.e. minimiser l’impureté) à l’intérieur de chaque groupe (De’Ath, 2002). L’impu-

reté d’une branche de l’arbre est définie comme la somme des distances – ou des dissimilarités

– quadratiques au centroïde de la branche.

Les MRT basés sur les distances (distance-based MRT, db-MRT) sont une généralisation

des MRT classiques qui sont basés limitativement sur la somme du carré des différences (e.g.

entre les abondances des espèces de deux communautés). Les db-MRT permettent d’utiliser

toute autre mesure de dissimilarité écologique, e.g., la dissimilarité de Bray-Curtis. Comme

dans le cas univarié, les arbres produits par les db-MRT sont caractérisés par leur taille (i.e.

le nombre de nœuds terminaux ou « feuilles ») et leur ajustement global. L’ajustement global

peut être mesuré par l’erreur relative (relative error, RE), définie par le ratio entre la somme des

impuretés de chaque nœud terminal et l’impureté totale du jeu de données initial. Néanmoins,

RE est une mesure optimiste de la valeur prédictive de l’arbre ; celle-ci est mieux estimée

par l’erreur relative de validation croisée (cross-validated relative error, CVRE). CVRE varie

de 0 en cas de prédiction parfaite à une valeur proche 1 en l’absence de valeur prédictive.

Plusieurs règles de décision existent pour limiter la complexité de l’arbre (i.e. le nombre de

nœuds terminaux) au regard de sa valeur prédictive. Dans tous les cas, l’arbre est développé

à un niveau maximum puis il est réduit. La règle de décision la plus courante consiste à retenir

l’arbre le moins complexe dont le paramètre CVRE est inférieur ou égal à la valeur de l’arbre

de CVRE minimale augmentée de son écart-type (règle de l’écart-type ou 1-se rule ; Breiman

et al., 1984).

La méthode des MRT est particulièrement adaptée pour détecter les ruptures et discontinui-

tés dans la réponse des communautés aux variables environnementales. D’autres méthodes

d’analyse multivariée sous contraintes présupposent au contraire une relation unimodale (ana-

lyse canonique des correspondances, CCA) ou linéaire (analyse de redondance, RDA) entre les

variables environnementales et les communautés. L’analyse MRT permet d’intégrer tout type

de variable explicative (i.e. quantitatives, semi-quantitatives, qualitatives) ; elle gère les valeurs

manquantes en minimisant la perte d’information et reste performante en cas de colinéarité

entre variables explicatives (De’Ath, 2002).

Dans ce manuscrit de thèse, la méthode des db-MRT a été employée pour étudier l’effet

structurant de différents facteurs abiotiques (e.g. type d’habitat, salinité et température de l’eau)

sur les communautés du necton (Chapitre 4 ; Table 3.6).

3.3. Association habitat-espèce

La méthode d’association espèce-habitat (De Cáceres et Legendre, 2009 ; De Cáceres et

al., 2010) identifie des groupes de sites qu’une espèce fréquente de manière préférentielle,

par rapport à d’autres sites qui sont plus délaissés. Cette méthode s’appuie sur un partitionne-

ment initial des sites en plusieurs groupes. À partir d’un coefficient d’association choisi préa-
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lablement, la méthode détermine, pour chaque espèce considérée séparément, le groupe de

sites ou la combinaison de groupes de sites qui maximise la valeur du coefficient d’association

(Fig. 3.23).

Figure 3.23 – Étapes de la méthode d’association espèce-habitat avec le coefficient de cor-
rélation point-bisériale (rpb) comme coefficient d’association (Traduites de De Cáceres et al.,
2010).

Le coefficient de corrélation point-bisériale (rpb) rend compte des préférences écologiques

(positives ou négatives) d’une espèce à partir de son abondance dans plusieurs groupes de

sites, à la différence de la méthode IndVal (Dufrêne et Legendre, 1997) qui mesure la valeur

indicatrice vis-à-vis d’un groupe de sites (De Cáceres et al., 2010). Le coefficient de corré-

lation point-bisériale (rpb) est le coefficient de corrélation de Pearson calculé entre le vecteur

contenant les valeurs d’abondance d’une espèce dans les différents sites et un vecteur de va-

riables binaires indiquant si les sites sont inclus ou non dans la combinaison de groupes de

sites considérée :

rpb =
N × ap − a×Np

√

(N × l2 − a2)× (N ×Np −N2
p )

Avec :

— N , nombre total de sites ;

— Np, nombre de sites au sein du groupe considéré (p) ;

105



— a somme des abondances de l’espèce sur tous les sites ;

— ap, somme des abondances dans le groupe considéré (p) ;

— l norme du vecteur d’abondance de l’espèce.

Le coefficient de corrélation point-bisériale s’appuie sur les valeurs d’abondance au sein de

la combinaison de groupes de sites considérée mais également sur les absences (abondances

nulles) à l’extérieur de cette combinaison. Les absences à l’extérieur de la combinaison aug-

mentent en effet la force de l’indice de corrélation, de même que les abondances non nulles

à l’intérieur de la combinaison. Ainsi, les résultats obtenus avec les indices de corrélation dé-

pendent du contexte de l’analyse et, plus spécifiquement, de l’étendue des conditions d’habitats

étudiées (De Cáceres et Legendre, 2009). Un inconvénient des coefficients de corrélation, par

rapport à la valeur indicatrice (IndVal), est qu’ils dépendent de la taille relative du groupe de

sites considéré (ou de la combinaison de groupes de sites), ce qui empêche de comparer des

groupes de tailles relatives différentes. Une modification suggérée par De Cáceres et Legendre

(2009) consiste à donner une importance égale à chaque groupe indépendamment du nombre

de sites qu’il contient : le coefficient rpb devient alors rgpb.

rgpb =
N × agp − ag ×Ng

p
√

(N × lg2 − ag2)× (N ×Ng
p −Ng2

p )

Avec :

— K nombre de groupes de sites ;

— Ng
p = N/K ;

— agp = Ng
p (ap/Np) ;

— ag = Ng
p ×

∑K
k=1(ak/Nk) ;

— lg2 = Ng
p ×

∑K
k=1(l

2
k/N).

Des tests basés sur des permutations aléatoires des abondances entre sites permettent

d’évaluer le caractère significatif de l’association espèce-habitat, pour la combinaison de groupes

de sites retenue. Avec le coefficient rgpg, l’hypothèse nulle testée (H0) est « l’abondance moyenne

de l’espèce i dans la combinaison de groupes de sites considérée n’est pas supérieure à son

abondance moyenne dans les autres groupes de sites ».

La méthode d’analyse habitat-espèce a été mise en œuvre pour déterminer les préférences

des espèces du necton vis-à-vis des sites intertidaux (naturels et restaurés) et endigués de la

Gironde (Chapitre 4). Cette préférence a été estimée à partir de la fréquence d’occurrence des

espèces dans les différents sites. Le calcul de rgpb et les tests de permutation ont été effectués

avec la fonction multipatt du package ’indicspecies’ (De Cáceres et Legendre, 2009) sous le

logiciel R (R Core Team, 2017). Le nombre de permutations a été fixé à 9 999.

3.4. Recherche de tendances communes dans les séries temporelles

3.4.1. L’analyse factorielle dynamique (AFD)

L’analyse factorielle dynamique 7 (AFD) est une technique de réduction de dimensionnalité

conçue pour l’analyse des séries temporelles (Zuur et al., 2003a ; Zuur et al., 2003b). L’AFD

est une méthode flexible et bien adaptée à l’étude de séries temporelles multiples, courtes

7. Dynamic factor analysis en anglais, ou DFA.
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(à partir de 15-25 observations) et non-stationnaires ; elle gère les valeurs manquantes (Zuur

et al., 2003a). En pratique, l’AFD identifie les interactions et un nombre réduit de tendances

communes parmi un grand nombre de séries temporelles (les variables de réponse). L’AFD

permet aussi de rechercher l’effet de variables explicatives qui varient dans le temps (Shojaei

et al., 2016). Pour son calcul, l’AFD est basée sur un algorithme qui indexe une analyse facto-

rielle dans le temps. À chaque pas de temps, chaque série temporelle est modélisée comme

une combinaison linéaire des M tendances communes (explications tirées de Chevillot, 2016).

Dans un cas simple sans variables explicatives, le modèle s’écrit de la manière suivante :

N séries temporelles = Combinaison linéaire de M tendances communes + Constantes +

Bruit (M << N )

Si les séries temporelles sont standardisées (i.e. centrées-réduites), les constantes valent 0

(Shojaei et al., 2016). La force d’association entre les séries temporelles initiales et chaque

tendance commune est exprimée par un coefficient de pondération factorielle (factor loading).

L’interprétation du modèle s’appuie sur une valeur seuil définie au préalable permettant de

décider si une série temporelle est associée (|coefficient de pondération| ≥ valeur seuil) ou non

(|coefficient de pondération| < valeur seuil) à une tendance. La valeur de 0,2 est couramment

utilisée (Zuur et al., 2003a), mais d’autres choix sont possibles (e.g., Shojaei et al., 2016). Lors

l’AFD, plusieurs modèles sont testés en faisant varier le nombre de tendances communes de 1

à Mmax (Mmax < N ). Plusieurs structures de corrélation, impliquant des nombres variables de

paramètres à estimer, peuvent être utilisées pour modéliser les erreurs d’observation (Holmes

et al., 2012 ; Holmes et al., 2014). Les valeurs de l’AIC (critère d’information d’Akaike ; Akaike,

1973) guident le choix du meilleur modèle. La performance du modèle AFD retenu peut être

estimée visuellement en superposant les données ajustées aux séries temporelles utilisées en

entrée du modèle. Les données temporelles en entrée du modèle doivent être renseignées à un

pas de temps fixe. Les données brutes peuvent être remplacées par des données lissées, ce

qui diminue la sensibilité de la méthode aux valeurs extrêmes et met l’accent sur les tendances

communes (Zuur et al., 2003b ; Kuo and Lin, 2010 ; Nunn et al., 2010).

Nous avons utilisé l’AFD pour détecter des tendances temporelles communes au sein du

necton dans les premiers temps de la dépoldérisation de la partie nord de l’île Nouvelle (Cha-

pitre 6). La modélisation AFD a été menée séparément à partir de quatre jeux de données :

(1) les CPUE et (2) les BPUE des espèces dominantes ; (3) les valeurs moyennes et (4) la

dispersion des traits fonctionnels au sein des assemblages de poissons. Nous avons utilisé le

package MARSS sous le logiciel R (Holmes et al., 2014) pour mettre en œuvre la méthode

AFD.

3.4.2. Méthode automatique de lissage des données

Afin de lisser les données des séries temporelles en amont des analyses AFD, nous avons

utilisé la méthode de régression polynomiale avec pondération locale (LOESS) avec une sélec-

tion automatique du paramètre de lissage, basée sur la valeur non-biaisée de l’AIC. La méthode

a été mise en œuvre à l’aide du package ’fANCOVA’ (version 0.5-1) et du logiciel R. L’ajuste-

ment a été effectué à partir d’un M-estimateur basé sur la fonction biweight de Tukey.
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Chapitre 4

Les marais dépoldérisés, nouvelles

composantes de la mosaïque

estuarienne pour le necton

1. Résumé de l’article en français

1.1. Introduction

La surexploitation et la destruction des habitats sont les principales causes anthropiques de

l’érosion de la biodiversité dans les écosystèmes marins et estuariens (Gray, 1997 ; Kennish,

2002 ; Lotze et al., 2006 ; Butchart et al., 2010 ; McCauley et al., 2015). L’élévation du niveau de

la mer, qui résulte essentiellement du changement climatique global, représente une menace

supplémentaire pour les écosystèmes estuariens en général, et notamment pour les zones

intertidales et les zones terrestres adjacentes (Schile et al., 2014).

Les zones intertidales estuariennes assurent de nombreuses fonctions écologiques et ser-

vices écosystémiques (Costanza et al., 1997 ; Teal et Howes, 2000 ; Cattrijsse et Hampel, 2006 ;

Barbier et al., 2011). En particulier, les vasières et les marais intertidaux représentent d’impor-

tantes zones d’alimentation et de refuge pour de nombreuses espèces du necton (i.e. poissons

et macrocrustacés), qu’il s’agisse d’espèces estuariennes résidentes ou de juvéniles d’espèces

présentes uniquement à certaines saisons (Kneib, 1997 ; Laffaille et al., 1998 ; Laffaille et al.,

2000 ; Cattrijsse et Hampel, 2006 ; Green et al., 2012). Les connaissances sur le necton des

zones intertidales (i.e. vasières et marais) sont relativement récentes en Europe, en comparai-

son avec les côtes Altantique et Pacifique des États-Unis où les premières études remontent au

début des années 1960 (e.g. Kneib, 1997 ; Weinstein et Kreeger, 2000 ; Koutsogiannopoulou et

Wilson, 2007). Aujourd’hui, le déficit de connaissance concerne surtout les vasières intertidales

(França et al., 2008). De manière générale, le necton des zones intertidales se caractérise par

de fortes abondances (en densités et en biomasses) et un nombre limité d’espèces. Les es-

pèces de poisson les plus ubiquistes des marais intertidaux européens (Drake et Arias, 1991b ;

Laffaille et al., 2000 ; Mathieson et al., 2000 ; Green et al., 2009) sont des espèces résidentes

(Pomatoschistus microps, Gasterosteus aculeatus), des espèces marines euryhalines (Dicen-

trarchus labrax, Sprattus sprattus) et des espèces migratrices diadromes (Platichthys flesus,

Anguilla anguilla et Liza ramada). Parmi les crustacés décapodes, les espèces les plus fré-

quentes sont Carcinus maenas, Palaemonetes varians et Crangon crangon (Hampel et al.,
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2004 ; Salgado et al., 2004).

L’endiguement des zones intertidales (i.e. la poldérisation) altère la qualité de l’habitat pour

necton (Gilmore et al., 1982 ; Harringon et Harrington, 1982 ; Feunteun et al., 1992). La dé-

gradation de ces ex-milieux intertidaux est d’autant plus forte que l’influence de la marée et

l’intensité des échanges hydrauliques sont réduits. La poldérisation favorise les espèces de

poisson d’eau douce euryhalines, en particulier les espèces exotiques (Feunteun et al., 1992 ;

Moreno-Valcárcel et al., 2013).

Le nombre d’opérations de restauration de zones intertidales (par dépoldérisation) est en

constante augmentation depuis les années 1990 en Europe (Wolters et al., 2005b ; Goeldner-

Gianella, 2007). Néanmoins, peu d’opérations de restauration bénéficient d’un suivi des proces-

sus hydromorphologiques et biogéochimiques et de l’évolution des communautés biologiques.

Lorsqu’ils sont mis en œuvre, les suivis sont rarement prolongés au-delà de trois à cinq an-

nées suivant la dépoldérisation. De plus, ils incluent rarement l’ensemble du necton (i.e. les

crustacés et les poissons ; Atkinson et al., 2001).

Les marais dépoldérisés représentent des milieux originaux et nouveaux qui s’ajoutent à

la mosaïque des habitats subtidaux, intertidaux et endigués caractéristiques des systèmes es-

tuariens. À notre connaissance, il n’existe aucune étude comparant le necton des marais dé-

poldérisés aux différents types d’habitats (endigués et intertidaux) constitutifs de la mosaïque

estuarienne à l’échelle européenne. Or, de manière générale, il est pertinent d’élargir la fenêtre

d’observation à l’ensemble des habitats alternatifs pour évaluer la qualité d’un habitat pour une

espèce ou une communauté d’espèces (Hobbs et Norton, 1996 ; Vivian-Smith, 2001).

Dans ce contexte, nous avons étudié le necton de l’estuaire de la Gironde à partir de 13 sites

endigués et intertidaux (Fig. 4.1 et Table 4.1) incluant deux marais dépoldérisés, l’un depuis un

an (l’île Nouvelle), l’autre depuis 12 ans (le marais de Mortagne). Nos principaux objectifs

étaient (1) de décrire la structure du necton (i.e. abondance, diversité, composition) au sein

de la mosaïque des habitats estuariens et (2) d’identifier les principaux facteurs abiotiques qui

structurent les communautés. Avec cette approche, les habitats les plus représentatifs d’un

estuaire macrotidal anthropisé ont été pour la première fois comparés entre eux, en intégrant à

la fois les dimensions longitudinale et transversale du continuum estuarien et en incluant des

habitats naturels et plus ou moins perturbés. La caractérisation de la structure du necton et des

préférences écologiques des espèces s’appuient sur les concepts de dynamique des patchs

(Townsend, 1989) et de sélection des habitats dans des paysages ou des environnements

hétérogènes (Morris et Brown, 1992 ; Craig et Crowder, 2000).

Les échantillonnages du necton ont ainsi été réalisés sur les 13 sites lors de cinq cam-

pagnes réparties sur les années 2011 et 2012. Deux types d’engin de capture ont été utilisés :

des verveux doubles 4 mm (« VX4 ») et des verveux doubles standard (« VXD »). Les verveux

doubles 4 mm présentent un maillage fin (maille de 4 mm de côté) et ont été utilisés pour cap-

turer efficacement le necton de petite taille. Les verveux doubles standard se caractérisent par

un maillage intermédiaire (de 8 à 17 mm de côté de maille) et ont été destinés à la capture du

necton de plus grande taille.

1.2. Structure des assemblages de necton

Tous engins confondus, 46 espèces (34 espèces de poissons et 12 espèces de décapodes)

ont été recensées sur les 13 sites. Les principales tendances identifiées concernant la structure
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(a) Localisation des 13 sites d’échantillonnages.

(b) Marais de Mortagne (2010). (c) Île Nouvelle (2010).

Figure 4.1 – Localisation des sites d’échantillonnage (a) et vue aérienne (b, c) des sites dépol-
dérisés (© BlackBridge, Irstea). Les étoiles noires (b, c) correspondent aux sites de pêche des
marais dépoldérisés (MOR, IN-C et IN-S).

des assemblages de necton sont résumées dans la Table 4.2.

Des analyses multivariées (Fig. 4.2) permettent d’identifier trois principaux groupes de sites

à partir des fréquences d’occurrence des espèces du necton : (1) le marais endigué doux,

(2) les marais endigués saumâtres et (3) les sites intertidaux naturels (chenal et vasières). Les

marais dépoldérisés – i.e. le marais de Mortagne (MOR) et l’île Nouvelle (IN-C et IN-S) – sont

associés aux sites intertidaux naturels, à l’exception du site IN-S qui est plus proche des marais
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Table 4.1 – Description des sites échantillonnés.

Groupe de sites Code du site Type d’habitat Salinité moyenne (‰)

Intertidal naturel

VA1 Vasière intertidale 2,65
VA2 Vasière intertidale 6,86
VA3 Vasière intertidale 11,86
VA4 Vasière intertidale 18,46
VA5 Vasière intertidale 18,71
CDM Chenal de marée intertidal 13,16

Dépoldérisé
MOR Marais dépoldérisé (12 ans) 13,77
IN-C Marais dépoldérisé (1 an) 4,57
IN-S Marais dépoldérisé (1 an) 3,86

Endigué

MED Marais endigué (doux) 0,32
MES1 Marais endigué (saumâtre) 3,47
MES2 Marais endigué (saumâtre) 4,24
MES3 Marais endigué (saumâtre) 3,81

endigués saumâtres. Trois sous-groupes peuvent être distingués parmi les sites intertidaux

naturels : (a) les vasières amont, auxquelles est associé le site IN-C de l’île Nouvelle ; (b) les

vasières aval ; (c) le chenal de marée, auquel est associé le marais de Mortagne.

(a) Classification (méthode UPGMA) (b) Ordination

Figure 4.2 – Classification (a) et ordination (b) des habitats en fonction de la composition du
necton (fréquence d’occurrence des espèces).

L’influence des facteurs abiotiques sur la structure des assemblages de necton (i.e., l’abon-

dance des différences espèces) a été testée au moyen d’arbres de régression multivariés basés

sur les distances (De’Ath, 2002). Six variables abiotiques ont été considérées : le type d’habi-

tat 1, la salinité, la température de l’eau, le marnage, la saison et l’année. Les résultats montrent

que le type d’habitat et la salinité sont les facteurs les plus structurants, avec un rôle prépon-

dérant du type d’habitat. L’analyse ne permet pas de séparer les marais dépoldérisés des sites

intertidaux de référence.

1. Basé sur les conditions hydromorphologiques, la variable « type d’habitat » comporte quatre catégories :
marais endigué, marais dépoldérisé, vasière intertidale et chenal de marée intertidal.
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Table 4.2 – Tendances concernant le necton au sein de la mosaïque des habitats estuariens.
Les colonnes de droite indiquent l’origine des données mobilisées (i.e. le type d’engin de cap-
ture) : « VX4 », verveux doubles 4 mm ; « VXD », verveux doubles standard, « VX4+VXD »,
combinaison des verveux doubles 4 mm et standard.

1.3. Les associations espèce-habitat au sein de la mosaïque estuarienne

La méthode développée par De Cáceres et Legendre (2009) et De Cáceres et al. (2010)

a été employée pour identifier les associations espèce-habitat significatives au sein de la mo-

saïque estuarienne. Au total, des relations significatives ont été identifiées pour 36 espèces du

necton (Table 4.3).

Les patrons d’association diffèrent sensiblement selon les espèces. Cependant, le contraste
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Table 4.3 – Association espèce-habitat.

entre les conditions d’habitat dans les marais endigués et dans les habitaux intertidaux est

structurant pour la grande majorité des espèces. Seules trois espèces (A. anguilla, G. aculeatus

et P. varians) ont une niche écologique leur permettant de fréquenter des milieux intertidaux et

endigués.

Les poissons et les crustacés décapodes associés aux marais endigués sont des espèces

d’eau douce, à l’exception d’A. anguilla, G. aculeatus et P. varians qui sont communs dans

les marais endigués saumâtres. Parmi les 14 espèces des marais endigués, huit sont des

espèces exotiques : Ameiurus melas, Carassius gibelio, Cyprinus carpio, Gambusia holbrooki,

Gymnocephalus cernuus, Lepomis gibbosus, Pseudorasbora parva et Procambarus clarkii.

Plusieurs espèces (P. microps, P. minutus, C. crangon, Palaemon longirostris) utilisent l’en-

semble de l’estuaire intertidal et sont peu sensibles au type d’habitat (i.e., chenal de marée,
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vasière ou marais dépoldérisé) ou à la position dans le gradient de salinité estuarien. D’autres

espèces (Dicentrarchus punctatus, C. maenas et Hemigrapsus spp sont plus spécifiquement

associées aux habitats intertidaux en aval de l’estuaire (salinité > 10‰). D’autres espèces (So-

lea solea, Solea senegalensis et Palaemon serratus) sont sensibles aux différences entre les

vasières et les chenaux de marée, avec une préférence pour les vasières.

Dix-sept espèces sont significativement associées au marais dépoldérisé de Mortagne. La

plupart de ces espèces sont également fréquentes sur les vasières intertidales de l’aval (14 es-

pèces) et dans le chenal de marée intertidal (11 espèces). Le marais de Mortagne présente

seulement deux espèces en commun avec les marais endigués saumâtres et aucune avec le

marais endigué doux.

Au total, 20 espèces du necton sont associées à la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle (sites

IN-C et IN-S) mais seulement 5 espèces sont communes aux deux sites d’échantillonnage

(G. aculeatus, A. anguilla, L. ramada, P. varians et Palaemon macrodactylus). Le site central

(IN-C) comporte davantage d’espèces marines et estuariennes tandis que le site sud (IN-S),

qui forme une retenue d’eau permanente (Fig. 4.3), compte plusieurs espèces en commun avec

les marais endigués, notamment six espèces de poissons d’eau douce.

(a) Décembre 2009. (b) Mai 2010. (c) Décembre 2010.

Figure 4.3 – Le site de pêche IN-S, dans la partie dépoldérisée de l’île Nouvelle (Crédit photo :
Irstea). Les photographies montrent l’aspect du site avant la dépoldérisation (a) et la retenue
d’eau qui se forme dans les mois suivant la dépoldérisation (b, c).

Toutes les espèces présentes dans les sites intertidaux de référence ne sont pas associées

aux marais dépoldérisés. En effet, bien que le marais de Mortagne présente 14 espèces en

commun avec les habitats intertidaux naturels à l’aval de l’estuaire (chenal et vasières), plu-

sieurs espèces sont exclusivement associées soit au chenal de marée (P. varians et Sparus

aurata), soit aux vasières aval (Argyrosomus regius, S. solea, S. senegalensis, P. macrodac-

tylus and P. serratus). Par ailleurs, A. regius est la seule espèce des vasières intertidales de

l’amont qui ne fréquente pas significativement la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle.

1.4. Discussion

La structure et l’abondance du necton diffèrent nettement entre les marais endigués et

les habitats intertidaux. La salinité et le type d’habitat (marais endigué, marais dépoldérisé,

chenal intertidal, vasière intertidale) sont les principaux facteurs structurant les assemblages

de necton, par rapport à la saison, à l’année, au marnage et à la température.

Les marais endigués accueillent majoritairement des espèces de poisson d’eau douce, bien

qu’A. anguilla et G. aculeatus soient également communs dans les marais saumâtres. Parmi

les 10 espèces de poisson d’eau douce recensées dans les marais endigués, sept sont des

espèces exotiques, ce qui démontre la vulnérabilité de ces milieux anthropisés à l’installation
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d’espèces non natives et potentiellement invasives. Des études menées en Europe avaient déjà

relevé une occurrence élevée des espèces exotiques dans les marais endigués (Feunteun et

al., 1992 ; Moreno-Valcárcel et al., 2016). De fortes abondances de P. varians ont été mises en

évidence dans les marais saumâtres, résultant à la fois de la salinité modérée (Smaldon, 1979

dans Nugegoda et Rainbow, 1989 ; Gelin et Souty-Grosset, 2006), de la matière organique

apportée par les eaux estuariennes et des faibles vitesses de courant dans les réseaux de fos-

sés (Antheunisse et al., 1971). Peu d’espèces estuariennes résidentes et marines euryhalines

ont été recensées dans les marais endigués doux et saumâtres, probablement en raison de la

difficulté de franchissement des ouvrages hydrauliques et des conditions d’habitat inadaptées.

Le necton des habitats intertidaux de la Gironde se compose d’espèces ubiquistes recen-

sées dans de précédentes études européennes. Le gradient de salinité influence fortement la

structure des assemblages des habitats intertidaux. Par exemple, l’abondance totale du necton

et le nombre d’espèces augmentent le long de ce gradient. On observe un changement plus

prononcé dans la composition des assemblages autour d’une salinité de 10‰. Les vasières

intertidales de l’aval (salinité > 10‰) comptent davantage d’espèces marines (e.g. D. labrax,

S. solea et S. senegalensis), P. flesus et de crustacés décapodes (e.g. C. maenas, P. serratus).

Inversement, l’espèce G. aculeatus est plus fréquente sur les vasières de l’amont.

Nos résultats montrent une plus grande similarité entre le necton des marais dépoldérisés

et celui des zones intertidales naturelles (chenal et vasières), par rapport aux marais endigués.

Le necton des marais dépoldérisés se distingue par sa forte biomasse et par la dominance d’un

nombre limité d’espèces. Ces caractéristiques résultent de la forte abondance de L. ramada, qui

représente 52,3% de la biomasse totale échantillonnée dans le marais de Mortagne et 80,1% à

87,1% de la biomasse échantillonnée dans la partie dépoldérisée de l’île Nouvelle. À partir de

40 mm, L. ramada s’alimente en ingérant de grandes quantités de microphytobenthos (Laffaille

et al., 2002 ; Carpentier et al., 2014). Or, la production microphytobenthique augmente rapide-

ment dans les marais restaurés (i.e., dépoldérisés ; Zheng et al., 2004). La forte abondance

de L. ramada dans les marais dépoldérisés pourrait donc avoir une explication trophique. De

précédentes études ont montré que certaines espèces tiraient profit des premiers temps de la

dépoldérisation, par exemple C. maenas en Europe (Dyer et Dale, 2001 ; Hampel et al., 2003)

et Callinectes sapidus aux États-Unis (Jivoff et Able, 2003). À partir du retour d’expérience de

la Gironde, L. ramada devrait être ajouté à cette liste.

Les précédentes études sur la dépoldérisation des marais estuariens ont montré une ré-

ponse rapide de la structure des assemblages du necton aux conditions nouvelles, postérieures

à la restauration. Si l’hydromorphologie (e.g. caractéristiques du réseau de chenaux intertidaux,

régime des courants) est l’un des principaux facteurs qui influencent la structure du necton (Mi-

nello et Webb, 1997 ; Williams et Zedler, 1999 ; Babtie Group, 2001), il semble que les fonctions

d’alimentation et de nourricerie reviennent plus progressivement et dépendent davantage de

l’âge des marais restaurés (Hampel et al., 2003).

Le cas de l’île Nouvelle montre que les retenues d’eau permanentes qui se forment dans les

premiers temps de la dépoldérisation (en raison du drainage incomplet des sites) permettent à

des espèces présentes dans les marais endigués de se maintenir, au moins temporairement.

Ces espèces déclinent fortement dans les zones dépoldérisées qui sont explosées au flux et

au reflux des marées.

Dans l’estuaire de la Gironde où les marais endigués comptent davantage d’espèces exo-

tiques que la zone subtidale, la dépoldérisation apparaît comme un moyen efficace de contrôler
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le développement des espèces de poissons exotiques, la limitation des espèces exotiques étant

souvent un objectif des opérations de restauration écologique (D’Antonio et Meyerson, 2002).

2. Article intégral en anglais
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Abstract

Intertidal marshes and mudflats of estuaries support a wide range of ecological functions and10

ecosystem services, including provision of food and refuge to nekton organisms. Habitat destruc-

tion, in particular reduction of intertidal areas, is one of the main anthropogenic causes of the

erosion of biodiversity in coastal and estuarine ecosystems. However, although a growing number

of tidal restoration projects have been implemented to counteract the loss of intertidal wetlands,

few studies have so far described nekton assemblages of restoring sites in Europe. In addition, the15

attraction of tidally restored sites for nekton has rarely, if ever, been compared with a set of alterna-

tive habitats on a whole-estuary scale. This paper aims to describe nekton assemblages and their

main abiotic drivers on a range of dyked, restored and natural habitats. Nekton assemblages were

sampled during five seasons (2011-2012) in the Gironde estuary (France) among a set of 13 dy-

ked and intertidal habitats including two marshes, tidally restored one and 12 years ago. Nekton20

assemblage structure and taxonomic composition clearly differentiated tidally restricted marshes

from natural intertidal habitats. Nekton assemblages of natural intertidal habitats were shaped by

position along the longitudinal gradient (i.e. salinity gradient) of the estuary, with a steep change

in assemblage composition around a salinity of 10. The two tidally restored marshes were highly

similar to natural intertidal habitats and greatly departed from tidally restricted marshes. A slower25

rate of community change was observed in a post-breach ponding area of the 1-year-old restored

marsh. The study shows some original features of the restored marshes, including high occurrence
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and biomass of the limno-benthofagous Liza ramada. Furthermore, based on our feedback from the

Gironde estuary, storm-breach tide restoration proved to be a valuable means to control the exotic

freshwater species that thrived in dyked marshes.30
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1 Introduction

Estuaries are ecosystems of major ecological importance due to extremely high productivity and

continuous interplay with continental hydrosystems and coastal areas (Boesch and Turner, 1984 ;35

Kennish, 2002). However, estuaries are centres for human populations and activities and have been

exposed to a wide range of anthropogenic stresses (Airoldi and Beck, 2007). As a result, estuarine

ecosystems have undergone a greater erosion of biodiversity than other marine ecosystems (Gray,

1997). Overexploitation and habitat destruction are the main anthropogenic causes of the erosion

of biodiversity in coastal and estuarine ecosystems (Gray, 1997 ; Kennish, 2002 ; Lotze et al., 2006).40

Sea-level rise caused by global climatic change has been identified as an additional threat to estua-

rine ecosystems, notably to intertidal and fringing terrestrial areas (Schile et al., 2014). Conversion

of intertidal to subtidal areas will occur where vertical accretion cannot offset the rate of sea-level

rise (Reed, 1995 ; Galbraith et al., 2002). In addition, net loss of intertidal areas is expected where

upward and inland migration of intertidal areas is impaired either by topography or seawalls (Morris45

et al., 2002 ; Erwin, 2009). This is all the more critical because intertidal wetlands have already

declined by nearly 50% worldwide since the 18th century with peaks above 80% in many regions

(Airoldi and Beck, 2007 ; Davidson, 2014 ; Torio and Chmura, 2015).

Intertidal areas of tidal estuaries support a wide range of ecological functions and ecosystem

services (Costanza et al., 1997 ; Teal and Howes, 2000 ; Cattrijsse and Hampel, 2006). For example,50

intertidal mudflats and marshes provide food and refuge to juvenile transient and estuarine resident

nekton (Kneib, 1997 ; Laffaille et al., 1998 ; Laffaille et al., 2000 ; Cattrijsse et Hampel, 2006). In tidal

marshes, the main carbon sources fuelling the food webs are from the autochtonous primary pro-

duction performed by vascular plants and benthic microalgae and, potentially, the inputs of detrital

organic matter of terrestrial origin (Sullivan and Currin, 2000 ; Bouchard and Lefeuvre, 2000 ; Le-55

feuvre et al., 2000). While microphytobenthos is directly ingested by omnivorous nekton (decapod

crustaceans, mullets), the primary production of vascular plants is transferred to carnivorous nekton
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(most fish species) through slower detrital pathways involving fungi, bacteria and, ultimately, benthic

macroinvertebrates (Mann, 1988 ; Créach et al., 1997 ; Newell and Porter, 2000). Small planktonic

invertebrates (copepods, mysids) may also take part to the transfer of the primary production to60

nekton (Cattrijsse et al., 1994 ; Green et al., 2012). On the intertidal mudflats, microphytobenthos

dominates the autochtonous primary production (Blanchard and Cariou-Le Gall, 1994) and enters

the trophic webs through the activity of bacteria, meio- and macrofauna (Montagna et al., 1995 ;

Créach et al., 1997 ; Middelburg et al., 2000).

The nekton of intertidal areas have received limited attention in Europe in comparison with the65

extensive body of research dedicated to the Atlantic and Pacific Coasts of the US (e.g., Kneib,

1997 ; Weinstein and Kreeger, 2000 ; Koutsogiannopoulou and Wilson, 2007). Although there have

been a growing number of European studies on tidal marshes (e.g., Drake and Arias, 1991 ; Cat-

trijsse et al., 1994 ; Hampel et al., 2004 ; Green et al., 2009), intertidal mudflats have remained

relatively unexplored (França et al., 2008). Salgado et al. (2004a) compared communities of in-70

tertidal mudflats with adjoining intertidal channels but their comparison was impaired by different

fishing equipment and non-overlapping sampling periods. Moreover, crustaceans were not included

in their study. Despite this, natant crustaceans make a substantial contribution, sometimes greater

than that of teleost fish, to both numbers and biomass of nekton assemblages in intertidal habitats

(Kneib, 1997 ; Salgado et al., 2004b). França et al. (2008) provided detailed information of nekton75

assemblages of an intertidal mudflat including both fish and decapod crustaceans in a European

estuary.

Nekton assemblages of intertidal areas are mostly comprised of small-sized individuals, be they

juveniles of larger species or adults of smaller species (Kneib, 1997, 2000 ; Morrison et al., 2002).

A small number of abundant species usually dominate densities and biomass. In Europe, the most80

ubiquitous fish species found in tidal marshes (Drake and Arias, 1991 ; Laffaille et al., 2000 ; Ma-

thieson et al., 2000 ; Green et al., 2009) are estuarine resident species (Pomatoschistus microps,

Gasterosteus aculeatus), marine euryhaline species (Dicentrarchus labrax, Sprattus sprattus) and

diadromous migratory species (Platichthys flesus, Anguilla anguilla and Liza ramada). The most

frequent decapod species are Carcinus maenas, Palaemonetes varians and Crangon crangon.85

Nekton assemblages of European intertidal mudflats can hardly be typified from the few studies

available. Compared with intertidal channels, higher densities and biomass of soles (Solea solea

and Solea senegalensis) and Palaemon longirostris were recorded on mudflats (Salgado et al.,

2004a ; França et al., 2008).

As tidal flooding is the main factor driving the physical and ecological processes in intertidal90

areas (Teal, 1962), tidal restriction greatly alters habitat value for nekton (Gilmore et al., 1982 ; Har-

119



rington and Harrington, 1982 ; Feunteun et al., 1992). The most extreme cases of tidal restriction

lead to the complete drying-out of former aquatic habitats. Consequently, dyking and land claim

have resulted in an important loss of intertidal areas worldwide (Verger, 1993). Divergence from

reference intertidal nekton assemblages increases as tidal exchange is reduced (Feunteun et al.,95

1999 ; Raposa and Roman, 2003). Dyking promotes euryhaline freshwater fish species, especially

exotic species (Feunteun et al., 1992 ; Moreno-Valcárcel et al., 2013). Although marine euryha-

line species may largely contribute to the species richness, their abundances are usually low and

they are often restricted to the deepest waters close to the hydraulic structures controlling tidal

exchanges (Feunteun et al., 1999 ; Moreno-Valcárcel et al., 2013).100

Attempts to restore intertidal areas have been undertaken during the past decades (Wolters et

al., 2005 ; Goeldner-Gianella, 2007) and a growing number of tidal restoration projects have been

implemented on previously dyked marshlands (Bakker et al., 2002 ; Colclough et al., 2005). Howe-

ver, relatively few tidal restoration projects (however see Cattrijsse and Hampel, 2006) benefited

from monitoring programs and, where they did, they were seldom monitored for further than 3-105

5 years after restoration. Furthermore, despite great reliance on intertidal areas, nekton have rarely

been included in monitoring surveys (Atkinson et al., 2001). Previous studies substantiated that

well-developed stands of vascular plants may be restored as soon as five to ten years after tidal

marsh restoration (Craft et al., 1999) although a fully natural vegetation structure may not be reco-

vered even after a century (Moreno-Mateos et al., 2012). Benthic microalgal production was shown110

to respond quickly to tidal restoration (Zheng et al., 2004). However, little is known concerning the

restoration of trophic links between primary producers and consumers (including nekton) following

tidal marsh restoration. In a US study, Warren et al. (2002) suggested that the feeding value for fish

may require up to 15 years before reaching equivalency with natural reference marshes.

Habitat value of a restoring site for a species is best assessed when compared with a set of115

alternative habitats (Hobbs and Norton, 1996 ; Vivian-Smith, 2001). A restoring site possibly attracts

species beyond its immediate neighbourhood, which is more likely detected on a scale enlarged to a

whole land- or seascape. A whole-estuary approach to tidal wetlands restoration has recently been

carried out in the Delaware Bay (USA ; Weinstein and Litvin, 2016). In practice, however, nekton

assemblages of tidally restored sites are only compared with adjoining natural intertidal habitats120

(e.g. Chamberlain and Barnhart, 1993 ; Minello and Webb, 1997 ; Hampel et al., 2003 ; Kimball

and Able, 2007). Those reference habitats are explicitly or implicitly considered as potential end

points for the restoration. Nevertheless, the potential start points of the restoration (dyked marshes)

are rarely considered, thereby discarding historical contingency effects and precluding rigorous

assessment of the rate of community change. To our knowledge, nekton of tidally restored marshes125
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have not yet been compared to an extended range of habitat conditions (e.g. dyked or intertidal

habitats) with a whole-estuary approach in Europe. Such comparison would be of great interest

to assess how attractive tidally restored marshes are for nekton among the mosaic of estuarine

habitats.

In this context, we studied nekton assemblages in the Gironde estuary (France) from a set of dy-130

ked and intertidal habitats including two marshes, tidally restored one and 12 years ago. Our main

objectives were : 1) to describe nekton assemblage structure (abundance, diversity and species

composition) on a range of dyked marshes and intertidal habitats (natural and restored) through

a whole-estuary approach, and 2) to illustrate the main abiotic drivers of nekton structure in those

habitats. We adopted a whole-estuary approach in that the nekton of tidally restored marshes were135

described with reference to a habitat mosaic representative of an anthropized macrotidal estuary,

i.e. encompassing the longitudinal and transversal dimensions of the estuarine continuum and in-

cluding natural and disturbed habitats. Capitalizing on the concepts of patch dynamics (Townsend,

1989) and habitat selection within heterogeneous landscapes (Morris and Brown, 1992 ; Craig and

Crowder, 2000), we characterized the taxonomic structure of nekton communities and the ecological140

preferences of species based on an extended array of environmental conditions.

2 Material and method

2.1 Study sites

The Gironde (France ; Fig. 1) is one of the largest estuaries in Europe, approximately 635 km²,

of which 14% are intertidal zones. Mudflats and marshes account for 79% and 21% of the intertidal145

area, respectively (Lobry, 2004). The Gironde estuary is characterized by semi-diurnal macrotides ;

tidal range near the mouth varies from 2.5 m to more than 5.5 m during spring tides (Kapsimalis

et al., 2004). The surface area of dyked marshes associated with the estuary is approximately

400 km².

The Mortagne marsh is a 191-ha former polder located in the mesohaline zone of the estuary.150

The draining of the polder was completed in 1966 ; it was built on an area covered by typical salt

marsh vegetation (cordgrass, glasswort, sea aster and salt grass). The polder was cultivated, mainly

with cereals, for more than 30 years. The dyke was breached at several places during storm Martin

in 1999 and the breach at the northernmost part of the dyke was not repaired. The natural restoration

of tidal flooding has resulted in sediment deposition, incision of a tidal channel network and partial155

reestablishment of halophytic vegetation (Royant, 2001 ; Verger and Ghirardi, 2009).
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Figure 1 – Location of the 13 sampling sites in the Gironde estuary. TRM1 is the sampling site of

the 12-year-old Mortagne marsh. TRM2a and TRM2b are located in the 1-year-old restored part of

the Nouvelle island. Additional information on sampling sites is provided in Table 1.

The Nouvelle island appeared at the beginning of the 20th century in the oligohaline zone of

the estuary. It was first cultivated for wine for nearly a century, then for poplars (11 years) and

cereals (19 years ; Bocheux, 2008). The nearly 150-ha northern part of the Nouvelle island has

been tidally restored since storm Xynthia in 2010. Tidal scour has led to the formation of a large160

channel developing from the breach. During the study, incomplete drainage of the site led to the

persistence of large ponding areas far from the breach (Lafon et al., 2014). The southern part of the

island is composed of two major hydraulic units surrounded by dykes. Creek networks were dug in

the vicinity of these units to promote mainly reed bed habitat and bird nesting. For each hydraulic

unit, water level and tidal exchanges with the estuary are managed through a unique hydraulic165

structure.

In this study, three sampling sites were set in the two tidally restored areas : one in the Mortagne

marsh (TRM1) and two in the northern part of the Nouvelle island (TRM2a and TRM2b ; Table 1

and Fig. 1). Sites TRM1 and TRM2a were tidally flushed with little or no water remaining after the

tide receded whereas site TRM2b was set in a ponding area. The remainder of the sampling sites170
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consisted of five intertidal mudflats (IM1-5), one intertidal channel (ICH) and four dyked marshes

(three were located in the southern part of the Nouvelle island) to cover a wide range of intertidal

and dyked habitats.

Table 1 – Description of the 13 sampling sites and summary of salinity and temperature measure-

ments.

The sampled dyked marshes covered freshwater and brackish environments. The brackish dy-

ked marshes (BDM1-3) were managed with regular exchanges with the adjoining estuary, whereas175

the freshwater dyked marsh (FDM) was exclusively supplied with freshwater inputs from terres-

trial streams. In the brackish dyked marshes, water exchanges were regulated through a concrete

monk and a manually-operated valve. In the freshwater dyked marsh, an automatic flap sluice gate

prevented saline water intrusion.

2.2 Field sampling and data collection180

Sampling was repeated five times over a 2-year period (May 2011, Sep.-Nov. 2011, Feb.-Mar.

2012, May-June 2012 and July 2012) using the same fishing protocol. Sampling took place 12 years

and one year after tidal restoration, in the Mortagne marsh and in the Nouvelle island, respectively.

Nekton assemblages were sampled with two types of double fyke nets, named hereafter "standard-

fyke nets" and "4 mm-fyke nets". Both types of fyke nets had the same dimensions but differed in185
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mesh size. The leader net was 6 m long by 0.60 m deep. The two conic-shaped traps were 3 m

long and comprised three funnel-shaped throats. The D-shaped hoops at the entrance of the traps

were 0.60 m high by 0.65 m wide. For the standard-fyke nets, the mesh size of the leader net was

17 x 17 mm. Mesh size decreased gradually from 17 mm at the front of the traps to 8 mm at the cod

end. The 4 mm-fyke nets were designed with a homogeneous net mesh size of 4 x 4 mm (leader190

and traps). The 4 mm-fyke nets were used for their higher catch efficiency for smaller-sized fish and

crustaceans whereas the standard-fyke nets were designed to sample larger-sized species.

Two 4 mm- and one standard-fyke nets were set on each site and for each sampling time. The

fyke nets were set parallel to the shore on the tidal flats, parallel to the direction of the main currents

in the intertidal channel and in the tidally restored areas and along the banks or the bottom of the195

ditches in the dyked sites. They were spaced at least 10 m apart from each other in order to limit

mutual influence. For four of the five sampling sites on the Nouvelle island (BDM1-3 and TRM2b),

only one 4 mm-fyke net was set due to space limitation. The fyke nets were set for 6 h during

daytime. However, due to access constraints, the five sites on the Nouvelle island were sampled for

an approximate duration of 24 h. The fyke nets were set at mid-flow tide and retrieved at mid-ebb200

tide on the intertidal sites.

Temperature, salinity and water level were recorded at the beginning and the end of each sam-

pling time. For each sampling site, theoretical tidal range was collected at the nearest tide gauge

station.

Nekton organisms studied were limited to teleost fish and decapod crustaceans. Individuals205

were identified, counted and weighed at the species level. Shrimp and fish smaller than 60 mm were

subsampled for laboratory taxonomic identification. The other individuals were treated on the field

and put back alive into the water. Length of fish (fork length for species with a forked tail ; total length

for the other species) and crustaceans (post-orbital carapace length for shrimp ; maximum carapace

width for crabs) was measured. For species caught in large numbers, length was measured on a210

random subset of at least 50 individuals. Missing weight values for species were estimated either

from species length distribution and length-weight relationships, established for each species (e.g.,

Froese and Pauly, 2017), or from ratios of mean weight per individual. The exotic status of species

was documented from three main sources (Keith et al., 2011 ; Froese and Pauly, 2017 ; INPN, 2017).
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2.3 Data processing and analysis215

2.3.1 Structure of nekton assemblages

Overall nekton structure was described based on total number of species, mean abundance per

sampling time (catch per unit effort, CPUE and biomass per unit effort, BPUE) and evenness of

species abundance. CPUE was expressed as mean number of individuals per double fyke net per

hour. BPUE was expressed as mean weight (g) per double fyke net per hour. Data from the 4 mm-220

and standard-fyke nets were pooled to assess total species number across sampling times.

Camargo’s index (E′) was used to measure assemblage evenness (Camargo, 1993) :

E′ = 1−
S∑

i=1

S∑

j=i+1

|pi − pj |

S

where S is the total number of species and pi and pj the proportions of species i and j in the

sample. Desirable properties of Camargo’s index include satisfactory performance under a variety

of species abundance distributions and low sensitivity to rare species (Alatalo, 1981 ; Smith and225

Wilson, 1996). E′ was measured separately for the CPUE and BPUE values and for the 4 mm- and

standard-fyke nets.

Significant differences in nekton abundance (CPUE and BPUE) and evenness were investigated

with Kruskal-Wallis one-way analysis of variance, among four groups of sites : the natural intertidal

habitats (NIH), the tidally restored marshes (TRM), the freshwater (FDM) and the brackish dyked230

marshes (BDM). The dyked marshes were split into freshwater and brackish sites because of the

highly contrasted values of the freshwater site. Post hoc pairwise comparisons were carried out

using Dunn’s test (with no adjustment for multiple comparisons). Monotonic trends in nekton abun-

dance on natural intertidal habitats (mudflats only) were measured with Spearman’s rank correlation

coefficient along the longitudinal gradient of the estuary.235

Between-site differences in nekton composition were investigated jointly by 2-dimensional non-

metric multidimensional scaling (2D-NMDS) and standard hierarchical clustering based on the fre-

quency of occurrence (FO). For each type of double fyke net, the FO of a species was defined as

the ratio of the number of samples in which the species occurred to the total number of replicate

samples pooled across sampling times. A single site × species matrix was produced retaining, for240

each entry, the maximum FO value yielded by either the 4 mm- or the standard-fyke nets. Dissi-

milarity between sites was measured as the complement of Bray-Curtis similarity (Bray and Curtis,

1957).
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2.3.2 Abiotic factors structuring nekton assemblages

Distance-based multivariate regression tree analysis (db-MRT ; De’Ath, 2002) was performed245

to point out the main abiotic factors shaping nekton assemblages in the investigated sites. Three

qualitative (type of habitat, season and year) and three quantitative abiotic factors (tidal range,

salinity and temperature) were tested. The four types of habitat considered (i.e., dyked marsh, in-

tertidal mudflat, intertidal channel and tidally restored marsh) were based on hydromorphological

setting and independent from salinity. The db-MRT analysis was based on the Bray-Curtis dissimi-250

larity matrix computed separately from the non-aggregated samples (CPUE and BPUE) yielded by

the 4 mm- and the standard-fyke nets. CPUE and BPUE were fourth-root transformed prior to the

computation of dissimilarity in order to downplay the importance of dominant species (Field et al.,

1982 ; Veiga et al., 2006). The MRT analysis was carried out using R package ’mvpart’ (version

1.6-2). Fifty multiple cross-validations were used. The selected model was the best tree within one255

standard error of the overall best. Overall fit was estimated from the cross-validated relative error,

which is a more valid estimate of tree accuracy than the percentage of unexplained variance (i.e.

the ratio between the sums of squared dissimilarities within the leaves of the tree and the total sum

of squared dissimilarities in the original data). The cross-validated relative error varies from zero in

case of perfect prediction to nearly one for a tree with no predictive power (De’Ath, 2002).260

2.3.3 Species-site association

The ecological preferences of each species were described as the subset of sampled sites in

which the species occurred more frequently compared to the remainder of the sites according to

the method developed by De Cáceres and Legendre (2009) and De Cáceres et al. (2010). Species

preference for sites was assessed based on their frequency of occurrence (FO). The strength of the265

species-site association was measured by a correlation index (the point-biserial correlation coeffi-

cient) rather than an indicator value index because our aim was to assess the preferences of species

for groups of sites and not to assess the predictive value of species as indicators of groups of sites

(De Cáceres et al., 2010). The group-equalized version of the point-biserial correlation coefficient

was retained allowing comparisons between groups of sites of heterogeneous sizes.270

The analysis of species-site association was carried out from eight groups of sites pooled ac-

cording to the results of the MRT analysis. Brackish dyked marshes (BDM1-3), upstream (IM1-

2) and downstream intertidal mudflats (IM3-5) were pooled into separate groups. The other sites

(FDM, TRM1, TRM2a, TRM2b and ICH) were kept as discrete single-site groups. The site grou-

ping adopted reduced the computational time and facilitated the interpretation of the site-species275
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associations. The statistical significance of species-site association was tested using a permutation

test (9999 permutations) for each nekton species at 0.05 significance level. In order to increase the

statistical power of the permutation test, each site was described by an equal number of replicate

values of the target species FO. Replicate values were computed from repeated random selections

(without replacement, whenever possible) of a single nekton sample per sampling time. Four repli-280

cate values were computed for the 4 mm-fyke nets and two for the standard-fyke nets. Analyses

were performed using R Package ’indicspecies’ (De Cáceres and Legendre, 2009).
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3 Results

3.1 Structure of nekton assemblages

A total of 34 fish and 12 decapod species were recorded in the 13 sites (Fig. 2). Species numbers285

were higher in intertidal sites (from 17 to 27 species in tidally restored marshes and natural intertidal

habitats) than in dyked marshes (from 13 to 17 species). The freshwater dyked marsh (FDM) had

the lowest decapod species number with only one species. Intertidal mudflats showed a longitudinal

monotonic trend in species numbers with the two most downstream sites (IM4-5) having the greatest

numbers of species (25 and 27 species, respectively). The southern restored site of the Nouvelle290

island (TRM2b) exhibited a higher species number (23 species) compared with the central site

(TRM2a ; 19 species).

Figure 2 – Total number of nekton species recorded in the dyked, restored and natural habitats of

the Gironde estuary. Catches from the 4 mm- and the standard-fyke nets were pooled.

Nekton numbers (median CPUE = 3.5 ind.h−1 with the 4 mm-fyke nets ; 0.5 ind.h−1 with the

standard-fyke nets) and biomass (median BPUE = 7.0 g.h−1 with 4 mm-fyke nets ; 9.7 g.h−1
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with standard-fyke nets) were typically lower in the FDM than in the other groups of sites295

(Figs. 3 and 4 ; Appendix A). Likewise, evenness in numerical and biomass abundance distri-

butions (median E′

CPUE = 0.55 with the 4 mm-fyke nets ; 0.83 with the standard-fyke nets ;

median E′

BPUE = 0.60 with the 4 mm-fyke nets ; 0.97 with the standard-fyke nets) was highest

in FDM (Figs. 5 and 6).

Figure 3 – Total nekton catch per unit effort (CPUE) averaged within sampling times. Values are

displayed on a logarithmic scale. FDM : Freshwater dyked marsh.

Catches of smaller-sized nekton (i.e., caught with the 4 mm-fyke nets) were highest in brackish300

dyked marshes (BDM ; median CPUE = 279− 807 ind.h−1), followed by natural intertidal habitats

(NIH ; 101−254 ind.h−1) and tidally restored marshes (TRM ; 50.4−186 ind.h−1). However, biomass

of smaller-sized nekton did not differ significantly between BDM (median BPUE = 190−439 g.h−1)

and TRM (265− 511 g.h−1) and was higher than in NIH (74.9− 128 g.h−1).

Larger-sized nekton (i.e., caught with the standard-fyke nets) were more numerous in natural305

and restored intertidal sites (NIH and TRM ; median CPUE = 1.0 − 9.0 ind.h−1) than in dyked

marshes (FDM and BDM ; 0.50 − 2.2 ind.h−1). Biomass of larger-sized nekton was higher in TRM
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Figure 4 – Total nekton biomass per unit effort (BPUE) averaged within sampling times. Values are

displayed on a logarithmic scale. FDM : Freshwater dyked marsh.

(median BPUE = 314− 728 g.h−1) than in the remainder of the sampling sites (3.3− 250 g.h−1).

Biomass of smaller-sized nekton (ρ = 0.68 ; p < 0.001) and numbers (ρ = 0.57 ; p < 0.01) and

biomass of larger-sized nekton (ρ = 0.82 ; p < 0.001) showed significant increasing trends on the310

intertidal mudflats along the seaward gradient. No significant trend was detected for numbers of

smaller-sized nekton (ρ = −0.16 ; p = 0.44).

Evenness in biomass distribution was lowest in TRM irrespective of the type of fyke nets

(medianE′

BPUE = 0.20 − 0.21 with the 4 mm-fyke nets ; 0.28 − 0.39 with the standard-fyke nets),

reflecting high dominance by a few abundant species.315

NMDS ordination had a low stress value (0.024) indicating that the original distances between

sites were well preserved in a 2-dimensional space (Fig. 7). Both NMDS ordination and unsuper-

vised clustering (Fig. 8) clearly set the FDM apart from the remainder of the dyked and intertidal

sites. Intertidal sites and BDM were secondly separated. The taxonomic composition of the Mor-

tagne marsh (TRM1) showed greater similarity with downstream intertidal habitats (ICH and IM3-5).320
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Figure 5 – Camargo’s evenness (E′) computed from the mean CPUE values of nekton species.

FDM : Freshwater dyked marsh.

TRM2a showed greater similarity with the upstream intertidal mudflats (IM1-2) whereas TRM2b was

clustered with the BDM.

3.2 Abiotic factors structuring nekton assemblages

The MRT analysis (Appendix B) indicated that only habitat type and salinity structured nekton

assemblages (i.e., season, year, temperature and tidal height were not responsible for a single split325

in any of the trees). The cross-validated relative errors obtained with the 4mm-fyke nets (0.30−0.34)

were particularly low (i.e., overall fit was high) and substantially lower than those obtained with the

standard-fyke nets (0.68− 0.74).

The first major division of all trees separated the dyked marshes from the intertidal sites (natural

and restored). Unlike the standard fyke nets, the 4 mm fyke-MRT models (CPUE and BPUE) further330

divided the dyked marshes at a salinity value of 0.44.

The natural and restored intertidal sites were partitioned differently depending on the type of
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Figure 6 – Camargo’s evenness (E′) computed from the mean BPUE values of nekton species.

FDM : Freshwater dyked marsh.

fyke net. The tidally restored sites and the intertidal channel were clustered together and separated

from the intertidal mudflats in the 4 mm fyke-MRT analysis whereas the standard fyke-MRT models

set the tidally restored sites apart from the natural intertidal sites (channel and mudflats).335

3.3 Association between sites and species

Species-site group association analyses based on FO values revealed significant relationships

for 36 nekton species (Tables 2 and 3). Thirty-five significant associations were detected with the

4 mm-fyke nets. Fifteen associations were detected with the standard-fyke nets, of which four were

discarded due to obvious ineffectiveness of the gear towards shrimp and small-sized fish (e.g.,340

P. microps). P. microps, Pomatoschistus minutus, C. crangon and P. longirostris were positively

associated with all the natural and restored sites except TRM2b. Frequencies of occurrence in

those groups of sites were close to 1.00 for P. microps, C. crangon and P. longirostris (4 mm-fyke

nets). Some other species (e.g., Dicentrarchus punctatus, C. maenas and Hemigrapsus spp) had
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Figure 7 – Site ordination from 2-dimensional non-metric multidimensional scaling (NMDS) based

on the frequency of occurrence of nekton species. Solid and dotted lines refer to the groups and

subgroups identified from the classification on Fig. 8. Sites are described in Table 1.

a specific preference towards the intertidal sites (natural and restored) located in the downstream345

estuary. P. flesus, Engraulis encrasicolus and D. labrax matched the same pattern but were also

associated with one sampling site of the tidally restored area of the Nouvelle island, either TRM2a

(P. flesus, E. encrasicolus) or TRM2b (D. labrax). S. solea, S. senegalensis and Palaemon serratus

were significantly associated with the more saline intertidal mudflats (IM3-5) whereas Argyrosomus

regius was associated with all intertidal mudflats regardless of their longitudinal position in the350

estuary.

Only three species (A. anguilla, G. aculeatus and P. varians) had a range of habitat preferences

that included both dyked and natural intertidal sites. A. anguilla was the species associated with the

highest number of groups of sites (6). With the exception of Sander lucioperca, the freshwater fish

species were only associated with dyked marshes (freshwater or brackish) or with TRM2b. Abramis355

brama, Gymnocephalus cernuus, Scardinius erythrophthalmus and Procambarus clarkii preferred
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Figure 8 – Site classification based on the frequency of occurrence of nekton species (method

’average’). Sites are described in Table 1.

the FDM whereas Ameiurus melas, Blicca bjoerkna, Carassius gibelio, Cyprinus carpio and Gam-

busia holbrooki preferred the BDM. Of the ten freshwater fish species significantly associated with

the dyked marshes, seven were exotic species (A. melas, C. carpio, C. gibelio, G. cernuus, G. hol-

brooki, L. gibbosus and Pseudorasbora parva).360

Seventeen nekton species were significantly associated with the tidally restored marsh of Mor-

tagne (TRM1). Of these 17 species, 14 were also associated with the downstream intertidal mud-

flats (IM3-5), 11 with the intertidal channel (ICH), two with the BDM and none with the FDM. Seven

species were significantly associated with either ICH (P. varians, Sparus aurata) or IM3-5 (A. re-

gius, S. solea, S. senegalensis, P. macrodactylus and P. serratus) but not with TRM1. Two species365

(G. aculeatus and S. lucioperca) occurred more significantly in TRM1 than in the adjoining intertidal

sites (ICH and IM3-5).

Overall, the tidally restored part of the Nouvelle island had 20 associated nekton species (11

for TRM2a and 14 for TRM2b). Species associated with each of the sampling sites (TRM2a and

TRM2b) differed substantially. Five species (G. aculeatus, A. anguilla, L. ramada, P. varians and370

P. macrodactylus) were shared by both sites. Two estuarine resident fish species (P. microps and

P. minutus), one marine euryhaline fish species (E. encrasicolus), one diadromous fish species

(P. flesus) and two decapod species (P. longirostris and C. crangon) were exclusive to TRM2a
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Table 2 – Association between nekton species and groups of sites based on frequencies of occur-

rence obtained from the 4 mm-fyke nets. Abbreviations for sites and groups of sites : FDM, Fresh-

water dyked marsh ; BDM1-3, Brackish dyked marshes ; TRM1, Mortagne marsh (tidally restored) ;

TRM2a and TRM2b, Central (TRM2a) and southern (TRM2b) sampling sites of the Nouvelle island

(tidally restored) ; ICH, Intertidal channel ; IM1-2, Upstream intertidal mudflats ; IM3-5, Downstream

intertidal mudflats. Bold species names indicate significant association with at least one group of

sites. Significance values : p ≤ 0.001 (***) ; 0.001 < p ≤ 0.01 (**) ; 0.01 < p ≤ 0.05 (*). Numbers

are the mean frequencies of occurrence of the significant species in the significant groups of sites.

(E) indicates exotic species. Guild codes : MS, marine stenohaline ; ME, marine euryhaline ; ER,

estuarine resident ; DM, diadromous migratory ; FW, freshwater.

whereas six freshwater fish species (A. melas, B. bjoerkna, C. gibelio, C. carpio, P. parva and

S. erythrophthalmus), two marine euryhaline fish species (Chelon labrosus and D. labrax) and one375

diadromous fish species (Alosa fallax) were solely associated with TRM2b. The freshwater fish

species of TRM2b were also associated with the FDM and the BDM. A. regius was the only species

associated with the mudflats of the upstream estuary (IM1-2) but neither with TRM2a nor TRM2b.

L. ramada showed a significant preference for ICH and the tidally restored marshes. The species
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Table 3 – Association between nekton species and groups of sites based on frequencies of oc-

currence obtained from the standard-fyke nets. Abbreviations for sites and groups of sites : FDM,

Freshwater dyked marsh ; BDM1-3, Brackish dyked marshes ; TRM1, Mortagne marsh (tidally res-

tored) ; TRM2a and TRM2b, Central (TRM2a) and southern (TRM2b) sampling sites of the Nou-

velle island (tidally restored) ; ICH, Intertidal channel ; IM1-2, Upstream intertidal mudflats ; IM3-5,

Downstream intertidal mudflats. Bold species names indicate significant association with at least

one group of sites. Significance values : p ≤ 0.001 (***) ; 0.001 < p ≤ 0.01 (**) ; 0.01 < p ≤ 0.05
(*). Numbers are the mean frequencies of occurrence in the significant groups of sites. Numbers

between brackets identify species discarded due to obvious ineffectiveness of the sampling gear.

(E) indicates exotic species. Guild codes : MS, marine stenohaline ; ME, marine euryhaline ; ER,

estuarine resident ; DM, diadromous migratory, FW : freshwater.

occurred more frequently in the tidally restored marshes (FO = 0.85 − 1.00 with the 4 mm-fyke380

nets ; 0.75− 1.00 with the standard-fyke nets) than in ICH (FO = 0.65 and 0.50 with the 4 mm- and

the standard-fyke nets, respectively).

136



4 Discussion

4.1 Nekton communities of dyked marshes and natural intertidal habitats

Our observations highlighted a clear distinction between dyked marshes and intertidal habitats385

regarding the structure and abundances of nekton communities. Our analyses revealed that salinity

and habitat type explained most of the variation in site groupings, as compared to season, year,

tidal height and temperature. Although the present study was based on a unique set of contras-

ted sites, few if any replications were possible for each type of habitat. As such, from a purely

quantitative view, a site effect could not be excluded for the freshwater dyked marsh as well as390

pseudo-replication could be evoked for TRM2a, TRM2b and BDM1-3. However, given the ecologi-

cal significance of the dataset and the results, the observed pattern seemed very clear.

Dyked marshes were favoured by freshwater fish species although A. anguilla and G. aculeatus

were also common in brackish dyked marshes. Of the ten freshwater fish species significantly as-

sociated with the dyked marshes, seven were exotic. High occurrence of exotic freshwater fish spe-395

cies in tidally restricted marshes was shown in previous European studies (Feunteun et al., 1992 ;

Moreno-Valcárcel et al., 2016), demonstrating the high vulnerability of those degraded habitats to

the settlement of exotic species.

High levels of tidal restriction were previously shown to impoverish nekton assemblages, lower

their overall abundance and be detrimental to estuarine resident and marine euryhaline nekton spe-400

cies (Feunteun et al., 1999 ; Raposa and Roman, 2003). In our study, nekton abundance (CPUE and

BPUE) in the freshwater dyked marsh was typically the lowest recorded. In contrast, the brackish

dyked marshes showed the highest CPUE and among the highest BPUE of smaller-sized nekton

among all types of habitats. This was largely due to the marsh resident shrimp P. varians. This

single species accounted for 45.2−97.6% of the total numbers and 23.7−82.8% of the total biomass405

sampled with the 4 mm-fyke nets. High abundance of P. varians may result from the low salinity and

the organic-rich inputs of estuarine waters (Smaldon, 1979 in Nugegoda and Rainbow, 1989 ; Gelin

and Souty-Grosset, 2006) and low current velocities in the man-made creeks (Antheunisse et al.,

1971). However, numbers or biomass of larger-sized nekton were lower in brackish dyked marshes

than in natural intertidal and tidally restored sites. Marine euryhaline and estuarine resident fish410

species were also less frequent, probably due to fish passage obstruction and unsuitable habitat

conditions.

Our overall description of intertidal nekton is consistent with previous European studies (Cat-

trijsse et al., 1994 ; Laffaille et al., 2000 ; Salgado et al., 2004a ; Green et al., 2009). The most

ubiquitous fish and decapod species recorded in European intertidal mudflats and marshes (i.e.,415
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P. microps, L. ramada, D. labrax, P. flesus, A. anguilla, C. maenas, P. varians, P. longirostris and

C. crangon) were also found in the Gironde sites. Our results indicated that the nekton assem-

blages of natural intertidal habitats (whole-assemblage abundances and community composition)

are structured by position along the longitudinal gradient (i.e., salinity gradient) of the estuary. Den-

sities of larger-sized fish and overall nekton biomass showed a clear seaward increasing trend on420

intertidal mudflats. Assemblage composition changed more steeply around a salinity value of 10

(8.3-11.8). Intertidal mudflats of the downstream estuary (mean salinity>10) showed higher occur-

rence of marine euryhaline species (e.g., D. labrax, S. solea and S. senegalensis), P. flesus and de-

capod species (e.g., C. maenas, P. serratus). Mudflats of the upstream estuary (mean salinity<10)

showed higher occurrence of G. aculeatus. This overall pattern is consistent with that previously ob-425

served in the subtidal zones (Nicolas et al., 2010) but contrasts with Hampel et al. (2004) who found

no significant difference in species composition and community structure among the oligo-, meso-

and poly-haline intertidal marshes of the Scheldt estuary. However, Hampel et al. (2004) showed

that tidal freshwater marshes had low densities of nekton and an impoverished fauna comprised of

freshwater fish species and A. anguilla.430

Only a few species (A. anguilla, P. varians and G. aculeatus) had ecological preferences that

encompassed both dyked marshes and natural intertidal sites. Because of their ability to adjust to

a wide range of environmental conditions, those species are promising candidates to monitor tidal

restoration projects. Indeed, the physiological and morphological conditions of widely spread and

generalist species (Fundulus heteroclitus, Callinectes sapidus, A. anguilla) were previously shown435

to be meaningful indicators of tidal restoration processes (Llewellyn and La Peyre, 2011 ; Dibble

and Meyerson, 2012 ; Van Liefferinge et al., 2012).

4.2 Nekton communities of tidally restored marshes

Our results showed high similarity between tidally restored marshes and adjacent natural interti-

dal habitats (channel and mudflats) based on nekton assemblage structure. Total species numbers440

in the restored marshes (range from 19 to 23) fell into the range of species numbers found in natural

intertidal channel and mudflats (17-27). Whole-assemblage analyses did not differentiate, or slightly

differentiated, restored marshes from natural habitats. As for natural intertidal sites, salinity shaped

species abundance distributions of tidally restored marshes and accounted for the main differences

observed between the Mortagne marsh and the Nouvelle island.445

Some unique features of tidally restored marshes were also highlighted. The biomass values

of larger-sized nekton organisms in restored marshes exceeded those of natural intertidal sites.
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Those high values resulted from the presence of L. ramada. In fact, this single species accounted

for 52.3% (Mortagne marsh) to 80.1− 87.1% (Nouvelle island) of the total nekton biomass sampled

with the standard-fyke nets. Overall, evenness in species biomass distribution was lower in res-450

tored marshes compared with dyked marshes and natural reference sites. High dominance by a

few abundant species is a well-known feature of tidal marsh assemblages (Drake and Arias, 1991 ;

Kreeger and Newell, 2000 ; Salgado et al., 2004b) and more broadly of estuarine communities (El-

liott and Quintino, 2007). Harsh abiotic conditions and low predation and competition pressure are

commonly invoked to account for the high abundances of a few species in estuarine ecosystems,455

especially in intertidal habitats (Teal, 1962 ; Frid and James, 1989 ; Yozzo and Smith, 1997 ; Davy,

2000 ; Salgado et al., 2007). Our results showed that dominance in tidally restored marshes was

even more pronounced than in natural intertidal habitats, possibly due to higher level of abiotic

constraints or less diverse foraging opportunities (Hampel et al., 2003).

L. ramada was a major component of nekton assemblages of all the sampling sites located in460

tidally restored areas. Although significant FO were also recorded in the natural intertidal channel,

high occurrence and biomass of L. ramada stood out as a striking feature of tidally restored sites.

Large grey mullet (>30cm) were observed to enter the breach at a realigned site in southern En-

gland (UK) and to feed actively on the marsh surface before the tide receded (Colclough et al.,

2005). To our knowledge, however, neither high fidelity nor large catches of L. ramada were pre-465

viously reported in tidally restored sites. Above 40 mm (fork length), L. ramada are known to feed

actively on the surface layer of sediments in intertidal marshes ingesting considerable amounts of

microphytobenthos (Laffaille et al., 2002 ; Carpentier et al., 2014). Sediment algal productivity was

shown to rapidly increase during tidal marsh restoration (Zheng et al., 2004 ; Able et al., 2008).

We can infer from these premises that the early stages of tidal marsh restoration should be highly470

beneficial to L. ramada from a trophic perspective. Some crab species were previously observed to

do well with tidally restored areas, namely C. maenas in Europe (Dyer and Dale, 2001 ; Hampel et

al., 2003) and Callinectes sapidus on the US coasts (Jivoff and Able, 2003). Based on information

from the Gironde estuary, L. ramada should be added to the list of species that benefit from tidal

restoration in the short to medium term (i.e., <15 years after restoration).475

Previous research substantiated that nekton assemblages quickly responded to tidal restoration

(Able et al., 2000 ; Roman et al., 2002). As we have observed, in most cases, nekton assemblages

of tidally restored marshes resembled those of adjoining tidal marshes, shortly (1-5 years) after the

reestablishment of tidal flushing (Dionne et al., 1999 ; Warren et al., 2002). Some studies reported

higher densities and biomass on restored marshes compared with reference sites (Able et al., 2000,480

2008) while other studies reported the opposite phenomenon (Roman et al., 2002 ; Hampel et al.,
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2003). Hydromorphology (e.g., creek network characteristics, current regimes) was hypothesized

to be more influential to nekton structure than marsh age (Minello and Webb, 1997 ; Williams and

Zedler, 1999 ; Babtie Group, 2001 ; Hampel et al., 2003). Hampel et al. (2003) stated, however, that

age and stage of development were the main factors responsible for the functional value (mainly, as485

foraging and nursery grounds) of creek systems of restored and mature marshes. This underlines

that structural similarity does not equal functional equivalence (Zedler and Lindig-Cisneros, 2000)

and that further investigations are required to understand the processes controlling the habitat value

of tidally restored marshes.

In our study, nekton sampling in tidally restored marshes took place 0.8-2.3 km away from490

the breach of the restored part of the Nouvelle island. We provided evidence for a slower rate of

community change in post-breach ponding areas. In fact, the southern sampling site (TRM2b) had

six significant freshwater fish species in common with either freshwater or brackish dyked marshes.

Those species were not meaningfully recorded at the central sampling site (TRM2a). Conversely,

sampling site TRM2b lacked significant association with some nekton species widely spread among495

intertidal habitats and site TRM2a, namely P. longirostris, C. crangon, P. microps and P. minutus.

Those observations indicated a slower replacement of nekton communities at sampling site TRM2b

compared with sampling site TRM2a. Besides, the persistence of pre-restoration freshwater fish

species in poorly drained areas far from the breach one year after the reestablishment of tidal

flushing demonstrates the existence of a historical contingency effect. However, since those species500

do not seem to reproduce in the ponds (unpub. obs.), they are likely to disappear from the site in

the short term.

Our results also substantiated that tidal restoration decreased the presence and abundance

of exotic species. In fact, freshwater and brackish dyked marshes accommodated respectively four

and six significant exotic species, most of which were euryhaline freshwater fish species. In contrast,505

only one exotic species (Palaemon macrodactylus) was meaningfully recorded at the central sam-

pling site (TRM2a) of the restored part of the Nouvelle island. Two species (Sander lucioperca,

Hemigrapsus spp) were meaningfully recorded in the Mortagne marsh, although with low frequen-

cies of occurrence. In other words, the exotic species that thrived in dyked marshes were replaced

after tidal restoration by a smaller number of new exotics, more common in estuarine environments.510

Therefore, tidal restoration may help control biological invasions in estuaries such as the Gironde

where the number of marine exotics is lower than the number of freshwater exotics growing in dyked

areas. Those findings should be of great interest to restoration practitioners and wetland managers

as the control of exotics is an often desired outcome of ecological restoration projects (D’Antonio

and Meyerson, 2002 ; Brown, 2003 ; Chambers et al., 2012).515
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5 Conclusions

Clear distinction between nekton of tidally restricted marshes and natural intertidal habitats was

revealed by assemblage structure and taxonomic composition. Tidally restored marshes showed

high similarity with natural intertidal habitats and greatly departed from tidally restricted marshes.

A slower rate of community change was observed in a post-breach ponding area of the 1-year-old520

restored marsh. Some original features of the restored marshes were demonstrated, including high

occurrence and biomass of the limno-benthofagous L. ramada. Based on our feedback from the

Gironde estuary, storm-breach tide restoration proved to be a useful means to control the exotic fre-

shwater species that thrived in dyked marshes. We hope that our results will be useful to restoration

practitioners and wetland managers for the design of future tidal marsh restoration projects.525
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Appendices

A Statistical comparison of abundance (CPUE and BPUE) and even-

ness among groups of sites

Table A.1 – Statistical comparison of abundance (CPUE and BPUE) and evenness (E′) between

groups of sites. Significance values : p ≤ 0.001 (***) ; 0.001 < p ≤ 0.01 (**) ; 0.01 < p ≤ 0.05 (*).

Abbreviations for groups of sites : FDM, Freshwater dyked marsh ; BDM, Brackish dyked marshes ;

TRM, Tidally restored marshes ; NIH, Natural intertidal habitats. Comparisons including TRM are in

bold.
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B Distance-based multivariate regression trees830

Multivariate regression tree (MRT) analysis performed on the transformed CPUE and BPUE

values obtained from the 4 mm- and the standard-fyke nets gave trees with three to six leaves

(Fig. B.1). The splits were solely based on habitat type and salinity. Season, year, temperature and

tidal height were not responsible for a single split in any of the trees. The cross-validated relative

errors obtained with the 4 mm-fyke nets (0.30 − 0.34) were much lower (i.e., overall fit was higher)835

than those obtained with the standard-fyke nets (0.68− 0.74).

Figure B.1 – Distance-based multivariate regression trees showing the shaping importance of abio-

tic factors on nekton assemblages. HabType : Type of habitat (IM : Intertidal mudflat ; ICH : Intertidal

channel ; TRM : Tidally restored marsh ; DYK : Dyked marsh) ; Sal : Salinity. The number preceding

n in each leaf is the deviance. n : number of nekton samples. Error : Relative error (total impurity of

the final tree divided by the impurity of the original data). CV Error : Cross-validated relative error.

SE : Standard error of the cross-validated relative error.

The first major division of all trees separated the dyked marshes from the intertidal sites (na-

tural and restored). The 4mm-fyke net-MRT models (CPUE and BPUE) further divided the dyked
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marshes at a salinity value of 0.44.

Nekton assemblages of the natural and restored intertidal sites were partitioned differently de-840

pending on the type of fyke net. The tidally restored sites and the intertidal channel were clustered

together and separated from the intertidal mudflats in the 4 mm fyke-MRT analysis (CPUE and

BPUE). Salinity was responsible for an additional split within each of the two groups with the BPUE

data but not with the CPUE data. Intertidal mudflats were subdivided at a salinity level of 11.8 whe-

reas the intertidal channel and the restored sites were subdivided at a salinity level of 6.7.845

The standard-fyke net-MRT models (CPUE and BPUE) set the tidally restored sites apart from

the natural intertidal sites (channel and mudflats). The natural intertidal sites were subdivided ac-

cording to salinity (<8.3 and >8.3) with the CPUE data but not with the BPUE data.
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3. Complément de chapitre : utilisation et intérêt des marais dé-

poldérisés pour le necton

Dans la première partie du chapitre, la fréquentation des marais dépoldérisés (et des autres

habitats composant la mosaïque estuarienne) par le necton a été décrite à partir de la struc-

ture taxonomique des communautés. Avec cette approche, classique en écologie, l’espèce est

l’unité biologique de base et chaque espèce a une valeur équivalente à n’importe quelle autre

espèce. Les limites de cette approche sont multiples (voir par exemple Maire, 2014) et nous

explorons, dans ce supplément de chapitre, deux aspects complémentaires à l’analyse taxono-

mique.

Dans un premier temps, nous comparons les distributions de taille entre plusieurs groupes

d’habitat fréquentés par les mêmes espèces. Cela revient à approfondir l’échelle intra-spécifique

en intégrant la variabilité inter-individuelle des tailles. De manière générale, la distribution de

taille d’une espèce dans un habitat donné renseigne sur les fonctions écologiques remplies

par l’habitat (e.g., nourricerie, reproduction). Dans le cas des marais dépoldérisés, comparer

la distribution de taille des espèces, soit avec des milieux intertidaux naturels, soit avec des

milieux fortement anthropisés (i.e., marais endigués), peut révéler des différences d’intérêts

fonctionnels des milieux pour les espèces (Mitsch, 2000).

Dans un second temps, la valeur taxonomique des espèces est remplacée par une valeur

associée à leur caractère patrimonial (i.e., état de conservation) et socio-économique. Ce type

d’approche permet de classer les espèces en fonction des services qu’elles produisent (e.g., in-

térêt halieutique), ou des nuisances qu’elles engendrent (e.g., invasion biologique), pour les so-

ciétés humaines. À l’échelle des communautés, des indices sont utilisés pour agréger les infor-

mations relatives aux différentes espèces, ce qui permet de classer les communautés (et donc

les habitats) sur la base d’une note synthétique en apportant un éclairage sur différentes fa-

cettes de la diversité (e.g., taxonomique, patrimoniale, fonctionnelle, socio-économique ; Maire

et al., 2013).

3.1. Structure en taille des espèces

L’abondance et la distribution de taille des espèces caractéristiques du necton ont été com-

parées entre huit groupes de sites : (1) le marais endigué doux, (2) les marais endigués sau-

mâtres, (3) la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle (site « sud »), (4) la zone dépoldérisée de

l’île Nouvelle (site « centre »), (5) le marais de Mortagne, (6) le chenal de marée intertidal,

(7) les vasières intertidales de l’amont et (8) les vasières intertidales de l’aval. Les espèces

retenues sont uniquement celles qui ont été recensées dans les marais dépoldérisés, et pour

lesquelles un minimum de 15 mesures de longueur sont disponibles dans au moins l’un des

sites dépoldérisés. Au total, 16 espèces ont été considérées (Table 4.4). Pour une espèce don-

née, la distribution de taille a été comparée entre les groupes de sites disposant d’au moins

15 mesures de longueur.

3.1.1. Les espèces estuariennes résidentes (Fig. 4.4)

La distribution de taille de P. microps et P. minutus ne présente pas de spécificité marquée

dans les marais dépoldérisés.
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Table 4.4 – Nombre total de mesures de taille (nm) disponibles par espèce dans les différents
groupes de sites, après regroupement des verveux doubles 4 mm et standard. Seules les
espèces où nm > 15 dans au moins l’un des sites dépoldérisés sont considérées.

Groupe
d’espèces

Espèce Nom commun MED MES IN-S IN-C MOR CDM VAM VAV

Espèces
estuariennes
résidentes

Gasterosteus aculeatus Épinoche 2 475 7 120 17 3 31 4
Palaemon longirostris Bouquet delta 0 129 78 707 69 348 2062 1681
Palaemon macrodactylus Bouquet migrateur 0 1 67 159 6 9 120 198
Palaemonetes varians Crevette des marais 0 1551 423 670 41 617 9 25
Pomatoschistus microps Gobie tacheté 0 8 19 301 798 647 1040 2551
Pomatoschistus minutus Gobie buhotte 0 0 3 15 241 103 208 498

Espèces marines
euryhalines

Carcinus maenas Crabe vert 0 0 0 0 19 63 0 104
Crangon crangon Crevette grise 0 5 2 260 321 409 833 2456
Dicentrarchus labrax Bar franc 0 0 5 1 68 55 16 218
Dicentrarchus punctatus Bar moucheté 0 0 0 0 15 8 0 56
Solea solea Sole commune 0 0 0 1 23 4 7 221

Espèces
migratrices
amphihalines

Anguilla anguilla Anguille européenne 2 266 135 58 25 5 42 94
Liza ramada Mulet porc 0 4 601 492 140 44 29 53
Platichthys flesus Flet européen 1 0 1 7 18 12 40 103

Espèces d’eau
douce

Ameiurus melas Poisson-chat 1 180 44 4 0 0 3 1
Pseudorasbora parva Pseudorasbora 57 449 48 0 0 3 12 2

Abréviations pour les groupes de sites : MED, Marais endigué doux ; MES, Marais endigués saumâtres ; IN-S, Site dépoldérisé

(« sud ») de l’île Nouvelle ; IN-C, Site dépoldérisé (« centre ») de l’île Nouvelle ; MOR, Marais de Mortagne ; CDM, Chenal de

marée intertidal ; VAM, Vasières intertidales amont ; VAV, Vasières intertidales aval.

De même, la distribution de taille des crevettes (P. longirotris, P. macrodactylus et P. varians)

est comparable entre les marais dépoldérisés et les groupes de sites de référence, à l’exception

notable des distributions de taille de P. longirostris au niveau des deux sites de pêche de la zone

dépoldérisée de l’île Nouvelle (IN-S et IN-C). Le mode de la distribution se situe à 9-10 mm sur

le site IN-C et à 5-6 mm sur le site IN-S, contre 7-8 mm sur l’ensemble des autres sites (i.e.

vasières intertidales, chenal intertidal et marais de Mortagne).

L’espèce G. aculeatus montre une affinité prononcée pour les marais endigués saumâtres,

au moins les individus de moins de 36 mm.

3.1.2. Les espèces marines euryhalines (Fig. 4.5)

Parmi les espèces de necton qui utilisent les marais intertidaux comme zones de nourrice-

rie, la plupart sont des espèces marines euryhalines. C’est le cas notamment de D. labrax et

de C. crangon (Cattrijsse et al., 1994 ; Cattrijssee et al., 1997 ; Laffaille et al., 2001).

Chez D. labrax, on observe dans le marais de Mortagne une plus forte représentation des

individus 0+ de la classe de taille 20-40 mm et une plus faible occurrence de la classe de

taille 40-60 mm, par rapport aux vasières et au chenal de marée intertidal. Par ailleurs, un plus

grand nombre d’individus de plus de 300 mm ont été recensés dans le marais de Mortagne.

Chez cette classe de taille, le régime alimentaire se compose en grande partie de crustacés

(crabes, crevettes) et de petits poissons (gobies, divers juvéniles ; Audousset, 1978 ; Barnabé,

1980), ce qui peut compromettre la valeur de refuge du site pour ces espèces proies.

La distribution de taille chez D. punctatus paraît similaire entre le marais de Mortagne et les

vasières aval. Les individus recensés appartiennent uniquement aux groupes 0+, voire 1+.

Chez S. solea, la distribution de taille révèle une utilisation différenciée du marais Mortagne

et des vasières aval en fonction des groupes d’âge. Si les individus de moins de 100 mm (i.e.

du groupe 0+) fréquentent les deux groupes de sites, seules les vasières de l’aval accueillent

des spécimens de plus de 100 mm. Plus précisément, la taille de ces individus est comprise
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Figure 4.4 – Abondance moyenne par classe de taille des espèces estuariennes résidentes
(poissons et macrocrustacés), sur plusieurs groupes de sites. Pour chaque classe de taille, la
valeur de CPUE indiquée (individus.verveux double.h-1) est la valeur maximale entre la CPUE
moyenne des verveux 4 mm et celle des verveux standard. Le code des groupes de sites se
trouve dans la Table 4.4.

entre 120 et 260 mm, ce qui correspond majoritairement au groupe 1+ (Rougier, 2013).

Chez le crabe C. maenas, la distribution de taille des individus de plus de 25 mm semble

comparable entre le marais de Mortagne, les vasières aval et le chenal de marée ; le mode se

situant entre 45 et 55 mm. Les individus de moins de 25 mm ont été recensés exclusivement

dans le chenal de marée et le marais de Mortagne, avec des abondances plus fortes dans le

marais de Mortagne.

3.1.3. Les espèces migratrices diadromes (Fig. 4.6)

Comme chez S. solea, le marais de Mortagne accueille exclusivement les juvéniles de

P. flesus de moins de 100 mm (groupe 0+). Par comparaison, les populations de P. flesus des

vasières aval comportent un plus grand nombre de cohortes, en particulier les groupes 1+,
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Figure 4.5 – Abondance moyenne par classe de taille des espèces marines euryhalines (pois-
sons et macrocrustacés), sur plusieurs groupes de sites. Pour chaque classe de taille, la va-
leur de CPUE indiquée (individus.verveux double.h-1) est la valeur maximale entre la CPUE
moyenne des verveux 4 mm et celle des verveux standard. Le code des groupes de sites se
trouve dans la Table 4.4.

2+ et 3+. Sur les vasières amont, les individus de 20 à 40 mm sont la classe de taille la plus

représentée.

Chez L. ramada, les individus de moins de 40 mm présentent des abondances comparables

entre les différents groupes de sites (i.e. chenal de marée, vasières amont et aval, marais

dépoldérisés), les abondances maximales étant observées dans le chenal de marée. À partir de

40 mm, les abondances sont nettement plus fortes sur l’ensemble des sites dépoldérisés, qu’il

s’agisse du marais de Mortagne ou des deux sites d’échantillonnage de la zone dépoldérisée

de l’île Nouvelle. Cette observation renforce l’hypothèse selon laquelle la forte fréquentation des

marais dépoldérisés par L. ramada aurait une origine trophique (Section 1.). En effet, les jeunes

mulets changent de régime alimentaire autour d’une taille de 40 mm (Ferrari et Chieragato,

1981 ; Cambrony, 1983 ; Gisbert al., 1996) : de microinvertivores (zooplancton notamment),
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Figure 4.6 – Abondance moyenne par classe de taille des espèces migratrices diadromes sur
plusieurs groupes de sites. Pour chaque classe de taille, la valeur de CPUE indiquée (indivi-
dus.verveux double.h-1) est la valeur maximale entre la CPUE moyenne des verveux 4 mm et
celle des verveux standard. Le code des groupes de sites se trouve dans la Table 4.4.

ils deviennent limnobenthophages, se nourrissant de microphytobenthos et de la microfaune

associée aux sédiments. Les individus de moins de 220 mm (i.e. principalement les cohortes

0+ et 1+ ; Rougier, 2013) utilisent l’île Nouvelle de manière préférentielle, en particulier le site

IN-S. Au-delà de 220 mmm, les abondances sont comparables entre le marais de Mortagne et

l’île Nouvelle.

La distribution de taille d’A. anguilla montre que les marais dépoldérisés sont des habitats

attractifs pour cette espèce, par rapport aux groupes de sites de référence (vasières amont

et aval, marais endigués saumâtres). Les abondances d’A. anguilla de plus de 400 mm sont

particulièrement élevées dans la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle (site IN-S). Il s’agit poten-

tiellement d’individus argentés qui font une pause dans leur migration de reproduction, comme

cela a été observé chez d’autres espèces de la famille des anguillidés lorsqu’elles arrivent en

estuaire (Bardonnet et Riera, 2005 ; Tsukamoto, 2009). Cette fonction de halte migratoire se-

rait renforcée par la proximité de l’île Nouvelle avec la limite de salure des eaux. Une partie

des individus présents dans la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle sont également des futures

femelles en phase de croissance (Daverat et Tomás, 2006 ; Bultel et al., 2014).

3.1.4. Les espèces d’eau douce (Fig. 4.7)

L’étendue des tailles observées chez A. melas est comparable entre les marais endigués

saumâtres et la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle (site IN-S). Les individus mesurant autour

de 120 mm dominent nettement la population du site IN-S.

Chez l’espèce P. parva, les individus de 20 à 40 mm dominent nettement les populations
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Figure 4.7 – Abondance moyenne par classe de taille des espèces d’eau douce sur plusieurs
groupes de sites. Pour chaque classe de taille, la valeur de CPUE indiquée (individus.verveux
double.h-1) est la valeur maximale entre la CPUE moyenne des verveux 4 mm et celle des
verveux standard. Le code des groupes de sites se trouve dans la Table 4.4.

des marais endigués saumâtres, où ils se reproduisent vraisemblablement. En comparaison,

les gammes de taille > 40 mm sont très peu représentées. Dans le marais endigué doux, la dis-

tribution est également unimodale (mode situé à 40-50 mm) mais plus étalée entre 20 et 80 mm

(non visible sur le graphique en raison des fortes CPUE dans les marais endigués). Dans la

zone dépoldérisée de l’île Nouvelle (site IN-S), la distribution de taille est plus irrégulière, avec

trois modes localisés entre 20 et 100 mm.

3.1.5. Conclusions de l’étude des distributions de taille

Le marais de Mortagne est fréquenté simultanément par les stades juvéniles et adultes de

plusieurs espèces, essentiellement des espèces estuariennes résidentes (P. microps, P. minu-

tus, P. longirostris, P. macrodactylus) mais aussi des espèces migratrices amphihalines (L. ra-

mada, A. anguilla) ou marines euryhalines (C. maenas, C. crangon). Pour toutes ces espèces,

le marais de Mortagne représente une zone de résidence ou, au minimum, d’alimentation lors

des périodes de submersion tidale.

Par ailleurs, le marais de Mortagne accueille plusieurs espèces de poissons (essentielle-

ment marines) uniquement au stade juvénile : c’est notamment le cas de D. labrax (groupes

0+, 1+), D. punctatus (0+, 1+), S. solea (0+) et P. flesus (0+). De plus, les niveaux d’abon-

dances de ces juvéniles sont comparables avec des habitats de référence (i.e. vasières aval

et chenal de marée proche). Même si la présence et l’abondance des jeunes stades n’est pas

suffisante pour confirmer la fonction de nourricerie (Beck et al., 2001), elle en représente l’une

des conditions fondamentales.

Par comparaison avec le marais de Mortagne, la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle ac-

cueille très peu d’espèces marines euryhalines, ou à des niveaux d’abondance moindres (C. cran-

gon). Néanmoins, les principales espèces estuariennes résidentes sont présentes sur l’île Nou-

velle, aux stades juvéniles et adultes (P. microps, P. minutus, P. longirostris, P. macrodactylus,

P. varians). Pour ces espèces, la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle représente une zone de

résidence, d’alimentation voire de reproduction (P. varians). Certains migrateurs amphihalins

(L. ramada, A. anguilla) utilisent le site comme zone de résidence, d’alimentation, voire de halte

migratoire (A. anguilla). Certaines espèces d’eau douce tolérant la présence de sel (A. melas,

P. parva) se maintiennent dans les retenues d’eau permanentes qui se forment dans la zone
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dépoldérisée de l’île Nouvelle, à la fois aux stades adultes et juvéniles.

3.2. Intérêt patrimonial et socio-économique

Les indices relatifs à l’intérêt patrimonial et socio-économique des habitats (au regard de

leur communauté de poissons et de macrocrustacés) sont présentés dans le Chapitre 3 (Maté-

riel et Méthodes). La valeur des indices a été comparée au moyen d’un test de Kruskal-Wallis

(K-W) entre trois groupes de sites : les marais endigués (n = 4), les marais dépoldérisés (n = 3)

et les sites intertidaux naturels (n = 6 ; Table 4.1). En cas de rejet de l’hypothèse nulle associée

au test de Kruskal-Wallis (i.e., au moins l’un des groupes diffère des deux autres), les groupes

de sites ont été comparés deux à deux au moyen d’un test de Dunn, sans ajustement pour les

comparaisons multiples.

3.2.1. Intérêt pour la conservation de la biodiversité

Les résultats du calcul de l’indice BCC (Biodiversity Conservation Concern) sont présentés

sur la Figure 4.8. Seulement deux espèces de poisson recensées sont classées par l’UICN

dans des catégories de menace supérieures à « Préoccupation mineure » : Alosa fallax (« Vul-

nérable ») et A. anguilla (« Danger critique d’extinction »). Ici, l’indice BCC est essentiellement

affecté par la fréquence d’occurrence d’A. anguilla au sein des communautés, en raison de la

forte pondération de la catégorie « Danger critique d’extinction ».

La valeur de l’indice BCC ne diffère pas significativement entre les marais endigués, les

marais dépoldérisés et les sites intertidaux naturels (K-W ; p = 0.33).

Figure 4.8 – Indice BCC (poissons uniquement) calculé pour les 13 sites d’échantillonnage. Les
abréviations des sites sont définies dans la Table 4.1.

3.2.2. Contrôle des espèces exotiques

L’indice BOI (Biogeographic Origin Index) mesure l’importance des espèces exotiques (pois-

sons et macrocrustacés) dans les communautés de necton (Fig. 4.9). La valeur de l’indice BOI

diffère entre les trois groupes de sites considérés (K-W ; p = 0.02). Les valeurs des marais

endigués sont supérieures à celles des marais dépoldérisés (test de Dunn ; p = 0.02) et des
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sites intertidaux naturels (test de Dunn ; p = 0.003). Aucune différence significative n’est dé-

tectée entre les marais dépoldérisés et les sites naturels (test de Dunn ; p = 0.36). Un examen

visuel de la figure 4.9 révèle par ailleurs que le site sud de l’île Nouvelle (IN-S) présente une

valeur relativement élevée de l’indice BOI, plus proche des marais endigués que des autres

sites dépoldérisés et naturels.

Figure 4.9 – Indice BOI (poissons et décapodes) calculé pour les 13 sites d’échantillonnage.
Les abréviations des sites sont définies dans la Table 4.1.

Dans le groupe des sites intertidaux, une espèce contribue plus fortement que les autres à

la valeur de l’indice BOI : la crevette P. macrodactylus. Dans le groupe des marais endigués,

plusieurs espèces exotiques contribuent de manière proportionnelle aux valeurs élevées de

l’indice BOI, à savoir A. melas, C. carpio, G. holbrooki, P. parva et L. gibbosus.

3.2.3. Intérêt économique pour la pêche

L’indice FII (Fishing Interest Index) mesure l’intérêt des espèces de poisson pour la pêche

récréative et commerciale, à l’échelle des communautés (Fig. 4.10). Les valeurs de l’indice

diffèrent significativement entre les marais endigués, les marais dépoldérisés et les milieux

intertidaux naturels (K-W ; p = 0.02). L’indice FII des marais endigués est inférieur à celui des

milieux intertidaux naturels (test de Dunn ; p = 0.002) et des marais dépoldérisés (test de Dunn ;

p = 0.04). Aucune différence significative n’est mise en évidence entre les milieux naturels et

dépoldérisés (test de Dunn ; p = 0.23).

En considérant simultanément les sites intertidaux naturels et dépoldérisés, une différence

significative (test de Wilcoxon-Mann-Whitney ; p = 0.02) est détectée entre les sites de l’amont

(VA1, VA2, IN-C, IN-S) et les sites de l’aval (VA3, VA4, VA5, CDM, MOR), les sites de l’aval

ayant des valeurs plus élevées de l’indice FII.

Dans les marais endigués, 2 à 5 espèces contribuent au score de l’indice FII ; A. anguilla est

l’espèce qui contribue le plus. Sur les sites intertidaux naturels et dépoldérisés, 9 à 15 espèces

concourent à la valeur élevée de l’indice : 9 à 12 espèces pour les quatre sites de l’amont et 12

à 15 espèces pour les cinq sites de l’aval.
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Figure 4.10 – Indice FII (poissons uniquement) calculé pour les 13 sites d’échantillonnage. Les
abréviations des sites sont définies dans la Table 4.1.

3.2.4. Conclusion des indices synthétiques

Les indices synthétiques font ressortir des conclusions nettes, à partir des communautés de

necton recensées dans les habitats endigués, dépoldérisés et intertidaux naturels de l’estuaire

de la Gironde. (1) La dépoldérisation n’apporte pas de plus-value en matière de conservation

de la biodiversité, i.e., elle ne profite pas préférentiellement à des espèces menacées. (2) La

dépoldérisation s’accompagne d’une régression des espèces exotiques qui ont tendance à pro-

liférer dans les marais endigués, doux et saumâtres. (3) La dépoldérisation profite en grande

partie à des espèces qui ont un intérêt pour la pêche récréative et commerciale. (4) Si des opé-

rations de dépoldérisation doivent être menées pour favoriser l’intérêt économique des habitats

pour la pêche, le choix des sites doit se porter en priorité sur l’aval de l’estuaire.

Ces conclusions doivent bien sûr être tempérées. Tout d’abord, les résultats ont été obtenus

dans un contexte géographique particulier, celui de l’estuaire de la Gironde. Par ailleurs, l’utili-

sation des indices synthétiques repose sur une hypothèse implicite de proportionnalité entre la

surface des habitats exploitables par une espèce et la taille de la population. Or, en l’absence

d’informations complémentaires sur la possibilité pour une espèce de trouver des habitats alter-

natifs équivalents, la suppression d’un habitat ne se traduit pas automatiquement par le déclin

d’une population ; inversement, l’augmentation de la surface d’un habitat n’entraîne pas systé-

matiquement une augmentation des populations.

3.3. Conclusion

L’étude de caractéristiques individuelles propres à chaque espèce (ici, la taille dans diffé-

rents habitats) permet de complémenter l’approche taxonomique classique en inférant plus pré-

cisément les fonctions écologiques assurées par les milieux pour chacune des espèces. Ces

fonctions écologiques sont le support de services rendus aux sociétés humaines, qui peuvent

être quantifiés au moyens d’indices synthétiques reposant sur une valeur « utilitaire » attribuée

à chaque espèce.

À partir de ces analyses, les marais dépoldérisés semblent assurer une fonction d’accueil

pour les juvéniles de plusieurs espèces (e.g., D. labrax, D. punctatus dans le cas du marais
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de Mortagne), et des fonctions d’alimentation voire de résidence pour plusieurs autres espèces

(e.g., P. microps, L. ramada).

Sur la base du retour d’expérience de l’estuaire de la Gironde, la dépoldérisation est une

mesure de gestion qui permet de limiter le développement des espèces exotiques dans les

marais endigués estuariens et de soutenir la pêche estuarienne et côtière, d’un point de vue

socio-économique. Le bilan de la dépoldérisation en matière de conservation de la biodiversité

(i.e. pour le soutien d’espèces menacées) semble quant à lui plus neutre.
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Chapitre 5

Évolution de la structure fonctionnelle

et des règles d’assemblage au cours

de la restauration des marais

intertidaux

1. Résumé en français

1.1. Introduction

La distribution des traits fonctionnels dans les communautés permet d’identifier les facteurs

écologiques qui structurent les communautés et d’inférer les règles qui régissent la coexistence

locale des espèces (i.e., les règles d’assemblages), ce qui représente un avantage important

par rapport aux approches taxonomiques classiques. Malgré leurs atouts, les approches ba-

sées sur les traits fonctionnels ont rarement été utilisées dans le contexte de la restauration

écologique. Un plus grand nombre de travaux ont été consacrés aux changements de structure

fonctionnelle des communautés au cours des successions écologiques (Böhnke et al., 2014 ;

Wilfahrt et al., 2014 ; Zhang et al., 2015) ou en réponse à des perturbations anthropiques. Ces

derniers travaux ont montré par exemple que les perturbations provoquent une homogénéisa-

tion biotique (Villéger et al., 2010 ; Buisson et al., 2013 ; Sagouis et al., 2016) et une diminution

de la redondance fonctionnelle (Brandl et al., 2016), à l’échelle des communautés.

Les règles d’assemblage des communautés, i.e., le filtre environnemental et les interactions

biotiques, affectent différemment la structure fonctionnelle des communautés. Le filtre environ-

nemental entraîne une réduction de l’étendue des traits associés à la tolérance des conditions

abiotiques locales (Kraft et al., 2015). Les interactions biotiques, en particulier la compétition,

peuvent aboutir à des patrons contrastés de distribution (i.e., divergence ou convergence),

selon la disponibilité des ressources et l’existence de facteurs limitants communs (Chesson,

2000 ; HilleRisLambers et al., 2012).

D’un point de vue théorique, un milieu dégradé en cours de restauration suit une trajectoire

temporelle semblable à celle d’une succession écologique, et opposée à celle d’une dégrada-

tion. Selon cette logique, la diversité fonctionnelle des communautés augmente avec le temps

de restauration, en raison d’une disponibilité accrue des ressources et d’une plus grande com-

plexité de l’habitat. Les espèces spécialisées, i.e. fortement compétitives et tolérantes au stress,
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occupent une place plus importante au sein des communautés (Wilfahrt et al., 2014 ; Zhang et

al., 2015). De plus, on s’attend à ce que l’assemblage des communautés soit moins influencé

par le filtre environnemental et davantage par les interactions biotiques (Purschke et al., 2013 ;

Chang et HilleRisLambers, 2016).

Toutefois, dans le cas de la restauration des marais intertidaux, plusieurs facteurs asso-

ciés aux particularités des milieux estuariens sont susceptibles d’interférer avec les prévisions

générales. Tout d’abord, comme la restauration des marées rétablit des conditions abiotiques

contraignantes, on peut s’attendre à ce que le filtre environnemental continue à exercer un rôle

prédominant dans l’assemblage des communautés de poissons dans les habitats intertidaux

restaurés et naturels (Elliott et Quintino, 2007). Par ailleurs, en raison des conditions abiotiques

difficiles et des fortes fluctuations des conditions d’alimentation dans les estuaires, les com-

munautés estuariennes sont naturellement composées d’espèces généralistes en termes de

tolérance physiologique et de régimes alimentaires (Kneib, 1997 ; Dolbeth et al., 2016) ; il n’est

donc pas évident que la restauration des marais intertidaux s’accompagne d’une augmentation

de la spécialisation fonctionnelle au sein des assemblages de poissons.

1.2. Objectifs, matériel et méthodes

À l’aide d’indices de diversité fonctionnelle et de modèles neutres d’assemblage des com-

munautés, nous avons étudié les changements directionnels (i.e., monotones) qui affectent la

structure fonctionnelle et les règles d’assemblage des communautés de poissons, au cours de

la restauration des marais intertidaux. Le temps de restauration a été approximé par le niveau

de naturalité d’un ensemble de sites artificiels, restaurés et intertidaux naturels, échantillonnés

dans l’estuaire de la Gironde (Fig. 5.1).

Figure 5.1 – Construction du gradient de naturalité des habitats intertidaux estuariens à partir
des sites échantillonnés dans l’estuaire de la Gironde.

À partir du gradient de naturalité des habitats intertidaux, deux questions principales ont été

traitées :

1. La structure fonctionnelle des assemblages de poissons change-t-elle de manière

directionnelle au cours de la restauration des marais intertidaux ?

La théorie des successions prédit une augmentation de la richesse et de la spécialisation

fonctionnelle avec le temps de restauration (Odum, 1969 ; Prach et Walker, 2011), en raison
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d’une plus grande disponibilité des ressources (nourriture, habitat) et d’une spécialisation ac-

crue des niches écologiques. La corrélation entre différents indices de structure fonctionnelle et

le gradient de naturalité des habitats intertidaux a donc été évaluée. L’utilisation de coefficients

de corrélation semi-partielle (Kim, 2015) a permis de contrôler l’effet de la salinité (Fig. 5.2) ;

en effet, dans le jeu de données que nous avons utilisé, la salinité et la naturalité des habitats

étaient significativement corrélées.

Figure 5.2 – Schéma conceptuel illustrant les dimensions étudiées de la structure fonctionnelle
des communautés et l’interaction des effets de la naturalité des habitats et de la salinité sur
la structure fonctionnelle. Par rapport à la variabilité totale de la structure fonctionnelle, l’étoile
noire représente la part de variabilité expliquée uniquement par le gradient de naturalité. La
valeur quadratique des coefficients de corrélation semi-partielle permet de quantifier cette part
de variabilité.

2. Quels mécanismes régissent l’assemblage des communautés dans les habitats en-

digués, restaurés et intertidaux ? Les règles d’assemblage changent-elles au cours

de la restauration des marais intertidaux ?

L’antagonisme entre les mécanismes d’assemblage associés d’une part au développement

des écosystèmes (i.e., plus faible filtrage environnemental et interactions biotiques accrues) et

d’autre part au rétablissement de conditions abiotiques très fluctuants (i.e., filtrage environne-

mental plus fort et interactions biotiques plus faibles) ne permet pas d’anticiper clairement les

changements qui surviennent au cours de la restauration des marais intertidaux. Toutefois, on

peut s’attendre à une diminution du nombre de traits fonctionnels qui présentent une distribution

convergente, avec le temps de restauration.

Pour répondre aux deux questions principales, cinq campagnes d’échantillonnage réalisées

en 2011 et 2012 sur 13 sites endigués, restaurés et naturels de l’estuaire de la Gironde ont été

mobilisées (données poissons). Les espèces de poissons ont été subdivisées en plusieurs

écophases pour tenir compte des principaux changements écologiques qui se produisent au

cours de l’ontogenèse (Persson et Crowder, 1998 ; Russo et al., 2007). Dix traits fonctionnels
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répartis selon deux axes de la niche fonctionnelle des poissons (i.e. acquisition de la nourriture

et capacité de nage) ont été renseignés pour chaque écophase (Table 5.1). Deux types de

modèles nuls ont été utilisés pour identifier les règles d’assemblage au sein des communautés

de poissons : (1) un modèle nul remaniant l’identité locale des écophases à partir d’un pool

« régional », et tenant compte de la tolérance des espèces à la salinité (Chalmandrier et al.,

2013) ; (2) un modèle nul redistribuant les abondances relatives entre les écophases d’une

même communauté.

Table 5.1 – Les 10 traits fonctionnels sélectionnés et leur interprétation écologique. Une aug-
mentation de la valeur du trait fonctionnel a un effet positif (+) ou négatif (−) sur un type de
performance écologique.

Axe de la
niche

Trait fonctionnel Abréviation Performance écologique

Acquisition de
la nourriture

Longueur relative de la
tête

HLpSL Capacité de succion (+)
Capacité de filtration (+)
Taille maximale des proies ingérées (+)
Proportion des plantes et des détritus dans le régime
alimentaire (−)

Position verticale de
l’ouverture de la
bouche

MOVPpHD Position verticale de la nourriture dans la colonne
d’eau (+)

Axe 1 du régime
alimentaire

DietAxis1 Microinvertébrés (+)
Proies animales de grande ou moyenne taille (−)

Axe 2 du régime
alimentaire

DietAxis2 Proportion des végétaux et des détritus (−)
Proies animales à corps mou (+)

Axe 3 du régime
alimentaire

DietAxis3 Proies mobiles de grande taille (+)
Proies benthiques peu mobiles, de taille moyenne (−)

Capacité de
nage

Position verticale des
yeux

EVPpHD Position verticale du poisson dans la colonne d’eau (−)
Mobilité du poisson (comportement mobile vs

sédentaire) (−)

Longueur relative de la
nageoire pectorale

PFLpSL Vitesse du courant dans l’habitat (−)
Capacité de manœuvre (+)

Insertion verticale de la
nageoire pectorale

PFVPpPFBD Capacité à tourner (+)

Hauteur relative de la
nageoire caudale

CFDpBD Coût énergétique de la nage soutenue (−)

Coefficient de forme de
la nageoire caudale

sqCFDpCFS Coût énergétique de la nage soutenue (−)
Capacité d’accélération (−)
Capacité de manœuvre (−)

1.3. Changements de structure fonctionnelle au cours de la restauration

Des corrélations significatives ont été mises en évidence entre les indices fonctionnels et

le gradient de naturalité des habitats intertidaux, ce qui révèle des changements directionnels

dans la structure fonctionnelle (i.e., identité et diversité) des communautés. L’identité, la spécia-

lisation et la dispersion sont les dimensions de la structure fonctionnelle qui répondent le plus

au gradient de naturalité des habitats (Fig. 5.3).

Six des sept tendances monotones significatives identifiées pour la spécialisation fonction-

nelle sont des tendances à la hausse, reflétant une augmentation globale de la spécialisation
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Figure 5.3 – Effets du gradient de naturalité des habitats intertidaux sur (1) l’identité et (2) la
diversité fonctionnelle des assemblages de poissons. L’effet du gradient de naturalité sur l’iden-
tité et les différentes composantes de la diversité fonctionnelle est mesuré à partir du coefficient
du corrélation semi-partielle de Spearman (ρsp). Valeurs de significativité de ρsp entre l’identité
fonctionnelle (CWM ) et le gradient de naturalité : *, 0.01 < p ≤ 0.05 ; **, 0.001 < p ≤ 0.01 ; ***,
p ≤ 0.001. L’ordination (ACP) et la classification ont été menées à partir de la matrice de ρsp
(Dimensions de la diversité fonctionnelle × Traits). Pour la définition des traits fonctionnels, voir
la Table 5.1.

des écophases le long du gradient de naturalité. La spécialisation augmente le long d’axes

contrastés de la niche fonctionnelle (e.g., traits liés à l’utilisation verticale de l’habitat ou à la

taille et à la mobilité des proies). Ainsi, les habitats intertidaux restaurés et naturels fournissent

aux poissons des conditions d’alimentation et d’habitat spécifiques, absentes des marais en-

digués. Ce résultat contraste avec le paradigme selon lequel les communautés estuariennes

sont surtout composées d’espèces généralistes (Elliott et Whitfield, 2011).

Collectivement, les résultats concernant la structure fonctionnelle confirment l’hypothèse

selon laquelle la richesse fonctionnelle et la spécialisation augmentent au cours de la restau-

ration des marais intertidaux. Les quelques tendances significatives détectées concernant la

régularité fonctionnelle (trois traits) et l’originalité (deux traits) sont des tendances à la baisse,

ce qui signifie que les écophases dominantes tendent à être plus semblables entre elles dans

les habitats les plus naturels. Une redondance fonctionnelle élevée (i.e. une faible originalité

fonctionnelle) confère aux écosystèmes une plus grande stabilité ou résilience (Funk et al.,

2008 ; Brandl et al., 2016 ; Dolbeth et al., 2016), une propriété considérée comme désirable.
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1.4. Interprétation écologique des changements de structure fonctionnelle

L’augmentation de la valeur moyenne pondérée (CWM ) du trait renseignant sur l’impor-

tance des composantes végétales et détritiques de l’alimentation (vs composantes animales ;

DietAxis2) révèle une utilisation décroissante des microphytes et des matières végétales le

long du gradient de naturalité des habitats intertidaux (Fig. 5.3). La spécialisation fonctionnelle

augmente avec la naturalité des habitats pour deux traits fonctionnels (DietAxis1, DietAxis3)

associés à la taille et à la mobilité des proies animales, ce qui indique une plus grande spécia-

lisation des régimes alimentaires carnivores. Par ailleurs, les écophases dominantes se nour-

rissent davantage de proies benthiques non mobiles comme les annélides et les mollusques à

coquille, et délaissent les organismes mobiles non-benthiques (e.g., crevettes et poissons).

Les écophases ayant un mode de vie sédentaire et vivant plus près du fond (EV PpHD),

ou ayant des types de nage plus spécialisés dans la manœuvre et l’accélération que dans l’en-

durance (sqCFDpCFS , PFV PpPFBD), sont proportionnellement plus abondantes dans les

assemblages de poissons des habitats intertidaux naturels. Ces résultats combinés indiquent

(1) que les marais endigués sont appauvris en écophases vivant et se nourrissant près du

fond, et (2) que les poissons utilisent davantage les ressources benthiques dans les habitats

intertidaux naturels.

1.5. Changement des règles d’assemblage au cours de la restauration

La comparaison entre les communautés de poissons observées et des communautés si-

mulées en utilisant des modèles nuls révèle les déterminismes écologiques qui opèrent le long

du gradient de naturalité des habitats intertidaux. Les règles d’assemblage varient en grande

partie selon les traits (Fig. 5.4), ce qui corrobore l’hypothèse selon laquelle des mécanismes

d’assemblage contrastés peuvent agir simultanément sur plusieurs axes de la niche fonction-

nelle (Spasojevic et Suding, 2012 ; Astor et al., 2014).

La convergence des traits fonctionnels disparaît sur les habitats intertidaux naturels. Bernard-

Verdier et al. (2012) interprètent l’absence de convergence des traits comme un relâchement

des contraintes biotiques et abiotiques, ce qui permet la coexistence de stratégies fonction-

nelles plus diversifiées.

Des patrons de divergence sont observés tout au long du gradient de naturalité, le nombre

maximal de traits divergents étant observé dans les marais dépoldérisés. Par conséquent,

l’hypothèse selon laquelle la divergence des traits augmente avec la naturalité des habitats

et le développement des écosystèmes (comme lors des successions écologiques) n’a pas été

corroborée.
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Figure 5.4 – Évolution des règles d’assemblage (i.e., filtre environnemental, convergence et
divergence des traits) selon les traits fonctionnels le long du gradient de naturalité des habitats
intertidaux estuariens. Pour la définition des traits fonctionnels, voir la Table 5.1.
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Abstract

Functional trait theory provides a mechanistic framework to understand change in community10

composition and community assembly through time and space. Despite this, trait-based approaches

have seldom been used in ecological restoration. Succession theory predicts that habitat complexity

and resource availability will increase with restoration time, leading to increased functional dissimila-

rity among coexisting species. However, in the case of tidal marsh restoration, it is not clear whether

reestablishing the harsh abiotic conditions typical of estuaries will initiate successional trajectories.15

We investigated monotonic changes in the functional structure of fish communities and shifts in

assembly mechanisms with tidal restoration time. We constructed a five-level gradient of ’intertidal

habitat naturalness’ from a set of artificialized (dyked), restored (with different ages) and natural

intertidal sites, and used it as a surrogate for restoration progress. The fish ecophases were des-

cribed using ten functional traits related to food acquisition and swimming ability. The trends in six20

functional dimensions (identity, richness, evenness, dispersion, originality and specialization) were

investigated along the naturalness gradient after partialling out a covarying abiotic variable, sali-

nity. Null models controlling ecophases number and accounting for fish tolerance to salinity were

used. Consistenly with succession theory, functional specialization, dispersion and, less markedly,

richness increased with intertidal naturalness meaning that restored and natural intertidal habitats25

supplied fish with specific foraging and dwelling conditions absent from dyked marshes. Community

assembly patterns varied with respect to traits and differed at both ends of the naturalness gradient.
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Dyked marshes were more affected by trait convergence possibly due to limiting resources. Envi-

ronmental filtering acted all along the naturalness gradient but changed in nature and tended to

decrease in restored and natural intertidal habitats. Increased naturalness restored the attractivity30

of benthic habitats as feeding or settling grounds, promoted shelter-seeking vs. free-swimming stra-

tegists and favoured ecophases with carnivorous diets, feeding on microinvertebrates and benthic

low-mobility macroinvertebrates.

Keywords

Functional traits ; Community assembly ; Wetland restoration ; Intertidal environments ; Fish.35

1 Introduction

Functional traits determine the biological and ecological performance of an organism, i.e. its

ability to grow, survive and reproduce in a given set of biotic and abiotic conditions (McGill et al.,

2006 ; Violle et al., 2007). The distribution of functional traits’ values among individuals defines

the functional structure of a community (Garnier and Navas, 2012 ; Mouillot et al., 2013). Because40

functional traits mediate the interaction between an organism and its abiotic and biotic environment,

they provide a mechanistic framework from which the ecological (i.e. non neutral) processes driving

community composition and community assembly can be inferred. It is a great advantage over

taxonomic approaches which do not readily reveal the processes underlying community changes

through time and space (Villéger et al., 2010 ; Cadotte et al., 2011 ; Hedberg et al., 2013 ; Brancalion45

and Holl, 2016). In recent years, trait-based approaches have been used to investigate changes in

both the functional structure of communities and patterns of community assembly along temporal

(Böhnke et al., 2014 ; Wilfahrt et al., 2014) and environmental gradients (Spasojevic and Suding,

2014 ; Astor et al., 2014 ; Comte et al., 2016).

Community assembly theory states that local communities assemble non randomly from a regio-50

nal pool of species as a result of environmental filtering and biotic interactions. Following Bernard-

Verdier et al. (2012) et HilleRisLambers et al. (2012), species assemble following a two-step hie-

rarchical model (Fig. 1). First, a tolerance filter (’environmental filtering’ sensu stricto ; Kraft et al.,

2015) selects species according to their ability to establish and persist in the local abiotic condi-

tions, in the absence of biotic interactions. Environmental filtering primarily affects the occurrence55

(i.e. presence or absence) of the species on the local scale (Kraft et al., 2015). Retained species

tend to share similar values for traits associated with abiotic tolerance, resulting in trait range narro-
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wing. In a second step, species interact with each other in the local environment. Trait-based fitness

differences determine the outcome of those interactions, i.e. the relative abundance of species in

the community. Biotic interactions, especially competition, can result in two constrasted patterns of60

functional traits’ distribution, i.e. divergence or convergence (Chesson, 2000 ; HilleRisLambers et

al., 2012). For a given range of functional trait values, divergence is defined by higher dispersion

of trait values compared to random expectation. Reciprocally, convergence occurs where traits are

less dispersed (i.e., more clustered) than expected at random. Competitive interactions are stron-

ger between species with high niche overlap, i.e. sharing similar functional traits’ values. When65

resources and foraging opportunities are diverse, competition excludes species with high niche

overlap resulting in limiting similarity (i.e., trait divergence) among coexisting species. Conversely,

trait convergence arises when overall fitness is determined by a common limiting factor, e.g. a re-

source or a shared predator. In such cases, high divergence from the local optimum traits values

leads to weaker competitor exclusion based on relative fitness differences (Bernard-Verdier et al.,70

2012 ; HilleRisLambers et al., 2012 ; Roscher et al., 2014 ; Kraft et al., 2015). However, in contrast

with this explanation of trait convergence, Comte et al. (2016) substantiated that the coexistence of

functionally similar species may be promoted by elevated resource opportunies (i.e. high resource

diversity and/or availability). Therefore, trait convergence must be interpreted with caution. Besides,

the setting of the regional and local scales is crucial when investigating for environmental filtering75

and rules of species coexistence (Chalmandrier et al., 2013 ; Troia and Gido, 2015). Indeed, the pro-

bability to detect environmental filtering increases with the extent of the geographic area from which

the regional pool of species is defined due to wider abiotic gradients and increased dispersal limi-

tations (Chalmandrier et al., 2013 ; Kraft et al., 2015). Conversely, the effects of biotic interactions

prevails at finer spatial scales (Fitzgerald et al., 2017).80

In recent years, trait-based approaches have increasingly been used to document the ecological

shifts in the course of succession (Böhnke et al., 2014 ; Wilfahrt et al., 2014 ; Zhang et al., 2015) or

in response to disturbances such as habitat degradation (Villéger et al., 2010 ; Clavel et al., 2011),

climate change (Buisson et al., 2013) or invasion by non-native species (Funk et al., 2008 ; Sagouis

et al., 2016). The literature dedicated to the effects of anthropogenic disturbances on functional85

diversity have reached two main conclusions. First, disturbance leads to biotic homogenization due

to the higher vulnerability of specialized species and the stronger resistance of generalist (i.e. with

common traits) species (Villéger et al., 2010 ; Buisson et al., 2013 ; Sagouis et al., 2016). Second,

disturbance decreases functional redundancy, i.e. primarily causes the extinction of functionally

similar species. Low redundancy causes the loss of individuals or species to greatly affect the other90

dimensions (e.g., richness, evenness and divergence) of the functional structure and alters the
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Figure 1 – The two-step hierarchical model of community assembly and the effects of the ecological

filters on functional trait distribution (Bernard-Verdier et al., 2012 ; HilleRisLambers et al., 2012).

stability of the community (Mouillot et al., 2013 ; Brandl et al., 2016). In comparison, the functional

response of communities to restoration has remained largely unexplored (Hedberg et al., 2013).

Hedberg et al. (2013) pointed out that increasing functional diversity is not an automatic goal for

ecological restoration. In fen restoration, the maintenance of strong environmental filters (through95

rewetting) is sought to prevent the regrowth of trees (Hedberg et al., 2013).

Fish display a wide range of morphological and ecological specializations and use diverse ha-

bitats and trophic resources making them good candidates for trait-based approaches. Fish are

highly mobile organisms granting them the ability to evade adverse abiotic conditions and com-

petitive interactions when more suitable alternative habitats are available. As a result, the relative100

importance of the processes governing fish assembly may vary over short time scales (Fitzgerald et

al., 2017). Approaches based on the functional trait diversity of fish assemblages have been carried

out in varied types of aquatic ecosystems including streams (Buisson et al., 2013 ; Troia and Gido,

2015 ; Fitzgerald et al., 2017), lakes, reservoirs, ponds (Mason et al., 2008a ; Comte et al., 2016 ;

Sagouis et al., 2016), estuaries (Dolbeth et al., 2016 ; Henriques et al., 2017), coastal lagoons (Vil-105

léger et al., 2010 ; Mouchet et al., 2013 ; Passos et al., 2016), coral reefs (Brandl et al., 2016) and a

semi-enclosed sea (Pecuchet et al., 2016). Limiting similarity strongly structures fish assemblages

in lakes and reservoirs (Mason et al., 2008a ; Sagouis et al., 2016). In contrast, fish assemblages of

streams are mainly assembled through environmental filtering (Troia and Gido, 2015) although bio-
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tic interactions may occasionally offset the effects of environmental filtering (Fitzgerald et al., 2017).110

Likewise, fish community assembly is essentially an environmentally-driven process in coastal la-

goons (Mouillot et al., 2007 ; Mouchet et al., 2013 ; Passos et al., 2016) and marine ecosystems

affected by strong salinity gradients (Pecuchet et al., 2016). However, neutral processes and biotic

interactions shape community assembly in marine ecosystems where environmental conditions do

not vary steeply over short spatial scales (Pecuchet et al., 2016).115

Compared to other hydrosystems, estuaries are highly productive environments providing consi-

derable amounts food to a wide range of consumers (Wilson, 2002). At the same time, estuaries are

strongly shaped by several abiotic factors which fluctuate widely over short space and time scales,

especially salinity (Telesh and Khlebovich, 2010). This explains why natural estuarine aquatic com-

munities are simultaneously species-poor and abundance-rich (Elliott and Quintino, 2007). As a120

result of those concomitant attributes, it is often assumed that estuarine communities are weakly

shaped, if at all, by interspecific competition, but potentially affected by intraspecific competition

(Elliott and Whitfield, 2011). Although trait-environment relationships have been compared among

fish communities within estuaries (Dolbeth et al., 2016), assembly patterns (i.e. environmental filte-

ring and biotic interactions) have not yet been evaluated on that scale, to our knowledge. Besides,125

intra-estuarine studies on fish functional diversity have mainly focused on the longitudinal gradient

(i.e. salinity gradient) without considering the mosaic of intertidal and marshland habitats (Dolbeth

et al., 2016).

In temperate estuaries, mudflats and marshes make up the most of intertidal areas and serve

as important refuge and feeding grounds for transient juvenile and resident adult fish (Kneib, 1997 ;130

Cattrijsse and Hampel, 2006). However, because of land claim, intertidal wetlands have greatly de-

clined worldwide since the 18th century in favour of impounded marshlands. Compared to intertidal

marshes and mudflats, the man-made creek networks of dyked marshes offer a lower surface of

more perennial (i.e. not completely drained when the tide recedes) aquatic habitats with reduced es-

tuarine connectivity (Moreno-Valcárcel et al., 2016). Tidal restriction markedly alters the taxonomic135

composition of fish communities and promotes non-native and freshwater species (Harrington and

Harrington, 1982 ; Feunteun et al., 1992 ; Moreno-Valcárcel et al., 2013 ; Lechêne et al., in press).

To counteract the loss of intertidal wetlands, a growing number of restoration projects have been

implemented during the past decades, first on the Atlantic and Pacific Coasts of the US and later in

Western Europe (Wolters et al., 2005 ; Goeldner-Gianella, 2007). Fish communities of tidally resto-140

red marshes rapidly depart from dyked marshes (strong and rapid shift in taxonomic composition ;

Dionne et al., 1999 ; Warren et al., 2002). However, little is known concerning the functional trait

diversity of fish assemblages in dyked and tidally restored marshes.
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Unassisted restoration is expected to initiate an ecological trajectory similar to that of succession

and opposite to that of degradation. According to one line of reasoning, the functional diversity of145

communities increases with restoration time, as a result of increased resource availability, higher ha-

bitat complexity and higher proportion of specialist species, i.e. with stress-tolerant and competitive

strategies (Wilfahrt et al., 2014 ; Zhang et al., 2015). Furthermore, the dominating processes of com-

munity assembly are expected to shift from environmental filtering to biotic interactions (Purschke et

al., 2013 ; Chang et HilleRisLambers, 2016). However, in the case of tidal marsh restoration, oppo-150

sing forces associated with the peculiarities of estuarine environments may counteract the general

expectations or lead to contrasted patterns with respect to traits. Firstly, as the endpoint of tidal res-

toration is an estuarine intertidal habitat (i.e. with harsh abiotic conditions), an overlaying signal of

environmental filtering is still expected to shape fish assemblages in restored and natural intertidal

habitats ; however, the abiotic control may change in nature between dyked marshes and natural155

intertidal habitats. Secondly, due to the harsh abiotic conditions and the changing food availability

and foraging conditions in estuaries, the estuarine biota is naturally comprised of generalist species

in terms physiological tolerance and feeding strategies (Kneib, 1997 ; Elliott and Whitfield, 2011).

Therefore, it is not clear whether tidal marsh restoration will increase functional specialization within

fish assemblages.160

We studied the tidal restoration of formerly dyked marshes in a European macrotidal estuary

based on the functional structure of fish assemblages. Using functional diversity indices and neutral

models of community assembly, we investigated the directional changes in the functional struc-

ture and the assembly patterns of fish communities during tidal marsh restoration. We asked two

main questions : 1) Does the functional structure of fish assemblages change monotonically in the165

course of tidal marsh restoration ? We anticipated an increase in functional richness and speciali-

zation with increasing restoration time, reflecting higher niche availability (food, habitat) and more

specialized niches. 2) Which processes govern community assembly in dyked, restored and inter-

tidal habitats ? Do assembly patterns change in the course of tidal marsh restoration ? We did not

clearly anticipate the outcome of the antagonist processes associated with ecosystem development170

(i.e. lower environmental filtering and stronger biotic interactions) and return to a highly fluctuating

abiotic environment (i.e. higher environmental filtering and weaker biotic interactions). However,

trait convergence associated with limiting food resources was expected to decrease with increasing

restoration time. In our study, restoration time was approximated based on the naturalness status

of a range of artificialized, restored and natural intertidal sites. Fish species were subdivided into175

several ecophases to account for the major ecological shifts that occur during ontogeny (Persson

and Crowder, 1998 ; Russo et al., 2007). To our knowledge, this is the first time that ontogenetic
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changes are accounted for on a whole-community scale (but see Zhao et al., 2014 ; Comte et al.,

2016).

2 Material and method180

2.1 Study sites and fish sampling

The Gironde (France) is the largest estuary in Western Europe with a surface area of 635 km², of

which 14% are intertidal zones. The share of mudflats and marshes in the intertidal zone amounts

to 79% and 21%, respectively (Lobry, 2004). The Gironde estuary is characterized by semi-diurnal

macrotides. Tidal range near the mouth varies from 2.5 m during neap tides to more than 5.5 m185

during spring tides (Kapsimalis et al., 2004). The dyked marshlands on the lateral zones and the

islands of the estuary occupy a surface area of about 400 km².

Teleost fish were sampled on a set of 13 dyked, restored and natural intertidal sites in the Gi-

ronde estuary between 2011 and 2012 (Fig. 2 and Appendix A). The sampling sites included three

sites (TRM1, TRM2a, TRM2b) distributed between two storm-breached marshes, tidally restored190

one (TRM2) and 12 years ago (TRM1). The remainder of the sites consisted of six natural intertidal

sites (five tidal flats, IM1-5, and one intertidal channel, ICH), three brackish dyked marshes (BDM1-

3) and one freshwater dyked marsh (FDM). The intertidal sites (natural and restored) were spread

along the longitudinal (i.e. salinity) gradient of the Gironde estuary. The dyked marshes consis-

ted of man-made creeks, the water level of which was managed through one or several hydraulic195

structures. The brackish dyked marshes were managed with regular exchanges with the adjoining

estuary whereas the freshwater dyked marsh was exclusively supplied with freshwater inputs from

terrestrial streams.

Fish samplings were repeated five times (May 2011, Sep.-Nov. 2011, Feb.-Mar. 2012, May-June

2012 and July 2012) using the same fishing protocol. Two types of double fyke nets were used to200

collect fish, named hereafter ’standard-fyke nets’ and ’4 mm-fyke nets’. The two types of fyke nets

had the same dimensions but differed in mesh size. The standard-fyke nets had a heterogeneous

mesh size ranging from 17 mm at the entrance of the traps to 8 mm at the cod end and were used

to sample mainly medium- and larger-sized fish. The 4 mm-fyke nets had a homogeneous mesh

size of 4 mm and were designed to capture mainly smaller- and medium-sized fish. The samples205

collected by the two types of fyke nets were treated separetely.

Teleost fish were identified, counted and weighed at the species level. Length was measured on

a subset of 50 individuals per species and sample. Fish species were subdivided a posteriori into
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Figure 2 – Location of the 13 dyked, restored and natural sampling sites in the Gironde estuary.

TRM1 is the sampling site of the 12-year-old tidally restored Mortagne marsh. TRM2a and TRM2b

are located in the 1-year-old restored part of the Nouvelle island.

several ecophases based on individual length to account for ontogenic changes in the functional

niche of species. The splitting of species into several ecophases was based on significant changes210

in diet with fish size (or age) reported in published studies (Appendix B, section B.1). Ecophase

numbers were estimated using the length-frequency distributions (LFDs) of the corresponding spe-

cies.

Biomass per ecophase was estimated from the LFDs using species’ length-weight relationships.

Catches were expressed as mean number of individuals per hour per double fyke net (CPUE,215

catches per unit effort) and mean wet weight per hour per double fyke net (BPUE, biomass per unit

effort). For each type of double fyke nets, CPUE and BPUE were averaged across replicate samples

at each site × sampling time. For every ecophase, we counted the cases where a type of double

fyke nets outperformed the other based on the average CPUE values at each site× sampling time.

For each ecophase, only the abundance (CPUE and BPUE) of the overall best performing type of220

fyke net was retained to produce a unified fish ecophase assemblage at each site× sampling time.

Consequently, in total, 64 fish communities were then described.
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2.2 Functional structure of fish communities

A single-trait approach to functional structure was retained because opposing patterns in single-

trait distributions cannot be disentangled with multiple-trait indices (Bernard-Verdier et al., 2012 ;225

Spasojevic and Suding, 2012). The functional structure of communities is commonly described

through up to eight dimensions (Mouillot et al., 2013) : identity, richness, evenness, divergence, en-

tropy, dispersion, specialization and originality. Functional identity refers to the traits’ mean values

among individuals within a community (Garnier and Navas, 2012). Functional richness measures

the range of trait values within a community and indicates the extent of resources used (Mason230

et al., 2005). Unlike the other components of functional structure, functional richness is inherently

independent of the abundance distribution among individuals or species. Functional evenness mea-

sures the propensity of dominant species to be functionally similar (Villéger et al., 2010). More spe-

cifically, it measures the regularity of spacing between individuals in the functional space occupied

by a community. Functional divergence measures the tendency of individuals to aggregate on the235

outer margin of the functional space occupied by a community, regardless of its volume (Mason et

al., 2005 ; Villéger et al., 2008). Functional entropy (Rao, 1982 ; de Bello et al., 2016) and disper-

sion (Laliberté and Legendre, 2010) are neighbour concepts that relate to the average functional

distance of individuals from the other members of the community. As entropy and dispersion in-

dices are tightly bound by a squaring factor (Pavoine and Bonsall, 2011), the two dimensions are240

highly correlated. The functional specialization of a community measures the propensity of indivi-

duals in the community to have extreme trait values when compared to a pool of species larger than

the community. Functional originality quantifies the average isolation level (in the functional space)

of indivuals from their nearest neighbours in the community. Functional originality is the opposite

concept of functional redundancy sensu Brandl et al. (2016).245

Functional identity was described by the community-weighted mean (CWM ) of each functional

trait (Garnier and Navas, 2012). We chose trait range (Tr ; Mason et al., 2005) and FRO (Mouillot

et al., 2005) as indices of functional richness and evenness, respectively. The index of functional

divergence (FDvar ; Mason et al., 2003) was previously shown to be correlated with Tr (Mason and

Mouillot, 2013) and suffers from several other limitations (Lepš et al., 2006 ; Mason and Mouillot,250

2013). Consequently, functional divergence was not used in this study. Like FDvar, the index quan-

tifying functional dispersion (FDis) encompasses the richness and divergence components of func-

tional structure. The index of functional specialization, wFSpe, measured the average abundance-

weighted distance of the species (or ecophases) of a community from the non-abundance-weighted

barycenter of the species pool (Villéger et al., 2010 ; Leitão et al., 2016). Functional originality was255
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measured using the abundance-weighted mean nearest-neighbour distance (wMNND ; Aiba et al.,

2013 ; Leitão et al., 2016). The formulas of the functional structure indices are extensively supplied

in Table 1.

Table 1 – The single-trait indices of functional structure.

Dimension Index Formula References

Functional
identity

Community-weighted
mean (CWM)

CWM =
∑S

i=1 pi × ti Garnier and Navas
(2012)

Functional
richness

Trait range (Tr) Tr = max(ti)−min(ti) Mason et al. (2005)

Functional
evenness

Functional regularity
index (FRO)

FRO =
∑S−1

i′=1 min
(

PEWi′,i′+1,
1

S−1

)

with :

PEWi′,i′+1 =
EWi′,i′+1

∑S−1

i′=1
EWi′,i′+1

and :

EWi′,i′+1 =
|ti′+1

−ti′ |
pi′+1

+pi′

Mouillot et al. (2005)

Functional
dispersion

Functional dispersion
(FDis)

FDis =
∑S

i=1 pi × |ti − CWM | Laliberté and
Legendre (2010)

Functional
originality

Abundance-weighted
mean
nearest-neighbour
distance (wMNND ;
S ≥ 3)

wMNND = pi′=1 × (ti′=2 − ti′=1)

+
∑S−1

i′=2 pi′ ×min (ti′ − ti′−1, ti′+1 − ti′)

+pi′=S × (ti′=S − ti′=S−1)

Aiba et al. (2013) ;
Leitão et al. (2016)

Functional
specialization

Abundance-weighted
distance to the
barycenter of the
species pool (wFSpe)

wFSpe =
∑S

i=1 pi × |ti − tpool| Villéger et al. (2010) ;
Leitão et al. (2016)

S : total number of ecophases (or species) in the community. ti : value of functional trait t for ecophase i. pi : relative

abundance of ecophase i in the community (
∑S

i=1 pi = 1). i′ : index of ecophases ranked by increasing trait values. tpool :

non-abundance-weighted mean trait value of a pool of ecophases larger than the community.

The abundance (BPUE) values were fourth-root transformed prior to the computation of the260

functional structure indices in order to downplay the importance of dominant ecophases (van der

Linden et al., 2016). We assessed the strength and the significance of the correlation between the

functional structure indices and the naturalness of intertidal habitats using Spearman correlation

coefficient (ρ).

2.3 The gradient of intertidal habitat naturalness265

The 13 sampled sites were sorted a priori along a gradient reflecting increasing intertidal habitat

naturalness. Similarly, Raposa and Roman (2003) studied the taxonomic response of nekton to salt

marsh restoration using gradients of tidal restriction. Five ordered classes were considered : (1),

freshwater dyked marshes (FDYK ; one site) ; (2), brackish dyked marshes (BDYK ; three sites) ;
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(3), low-aged tidally restored marshes (TRYO ; two sites) ; (4), middle age tidally restored marshes270

(TRMA ; one site) ; (5), natural intertidal habitats (NINT ; six sites).

This naturalness gradient relies on four hypotheses regarding the functional structure (and as-

sembly patterns) of fish communities : (i) dyked marshes are more distant from an entirely natural

status than the current intertidal habitats of the Gironde estuary ; (ii) freshwater dyked marshes

(with no estuarine inputs) are more distant than the brackish dyked marshes (with regular estuarine275

inputs) from the functional structure of intertidal habitats ; (iii) the functional structure is more similar

between restored and natural intertidal habitat than between dyked marshes and natural intertidal

habitats ; (iv) the naturalness of tidally restored marshes increases with time.

The functional identity (CWMs) of the fish assemblages was ordinated in a reduced space

using non-metric multidimensional scaling (NMDS) for a post-hoc comparison with the naturalness280

gradient of intertidal habitats. The grouping of assemblages with respect to their position along the

naturalness gradient was displayed using convexe envelopes. The NMDS was carried out from the

dissimilarity matrix (1−SGower) where SGower is the Gower similarity matrix (Gower, 1971) computed

from the CWMs for each site × sampling session. The NMDS axes were rotated a posteriori so

that the first axis best discriminated habitat type (i.e., position along the naturalness gradient). The285

NMDS analysis was carried out using R software (R Core Team, 2017) and the metaMDS function

of the ’vegan’ package.

2.4 Functional characterization of the fish ecophases

The food spectrum of the fish ecophases was characterized from a literature review encom-

passing an extensive range of ecosystem and habitat types where the species occur (Funk et al.,290

2008). The food spectrum was described as the relative importance of eight food categories. Each

food category was treated as a three-level ordinal variable : P1, primary importance ; P2, secondary

importance ; Ab, incidental importance or absence from the diet. A principal coordinates analysis

(PCoA) was carried out from the ecophases’ food spectrum matrix to reduce the dimensionality of

the data set and to transform the ordinal variables into approximately continuous variables. The first295

three components of the PCoA (DietAxis1, DietAxis2, DietAxis3) were retained and considered

as functional traits (Appendix B, section B.2).

The three diet-related functional traits were supplemented with seven ecomorphological traits

related to food acquisition, swimming capacity and behaviour. The ecomorphological traits were

measured on a set of 283 individuals belonging to the 62 sampled ecophases. Median number of300

measured individuals per ecophase was 4 (min = 1 ; max = 17). Most of the fish were collected a
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posteriori from the Gironde estuary or from nearby marine or continental hydrosystems. Morpholo-

gical characteristics (Fig. 3) were measured in the laboratory on fresh or defrosted individuals.

Figure 3 – The morphological measurements on the fish ecophases.

Additional ecomorphological traits were initially measured but removed so that Spearman cor-

relation coefficient (ρ) between any pair of functional traits did not exceed 0.60 (Appendix B, sec-305

tions B.3 and B.4). The 10 retained functional traits covered two axes of the fish functional niche,

i.e. food acquisition (including diet) and swimming behaviour (Table 2). The whole set of functional

traits were dimensionless and treated as continuous variables. Trait values were neither centered

nor scaled prior to the computation of the functional structure indices.

310

2.5 Factoring out covarying abiotic factors

Our main aim was to assess the change in functional structure and patterns of community as-

sembly with increasing naturalness of intertidal habitats. Therefore, the covarying abiotic variables

which were not intrinsically linked with a change in naturalness were treated as confusing factors.

In our sampling strategy, all sites were evenly sampled at different periods of the year, down-315

playing the potential bias of season. Water temperature and salinity were measured at the beginning

and the end of each sampling time and for each site. Water temperature did not differ significantly

between the five types of habitat spread along the naturalness gradient (Kruskal-Wallis one-way

analysis of variance ; p = 0.12).
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Table 2 – The 10 selected functional traits and their ecological interpretation. An increase in the

functional trait value affects positively (+) or negatively (−) a type of ecological performance.

Niche axis Functional trait Abbreviation Computation Ecological performance References

Diet and
food
acquisition

Relative head
length

HLpSL
HL

SL
Succion capacity (+)
Filtration capacity (+)
Maximum size of ingested animal prey
(+)
Share of plants and detritus in the diet
(−)

Gatz (1979) ; Piet
(1998) ; Sibbing
and Nagelkerke
(2001)

Vertical position
of mouth
opening

MOVPpHD
MOV P

HD
Vertical position of food in the water

column (+)
Villéger (2008) ;

Schleuter et al.
(2012)

Axis 1 of food
spectrum

DietAxis1 PCoA,

axis 1

Micro-sized animal prey
(microinvertebrates) (+)

Medium- and larger-sized animal prey (−)

This study
(Appendix B,
section B.2)

Axis 2 of food
spectrum

DietAxis2 PCoA,

axis 2

Vegetal and detrital food (−)
Soft-bodied animal prey (+)

This study
(Appendix B,
section B.2)

Axis 3 of food
spectrum

DietAxis3 PCoA,

axis 3

Larger-sized mobile prey (+)
Low-mobility, medium-sized benthic prey
(−)

This study
(Appendix B,
section B.2)

Swimming
capacity
and passive
behaviour

Vertical position
of the eye

EVPpHD
EV P

HD
Vertical position of the fish in the water

column (−)
Amount of swimming (mobile vs.

sedentary behaviour) (−)

Gatz (1979)

Relative length
of the
pectoral fin

PFLpSL
PFL

SL
Current velocity in the habitat (−)
Maneuvering capacity (+)

Gatz (1979)

Vertical
insertion of
the pectoral
fin

PFVPpPFBD
PFV P

PFBD
Turning capacity (+) Dumay et al. (2004)

in Villéger et al.
(2010) ; Schleuter
et al. (2012)

Relative depth
of the caudal
fin

CFDpBD
CFD

BD
Energetic cost of sustained swimming (−) Gatz (1979)

Aspect ratio of
the caudal fin

sqCFDpCFS
CFD2

CFS
Energetic cost of sustained swimming (−)
Acceleration capacity (−)
Maneuvering capacity (−)

Keast and Webb
(1966) ; Gatz
(1979) ; Mahon
(1984) ; Villéger
(2008)

Contrastingly, significant differences in salinity values were observed among types of habitat320

(Kruskal-Wallis one-way analysis of variance ; p < 0.001). In addition, a strong monotonic correla-

tion was found between salinity and the naturalness gradient (ρ = 0.63 ; p < 0.001). Collinearity

between salinity and intertidal naturalness was considered a bias resulting from our sampling stra-

tegy. Consequently, we used semipartial correlation (Kim, 2015). Considering a response variable

Y and two explanatory variables Xi and Xj , the semipartial correlation of Y with Xi given Xj cor-325

responds to the total amount of variation explained uniquely by Xi in relation to the total amount of

variation in Y instead of the total amount of variation left to be explained once Xj was taken into

account, which is the case of partial correlation (Leibold et al., 2010). Using Spearman correlation

coefficient (ρ), the semipartial correlation of Y with Xi given Xj is :
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ρY (Xi|Xj) =
ρXi,Y − ρY,Xj

ρXi,Xj
√

1− ρ2Xi,Xj

(Kim, 2015)

Computing semipartial correlation of each functional index with intertidal naturalness given sali-330

nity measured a pure effect of increasing naturalness on the functional structure of communities. We

used package ’ppcor’ (Kim, 2015) of R software to compute Spearman semipartial coefficient (ρsp)

and the corresponding p-value. The magnitude of the salinity effect was highlighted by substrac-

ting the raw correlation coefficients (i.e. without partialling out salinity) to the semipartial correlation

coefficients.335

The functional response of fish communities to increasing naturalness was displayed using prin-

cipal component analysis (PCA) from the semi-partial correlation matrix (ρsp) of the functional in-

dices other than functional identity (i.e., richness, evenness, dispersion, specialization and origi-

nality). Unsupervised classification was performed based on the same ρsp matrix using Euclidean

distance and Ward’s method. Data (ρsp) were neither centered nor scaled prior to the PCA nor the340

classification analysis.

2.6 Community assembly patterns along the naturalness gradient

Three types of null models were used to identify the trait-based assembly processes operating at

different spatial scales. The first null model (NM1) was the trial swap null model of Gotelli and Ents-

minger (2001). The NM1 randomly reallocated ecophases presence-absence within the community345

matrix while keeping the marginal sums constant. This was equivalent to randomly draw, for each

community, a fixed number of ecophases (equal to the actually observed number) from the total

pool sampled across the 13 sites while controlling for the occurrence of the ecophases across com-

munities. A common criticism to the NM1 is that drawing from an ’extended pool’ generates overly

diverse communities comprised of ecophases that are unlikely to co-occur in real communities (De350

Bello, 2012 ; Chalmandrier et al., 2013). Most obviously, pooling ecophases across communities in

our data set overrode the physiological and evolutionary boundaries between freshwater and saline

ecosystems.

To overcome the shortcomings of the NM1, we developed a second null model (NM2) which

allowed communities to be assembled from a ’reduced pool’ of ecophases accounting for the spe-355

cies’ tolerance to salinity. Fish species tolerance to salinity was described from an external fish

database used to assess the ecological status of french estuaries (Delpech et al., 2010 ; Teichert

et al., 2017). Species tolerance to salinity was characterized from the species’ frequency of oc-

currence (FO) among four predefined salinity classes. The tolerance of a species for each class
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was expressed as a binary variable using a simple decision rule : tolerance was positive if the FO360

in the salinity class was equal or higher than an arbitrary percentage (10%) of the FO in the sa-

linity class of highest occurrence, and negative in the opposite case (Appendix D). In the NM2,

the ecophases of a community were randomly replaced by an equal number of ecophases able to

cope with the salinity measured during the sampling event. In order to account for spatial mass ef-

fects (Mason et al., 2008b), ecophases occurring at salinities remote from their putative preferenda365

were randomly replaced by an equal number of ecophases sharing the same pattern of salinity

tolerance. Although the number of ecophases was kept constant between observed and simula-

ted communities, the NM2 (unlike NM1) did not control for the number of ecophases’ occurrences

across simulated communities. Compared with the NM1, the NM2 was intended to dampen the

effects of dispersal limitations and strong abiotic gradients (salinity) and to focus on smaller-scale370

environmental filtering (Chalmandrier et al., 2013). Functional richness (Tr) was computed from the

communities simulated under the NM1 and the NM2.

The null model 3 (NM3) randomly reallocated relative abundances among co-occurring eco-

phases within observed communities (Mason et al., 2008a ; Astor et al., 2014). Functional disper-

sion (FDis) was computed for each community simulated under the NM3.375

For each null model, 9999 communities were simulated. Following Bernard-Verdier et al. (2012),

we computed the effect size (ES) of an index as the proportion of the simulated values which were

lower than the actual value (see Appendix C for exact calculation). ES values were scaled to vary

between -1 and 1. Values close to 0 matched the null expectation. The retained ES was preferred

to the standardized effect size (SES ; Gotelli and McCabe, 2002) because the latter is measured in380

units of standard deviation from the mean and relies on a normal distribution of simulated values

after centering and scaling, an assumption that is not always met (e.g., Bernard-Verdier et al., 2012).

The effect size of Tr (TrES) under the NM1 and the NM2 transformed Tr into a pure mea-

sure of functional richness (Mason et al., 2013), controlling for the effect of ecophases’ richness

(Böhnke et al., 2014). Likewise, the effect size of FDis (FDisES) under the NM3 turned FDis385

into a pure measure of functional divergence (Mason et al., 2013). Changes in patterns of commu-

nity assembly along the naturalness gradient were investigated based on the correlation strength

and significance between naturalness levels and the values of pure functional richness (TrES) and

divergence (FDisES). In addition, assembly patterns were tested at three positions along the na-

turalness gradient, i.e. for dyked marshes, tidally restored marshes and natural intertidal habitats.390

The five initial groups of sites were reduced to three in order to limit site effects. At each position,

two-tailed Wilcoxon signed-rank tests were performed to detect a significant deviation of TrES and

FDisES from null expectations. Environmental filtering was evidenced where TrES was lower (i.e.,
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trait range was narrower) than expected under the NM1 or the NM2. Higher-than-expected FDisEs

(i.e., trait divergence) revealed limiting similarity processes whereas lower-than-expected FDisES395

(i.e., trait convergence) was indicative of local optimum trait values.

In this study, biomasses (BPUE) rather than numbers (CPUE) were used for the weighting of all

abundance-based functional structure indices although Gagic et al. (2015) found that multiple-trait

indices performed equally good irrespective of the type of abundance (biomasses or numbers) used

for the weighting of the traits’ values.400

3 Results

Sixty-two ecophases corresponding to 34 fish species were sampled across all sites, with the

two types of double fyke nets. In total, 200 918 individuals were captured, for a total weight of

68 703 g. In the dyked marshes, the species Pseudorasbora parva and Gasterosteus aculeatus

made up 51.1% and 41.8% of the total fish numbers, respectively ; the biomass was dominated by405

Anguilla anguilla, Gasterosteus aculeatus and Cyprinus carpio (36.3%, 17.6% and 17.6%, respec-

tively). In the tidally restored marshes, Pomatoschistus microps (72.9%), Liza ramada (12.6%) and

Pomatoschistus minutus (8.3%) were the most numerous species. L. ramada dominated biomass

(76.9%), followed by A. Anguilla (11.4%). In the natural intertidal habitats, P. microps was by the far

the most important contributor in terms of numbers (96.0%), whereas biomasses were more evenly410

spread among seven species : P. microps (28.3%), A. anguilla (15.9%), L. ramada (13.2%), Solea

solea (12.2%), Platichthys flesus (11.4%), Dicentrarchus labrax (9.2%) and Argyrosomus regius

(5.5%).

3.1 Functional identity along the gradient of intertidal habitat naturalness

Ordination of the functional identity of fish communities in a 2D-NMDS supported the a priori415

ordering of habitat types along the gradient of intertidal habitat naturalness (Fig. 4). Although the

stress value was quite high (0.17), the 2D-ordination still provided a usable picture. A clear dif-

ference appeared along the first axis of the ordination between young (TRYO) and older (TRMA)

restored marshes (i.e., non-overlapping convexe enveloppes).

3.2 Change in functional structure with increasing naturalness420

The functional identity (CWM ) of six functional traits showed significant correlations with the

naturalness gradient (Table 3). Semipartial correlation was strong (|ρsp| ≥ 0.60) for sqCFDpCFS,
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Figure 4 – Two-dimensional non-metric multidimensional scaling (2D-NMDS) of the fish community-

weighted means (CWMs) among five groups of habitats clustered with respect to their naturalness.

Abbreviations for habitat groups : FDYK, Freshwater dyked marshes (one site) ; BDYK, Brackish

dyked marshes (three sites) ; TRYO, Young tidally restored marsh (two sites) ; TRMA, Middle age

tidally restored marsh (one site) ; NINT, Natural intertidal habitats (six sites).

moderate (0.40 ≤ |ρsp| < 0.60) for EV PpHD, DietAxis2 and DietAxis3 and weak (0.20 ≤ |ρsp| <

0.40) for PFV PpPFBD and DietAxis1. The significant correlations in the CWMs of HLpSL and

MOV PpHD were no longer detected after salinity was partialled out. Conversely, the significant425

negative correlation for the CWM of DietAxis3 only appeared when the effect of salinity was

controlled for.

Indices related to functional richness (Tr), dispersion (FDis) and specialization (wFSpe) sho-

wed a coordinated response to increasing naturalness (Table 3 and Fig. 5). Likewise, trends in430

evenness (FRO) and originality indices (wMNND) were correlated. The first component axis of

the PCA captured most of the total variance (76.8%) and was mainly drawn by wFSpe and, to a

lesser extent, by FDis and Tr. The second component axis (17.7% of total inertia) discrimina-

ted functional traits according to the response of FRO and wMNND to increasing naturalness.

Compared with wFSpe and Tr, the orthogonal response of FRO and wMNND indicated that the435

latter indices captured a complementary dimension of the functional response of communities to
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Table 3 – Monotonic response of the functional structure of fish communities to increasing interti-

dal naturalness after factoring out salinity. Values correspond to Spearman semipartial correlation

coefficients (ρsp). Positive values indicate an increase with the naturalness gradient and negative

values indicate a decrease. Numbers in italic type are the arithmetic differences between Spear-

man semi-partial (ρsp) and raw (ρ) correlation coefficients. Significance values associated with ρsp :

*, 0.01 < p ≤ 0.05 ; **, 0.001 < p ≤ 0.01 ; ***, p ≤ 0.001.

Index HLpSL MOVPpHD DietAxis1 DietAxis2 DietAxis3 CFDpBD sqCFDpCFS PFLpSL PFVPpPFBD EVPpHD

Functional
identity

CWM
+0.09 −0.24 +0.31* +0.50*** −0.40** −0.09 −0.60*** +0.03 +0.37** +0.53***
(−0.22) (+0.19) (+0.04) (−0.11) (−0.33) (−0.08) (+0.27) (−0.05) (−0.03) (−0.27)

Functional
richness

Tr
−0.22 +0.28* +0.26* −0.18 +0.25 −0.11 +0.04 +0.11 +0.43*** +0.40**
(−0.03) (−0.18) (−0.02) (−0.011) (−0.37) (0.13) (−0.04) (−0.02) (−0.27) (−0.23)

Functional
evenness

FRO
−0.23 −0.43*** −0.22 −0.40** −0.24 +0.15 +0.03 +0.25 −0.08 −0.26*
(+0.14) (+0.12) (+0.29) (+0.19) (+0.03) (+0.06) (+0.06) (−0.08) (+0.10) (+0.15)

Functional
dispersion

FDis
−0.17 +0.34** +0.60*** −0.28* +0.27* −0.21 +0.17 −0.03 +0.42*** +0.31*
(+0.21) (−0.20) (−0.10) (+0.17) (−0.32) (+0.23) (+0.04) (+0.17) (−0.23) (−0.28)

Functional
originality

wMNND
−0.41** −0.11 −0.24 −0.26* −0.02 +0.03 −0.17 +0.22 +0.007 −0.20
(+0.13) (−0.008) (+0.013) (+0.08) (−0.08) (+0.07) (+0.10) (−0.03) (+0.009) (+0.003)

Functional
specialization

wFSpe
−0.29* +0.44*** +0.52*** −0.11 +0.41** −0.20 +0.46*** +0.004 +0.69*** +0.60***
(+0.23) (−0.26) (−0.30) (+0.19) (−0.24) (+0.22) (−0.13) (+0.18) (−0.18) (−0.21)

increasing naturalness.

Three groups of functional traits were identified from the clustering of the traits responses

(functional richness, evenness, dispersion, originality and specialization) to increasing naturalness

(Fig. 6). Group 1 includes traits related to the vertical dimension of the habitat (EV PpHD and440

MOV PpHD), the size and mobility of animal prey organisms (DietAxis1 and DietAxis3), the

amount of swimming (EV PpHD, sqCFDpCFS) and the maneuvering capacity (PFV PpPFBD).

Traits clustered in group 2 describe the relative importance of vegetal and detrital vs. animal com-

ponents in the diet (HLpSL and DietAxis2). Group 3 relates to the swimming capacity (sustained

swimming ; CFDpBD) and the current velocity in the habitat (PFLpSL).445

For traits of group 1, positive correlations with naturalness were substantiated for functional

richness, dispersion and specialization. Functional specialization showed a moderate to strong

(0.41 ≤ ρsp ≤ 0.69) significant positive correlation with naturalness ; functional dispersion, a weak to

strong positive correlation (0.17 ≤ ρsp ≤ 0.60) ; and functional richness, a weak to moderate positive

correlation (0.04 ≤ ρsp ≤ 0.43).450

In contrast, functional specialization (−0.29 ≤ ρsp ≤ 0.004), dispersion (−0.28 ≤ ρsp ≤ −0.03)

and richness (−0.22 ≤ ρsp ≤ 0.11) did not show significant positive correlations with naturalness for

traits belonging to groups 2 and 3. For traits of group 2, functional evenness (−0.23 ≤ ρsp ≤ −0.40)

and originality (−0.26 ≤ ρsp ≤ −0.41) showed weak to moderate negative correlations. For traits

of group 3, evenness (0.15 ≤ ρsp ≤ 0.25) and originality (0.03 ≤ ρsp ≤ 0.22) showed weak, non-455

significant positive correlations.
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Figure 5 – Principal component analysis (PCA) biplot of the response of functional structure in-

dices (other than functional identity) to increasing naturalness of intertidal habitats. The response

of functional structure indices was measured using Spearman semipartial correlation (ρsp). The top

and right axes (grey color) show the loadings of the variables. Ellipses correspond to the groups of

functional traits identified from the clustering analysis (Fig.6). See Table 2 for the abbreviations of

functional traits. Codes of functional indices : Tr, functional richness ; FRO, functional evenness ;

FDis, functional dispersion ; wMNND, functional originality ; wFSpe, functional specialization.

3.3 Patterns of community assembly along the naturalness gradient

The effect sizes of Tr (TrES) under each of the NM1 and the NM2 showed significant corre-

lations with naturalness for seven functional traits (Table 4). The balanced number of significant

positive and negative correlations indicated that the abiotic factors governing the local occurrence460

of fish ecophases shifted between both ends of the naturalness gradient. Under the NM1, four traits

exhibited weak (0.20 < ρ ≤ 0.40 ; MOV PpHD), moderate (0.40 < ρ ≤ 0.60 ; EV PpHD, DietAxis3)

or strong (ρ > 0.60 ; PFV PpPFBD) positive correlations. Three traits (HLpSL, CFDpBD and

DietAxis2) showed moderate negative correlations (−0.60 ≤ ρ < 0.40). Compared to the NM1, no

significant correlation was detected for DietAxis2 under the NM2 whereas a significant negative465

correlation was found for PFLpSL. In the subsequent analyses, we only considered the results of
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Figure 6 – Clustering of the functional traits according to the response (Spearman semipartial cor-

relation, ρsp) of their functional structure indices (richness, evenness, dispersion, originality and

specialization) to increasing naturalness of intertidal habitats.

the NM2, which accounted for finer processes of environmental filtering.

Table 4 – Effect sizes of functional richness (TrES) and dispersion (FDisES) along the gradient of

intertidal habitat naturalness.

Index
Null
model HLpSL MOVPpHD DietAxis1 DietAxis2 DietAxis3 CFDpBD sqCFDpCFS PFLpSL PFVPpPFBD EVPpHD

TrES NM1 −0.41*** +0.32 +0.18 −0.41*** +0.55*** −0.49*** −0.10 −0.02 +0.66*** +0.44***

TrES NM2 −0.55*** +0.28* +0.10 −0.20 +0.42*** −0.55*** −0.03 −0.32** +0.64*** +0.32*

FDisES NM3 −0.17 +0.35** +0.41*** −0.04 +0.13 −0.25* +0.30* +0.17 +0.10 −0.23

Values are Spearman correlation coefficients. Positive values indicate an increase along the naturalness gradient and

negative values indicate a decrease. Null model 1 (NM1) was the traditional matrix swap null model. Null model 2 (NM2)

reshuffled ecophase presence-absence with respect to the species’ tolerance to salinity. Null model 3 (NM3) randomly

reallocated abundances among ecophases within observed communities (see material and methods for further details).

Significance values : *, 0.01 < p ≤ 0.05 ; **, 0.001 < p ≤ 0.01 ; ***, p ≤ 0.001.

Significant correlations between FDisES and naturalness were detected for four functional

traits : three traits (DietAxis1, MOV PpHD and sqCFDpCFS) showed positive correlations, reflec-470

ting increased divergence or decreased convergence with naturalness ; and one trait (CFDpBD)

showed a negative correlation. Correlation strength was weak (MOV PpHD, sqCFDpCFS, CFDpBD)
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to moderate (DietAxis1). Regarding DietAxis2, no significant correlation with naturalness was de-

tected for TrES nor for FDisES. Significant correlations for both TrES and FDisES were found

for MOV PpHD and CFDpBD.475

Patterns of community assembly (environmental filtering, trait convergence, trait divergence) at

three positions along the naturalness gradient are summarized in figure 7 (see also Appendix E,

Fig. E.1 for the results with the NM1). Under the NM2, the number of traits for which environmen-

tal filtering (i.e. lower-than-expected TrES) was detected decreased from six in dyked marshes to

four in natural intertidal habitats, with the minimum number (one trait) recorded in tidally restored480

marshes. Environmental filtering was detected for MOV PpHD throughout the naturalness gra-

dient. With increasing naturalness, environmental filtering appeared for HLpSL and CFDpBD and

disappeared for EV PpHD, DietAxis3 and PFV PpPFBD. Under the NM1, environmental filte-

ring was detected for a higher number of trait (three) in the tidally restored marshes. Contrary to the

NM2, environmental filtering appeared for DietAxis2 with increasing naturalness and disappeared485

for MOV PpHD and DietAxis1.

Trait convergence (i.e. lower-than-expected FDisES) disappeared with increasing naturalness.

In fact, the number of underdispersed traits dropped from three in dyked marshes (MOV PpHD,

DietAxis1, sqCFDpCFS) and in restored marshes (MOV PpHD, sqCFDpCFS, PFV PpPFBD)

to none in natural intertidal habitats.490

Trait divergence (i.e. higher-than-expected FDisES) was evidenced all along the naturalness

gradient, with an equal number of three overdispersed traits in dyked and natural habitats and a

maximum number of five overdispersed traits in the tidally restored marshes. Trait divergence ap-

peared for PFLpSL, disappeared for CFDpBD and persisted throughout the naturalness gradient

for HLpSL.495

4 Discussion

In our study, we used a naturalness gradient encompassing artificialized, restored and natural

sites as a surrogate for restoration time. We identified significant changes in the functional structure

and the patterns of community assembly with increasing naturalness of intertidal habitats. Although

we did not account for inter-individual variability, we accounted, for the first time at a community500

level, for ontogenic shifts in the fish functional niche by subdividing species into several ecophases.
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Figure 7 – Patterns of community assembly along the naturalness gradient and monotonic trends in

community-weighted means (CWMs). The X-axis represents the gradient of intertidal habitat na-

turalness (DYK, dyked marshes ; TRM, tidally restored marshes ; NINT, natural intertidal habitats)

and the Y-axis represents the CWM . Trends related to the CWMs were corrected for salinity using

Spearman semipartial correlation. Ascending and descending straight lines represent, respectively,

significant positive and negative correlation between the CWMs and intertidal naturalness. Hori-

zontal straight lines indicate lack of significant correlation. Grey areas correspond to parts of the

gradient where environmental filtering (i.e., lower-than-expected trait range) was detected under the

null model 2. Striped areas indicate higher-than-expected trait range. Double arrows indicate either

trait convergence (convergent arrows) or divergence (divergent arrows). Grey arrows indicate both

lower significavity (0.01 < p ≤ 0.05) and lower effect sizes (−0.5 < medianES < 0.5). Adapted from

Bernard-Verdier et al. (2012).

4.1 Changes in functional structure

Significant correlations between functional indices and naturalness gradient highlighted that

changes in functional structure occurred along the naturalness gradient. Those changes were

mainly trait-dependent accrediting the single-trait approach recommended by Spasojevic and Su-505
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ding (2012).

Functional identity, specialization and dispersion were the dimensions of the functional struc-

ture that most responded to increasing naturalness. The functional identity of communities was

previously shown to change along environmental gradients (Bernard-Verdier et al., 2012 ; Spaso-

jevic and Suding, 2012) and ecological trajectories such as habitat degradation (van der Linden510

et al., 2016) or habitat restoration (Hedberg et al., 2013). In our study, the significant trends in the

community-weighted means (CWMs) of most traits along the naturalness gradient were associated

with increasing functional specialization and, to a lesser extent, with increasing functional disper-

sion. The changes in CWMs resulted more from the increasing abundances of specialized eco-

phases within communities than from changes in trait range (functional richness). Indeed, although515

functional specialization, dispersion and richness showed a coordinated response to increasing

naturalness, the responses of functional specialization and dispersion were of higher amplitude.

We found that six of the seven significant monotonic changes in functional specialization were

increasing trends, reflecting an overall increase in specialization along the naturalness gradient.

For most traits, the increase in functional specialization was driven by ecophases of gobies (Po-520

matoschistus microps, Pomatoschistus minutus) and soles (Solea solea, Solea senegalensis). The

larger ecophases of Dicentrarchus labrax and Argyrosomus regius were responsible for the increa-

sed specialization of the trait related to prey mobility and vertical position (i.e., DietAxis3). The

three ecophases of Platichthys flesus contributed to the increased specialization of traits related to

the vertical use of the habitat (i.e., MOV PpHD and EV PpHD).525

Specialization increased along contrasted axes of the ecophases functional niche (e.g., the ver-

tical use of the habitat or the size and mobility of animal prey) meaning that restored and natural

intertidal habitats supplied fish with several specific foraging and dwelling conditions absent from

the dyked marshes. Consistently, Moreno-Valcárcel et al. (2016) substantiated that tidal restriction

resulted in the biotic homogenization of marshlands as fish assemblages of dyked marshes were530

mostly comprised of generalist species (i.e., with common trait values). On a larger scale, the func-

tional specialization in locomotion and food acquisition decreased in fish communities following

habitat degradation in a tropical estuary (Villéger et al., 2010). Conversely, we showed that the

share of fish with specialized food and habitat requirements raised with increasing intertidal habi-

tat naturalness. This finding is in contrast with the common statement that estuarine communities535

are mostly comprised of generalist species (Elliott and Whitfield, 2011). This apparent contradic-

tion possibly results from inconsistent references for the comparison. In fact, whereas estuarine

fish species may be described as generalists when compared to marine (non estuarine) species,

intertidal species may still be more specialized than the ones dwelling in dyked marshes. Another
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explanation is that a generalist species in terms of the classical hutchinsonian niche is not neces-540

sarily generalist in terms of functional niche. For example, Violle et al. (2007) consider that traits

related to physiological tolerance are not functional traits.

In our study, the four significant changes in functional richness along the naturalness gradient

were increasing trends further substantiating the broader availability of ecological resources. Col-

lectively, those results validated our first hypothesis, i.e., that functional richness and specialization545

increase in the course of tidal marsh restoration, although the significant trends concerned a limited

subset of the functional traits.

The few significant trends detected in functional evenness (three traits) and originality (two traits)

were decreasing trends, meaning that the dominating ecophases tended to be more similar with

increasing naturalness. Böhnke et al. (2014) showed that woody plant species became more similar550

to each other with successional time. High functional redundancy (i.e. low functional originality) is

considered a desirable property of ecosystems, granting them higher stability or resiliency (Funk et

al., 2008 ; Brandl et al., 2016 ; Dolbeth et al., 2016).

4.2 Patterns of community assembly

Comparing actual fish communities with communities assembled under null models revealed555

ecological determinism in community assembly along the naturalness gradient of intertidal habi-

tats. In our study, the effect sizes of two functional diversity indices (i.e., Tr for functional rich-

ness and FDis for functional dispersion) were used to detect assembly patterns at three positions

along the naturalness gradient : trait range narrowing (i.e. environmental filtering) was evidenced by

lower-than-expected Tr (i.e. significantly negative TrES) ; trait divergence (i.e. limiting similarity),560

by higer-than-expected functional dispersion (i.e. significantly positive FDisES) ; and trait conver-

gence, by lower-than-expected functional dispersion (i.e. significantly negative FDisES). In addi-

tion, significant correlations between TrES or FDis and naturalness revealed monotonic changes

in the strength of environmental filtering and in the functional dispersion effect of biotic interactions,

respectively.565

Environmental filtering, trait divergence and convergence all shaped the functional structure of

fish communities at least at some points of the naturalness gradient. The rules governing functio-

nal structure were largely trait-dependent corroborating the assumption that contrasted assembly

processes may operate simultaneously along different niche axes. We found cases where trait diver-

gence and convergence occurred simultaneously, as previously observed in terrestrial invertebrate570

communities (Astor et al., 2014),
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Overall, environmental filtering had a moderately weaker effect on community assembly with

increasing naturalness. More importantly, we evidenced a strong shift in the traits affected by en-

vironmental filtering between the two ends of the naturalness gradient. This implies that the abio-

tic drivers of fish ecophases’ exclusion were not the same between dyked and natural intertidal575

habitats. In dyked marshes, environmental filtering affected traits related to food acquisition and

swimming ability whereas in natural and restored intertidal habitats, most of the traits affected were

related to food acquisition.

Trait convergence (i.e. local optimum trait values) disappeared with increasing naturalness. The

decreasing importance of trait convergence with increasing naturalness most likely resulted from an580

increased provision of suitable habitat and food resources (i.e., thoses resources were no longer

limiting). Bernard-Verdier et al. (2012) interpreted the absence of trait convergence as a relaxation of

both biotic and abiotic constraints allowing the coexistence of a wider range of functional strategies.

Trait divergence (i.e. limiting similarity) was evidenced all along the naturalness gradient, with

the maximum number of overdispersed traits in the tidally restored marshes. Consequently, the585

assumption that trait divergence increases with naturalness (as in ecological succession) was not

met. In tidally restored marshes, the high number of overdispersed traits was possibly due to pro-

cesses disrupting the trait-environment relationships such as habitat micro-heterogeneity (Raevel

et al., 2012) and historical contingency (White and Jentsch, 2001 ; Hobbs et al., 2008 ; Mason et al.,

2013). Indeed, the intertwining between the previous topographical and hydrographical features of590

the dyked marshlands and the dynamic hydromorphological processes caused by the return of the

tide (i.e. sediment deposition, incision of a tidal channel network and reestablishment of halophytic

vegetation) increases habitat heterogeneity in tidally restored sites (Lafon et al., 2014). Besides,

incomplete drainage in the early stages of tidal restoration favours certainly the temporary persis-

tence of pre-restoration fish species in the ponding areas, leading to historical contingency effects.595

Both historical contingency effects and habitat micro-heterogeneity may have promoted the (at least

temporary) coexistence of functionally dissimilar ecophases in tidally restored marshes.

4.3 Change in ecological functioning

4.3.1 Vertical use of the habitat

Environmental filtering disappeared and functional identity (CWM ) significantly changed for the600

traits related to the vertical position of the fish in the water column (EV PpHD) and to the amount of

low-mobility benthic prey in the diet (DietAxis3), with increasing naturalness. Besides, the decrease

in the CWM of the trait associated with the vertical position of the food (MOV PpHD) was only
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marginally non significant. Those combined results indicated that (1) dyked marshes were depleted

in fish ecophases dwelling and feeding on or close to the bottom, and (2) the use of the water column605

was progressively extended towards the bottom with increasing naturalness. Several hypotheses

potentially account for the avoidance of the bottom in dyked marshes including unsuitable sediment

texture, harsh abiotic conditions (e.g., due to oxygen depletion) and low abundance of benthic prey

(Raposa and Roman, 2003). In contrast, natural intertidal habitats (marshes, mudflats) provide fish

with high amounts of benthic prey (Salgado et al., 2004 ; Salgado et al., 2007 ; Green et al., 2009).610

4.3.2 Types of food resources used

The increase in the CWM of the main trait related to the vegetal and detrital vs. animal com-

ponents of the diet (DietAxis2) revealed a decreasing reliance on microphytes and living or dead

plant materials with increasing naturalness of intertidal habitats.

Two functional traits (DietAxis1, DietAxis3) associated with animal prey size and mobility sho-615

wed increased functional specialization with increasing naturalness, indicating higher specialization

in animal food acquisition strategies. The increase in the CWM of DietAxis1 reflected a growing

intake of microinvertebrates. In addition, trait convergence was evidenced only in dyked marshes

for DietAxis1, meaning that microinvertebrates were potentially a limiting food resource in those

habitats. The CWM of DietAxis3 decreased with increasing naturalness indicating that the do-620

minant ecophases fed more extensively on benthic non-mobile prey such as annelids and shelled

molluscs, and neglected non-benthic mobile organisms (fish). This finding is in agreement with pre-

vious studies on the macrozoobenthic communities of created marshes, substantiating that large-

bodied molluscs were more common within older systems and that the importance of polychaetes

increased after 15 years (Levin and Talley, 2000). Besides, lower incidence of piscivorous predators625

with increasing naturalness is consistent with the widely assumed nursery value of natural intertidal

habitats (Mathieson et al., 2000 ; Salgado et al., 2004).

4.3.3 Swimming ability and behaviour

Three of the five morphological traits related to fish swimming ability and behaviour (sqCFDpCFS,

PFV PpPFBD and EV PpHD) showed monotonic trends in functional identity and increasing630

trends in specialization. The inclusion of specialized morphologies and swimming behaviours pro-

bably accounted for the shifts in CWMs in the increasingly natural habitats. With increasing na-

turalness, fish assemblages were comprised of a growing proportion of ecophases with sedentary

lifestyles, living closer to the bottom (EV PpHD) or more fitted for maneuvering and burst swim-

197



ming than for sustained swimming (sqCFDpCFS, PFV PpPFBD). Environmental filtering affec-635

ted swimming traits in the dyked marshes, excluding ecophases with sedentary lifestyles and high

maneuvering capacity. Contrastingly, the restored and natural intertidal habitats did not filter out

fish based on their swimming behaviour. Overall, free-swimming strategists (i.e. endurance/cruising

specialists) tended to be increasingly accompanied by swimming generalists and shelter-seeking

strategists with increasing naturalness of intertidal habitats.640

4.4 Partialling out of salinity

As freshwater and marine fish species are subjected to different selective pressures and dis-

persal constraints (Griffiths, 2006) resulting in specific traits values and combinations (Flynn et al.,

2011 ; Henriques et al., 2017), partialling out salinity is an important step when comparing the func-

tional structure of fish communities originating from freshwater, brackish and marine ecosystems.645

We found that disentangling the effects of salinity and naturalness revealed, or discarded, significant

trends in the functional structure indices, depending on the trait under scrutiny. After controlling for

the effect of salinity, environmental filtering was no longer detected in natural intertidal habitats for

the trait related to the vegetal and detrital vs. animal component of the diet (DietAxis2) meaning that

the depletion in ecophases feeding on plants and detritus resulted from the lower share of omnivo-650

rous and herbivorous species among the higher-salinity species’ pool compared to the lower-salinity

species’ pool. This finding is consistent with previous studies showing the prevalence of macrocar-

nivorous and planktivorous diets among marine fish species and the prevalence of omnivorous,

herbivorous and detritivorous diets among freshwater and brackish fish species (Henriques et al.,

2017). Still, the increasing trend in the CWM of DietAxis2 remained significant after partialling out655

salinity meaning that the increasing reliance on animal food was a pure effect of increasing natural-

ness. It is therefore crucial to take collinearity issues into account when investigating for changes in

functional structure and assembly patterns along environmental gradients.

5 Conclusions

Our results revealed that the functional structure of fish communities is strongly affected by the660

naturalness level of intertidal habitats in estuaries. For most functional traits, the mean community

values shifted and functional specialization, dispersion and richness increased with intertidal natu-

ralness. Environmental filtering, trait divergence and convergence were shown to shape at different

degrees fish assemblages of dyked, restored and natural habitats. Patterns of community assem-

bly differed at both ends of the naturalness gradient, with dyked marshes being more affected by665
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trait convergence due to limiting resources. Environmental filtering acted all along the naturalness

gradient but changed in nature and tended to decrease in restored and natural intertidal habitats ;

and this, despite the harsh abiotic conditions characteristic of estuarine environments. Restored

and natural habitats allowed more functionally dissimilar fish ecophases to coexist.

Overall, increasing naturalness restored the attractivity of benthic habitats as feeding or settling670

grounds, promoted shelter-seeking vs. free-swimming strategists and favoured fish ecophases with

carnivorous diets, feeding on microinvertebrates and benthic non-mobile prey such as annelids and

molluscs.
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Appendices

A Description of the sampling sites

Table A.1 – Description of the 13 fish sampling sites.

Sites group Site code Habitat type Salinity Temperature (°C)
Mean Min. Max. Mean Min. Max.

Natural
Intertidal
Habitats
(NINT)

IM1 Intertidal mudflat 2.65 0.12 8.06 17.26 5.19 23.78
IM2 Intertidal mudflat 6.86 0.91 14.14 17.61 5.69 25.07
IM3 Intertidal mudflat 11.86 3.71 19.63 16.92 5.09 24.30
IM4 Intertidal mudflat 18.46 7.25 26.93 17.16 4.61 25.33
IM5 Intertidal mudflat 18.71 11.16 27.98 16.06 7.62 22.24
ICH Intertidal channel 13.16 9.40 18.97 17.06 7.63 23.55

Tidally
Restored
Marshes
(TRM)

TRM1 Tidally restored marsh
(12-year-old)

13.77 6.04 19.85 18.21 9.06 25.15

TRM2a Tidally restored marsh
(1-year-old)

4.57 0.42 7.08 21.29 14.46 24.69

TRM2b Tidally restored marsh
(1-year-old)

3.86 0.36 5.83 21.37 11.90 28.83

Dyked
marshes
(DYK)

FDM (Freshwater) Dyked marsh 0.32 0.18 0.37 16.71 8.83 22.47
BDM1 (Brackish) Dyked marsh 3.47 1.93 5.51 21.26 10.36 27.56
BDM2 (Brackish) Dyked marsh 4.24 1.35 5.61 16.58 10.06 20.36
BDM3 (Brackish) Dyked marsh 3.81 0.51 6.70 20.62 10.62 28.87
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B Functional characterization of the fish ecophases920

The functional characterization of fish ecophases was based on a multi-step procedure (Fig B.1).

For each species sampled, ontogenic changes in the functional niche were identified based on

the diet shifts reported during growth (section B.1). The food spectra of the fish ecophases were

documented from published studies encompassing varied environments and summarized by a re-

duced number of synthetic, continuous variables (section B.2). The diet-related functional traits925

were supplemented with ecomorphological traits related to food acquisition and swimming ability

(section B.3). Some functional traits were discarded a posteriori from the initial set to minimize

redundancy in the functional characterization (section B.4).

Figure B.1 – Steps in the functional characterization of the fish ecophases.

B.1 Ontogenic changes in the functional niche

Fish species were subdivided into several ecophases to account for major ecological changes930

occurring during growth.

Diet and morphological shifts were shown to occur concurrently in the course of ontogeny for
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several fish species (Hjelm et al., 2003 ; Russo et al., 2007 ; Zhao et al., 2014) and to be associated

with broader ecological changes including swimming capacity and habitat selection (Russo et al.,

2007). Compared to morphology, change in diet with size is rather well documented for numerous935

species. Therefore, we used diet shifts as proxys for more general ecological changes occurring

during fish growth.

For each species, we only considered the size range sampled during our study. For example,

changes in functional niche occurring in the wels catfish (Silurus glanis) larger than 300 mm were

not reported because the maximum total length recorded in our data set was 163 mm.940

The list and size limits of the sampled fish ecophases are reported in Table B.1. The references

supporting the splitting of species according to diet shifts are provided in the same table.

B.2 Functional characterization of the food spectrum

The food spectrum of the ecophases was described from a review of the fish species’ diets in

varied environments. Most studies were based on stomach content analyses.945

Our litterature review was not restricted to estuarine environments in agreement with the fact that

functional traits are, by definition, independent from the environment (Violle et al., 2007). Therefore,

the food spectrum of the ecophases was described based on the widest possible range of aquatic

environments accounting for the ecophases plasticity in food resource exploitation (Funk et al.,

2008 ; Comte et al., 2016).950

B.2.1 The list of fish ecophases considered

The analysis of the food spectrum was carried out from 74 ecophases sampled in 2011-2012 as

part of the ’Capalest’ survey (Rimond, 2013 ; Selleslagh et al., 2016). Those included the 62 eco-

phases recorded in the 13 dyked and intertidal habitats and an additional set of 12 ecophases that

were solely sampled in the subtidal channel of the Gironde estuary. Subtidal sampling equipements955

included a beam trawl, a dragnet towed 0.2m above the bottom and two rectangular frame nets

fishing near the surface (Selleslagh et al., 2015).

B.2.2 Characterization of the food spectrum

Although a certain amount of subjectivity is inevitable when quantifying the importance of food

items in the diet of a species from heterogenous methodologies, the following guidelines were adop-960

ted. The share of every food category in the diet of the fish ecophases was described according to

three modalities : P1 : primary importance ; P2 : secondary importance ; Ab : accessory importance

208



Table B.1 – Identity and size class of the fish ecophases.

’+’ indicates that the ecophase was collected among the 13 sampling sites (i.e. dyked, restored or natural intertidal

habitat) in 2011-2012 ; ’subtidal only’ indicates that the ecophase was only collected in the subtidal parts of the Gironde

estuary during concurrent sampling sessions. Abbreviations for length types : FL, Fork length ; TL, Total length.
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or absence from the diet. The food categories were treated as ordinal, semi-quantitative variables

so that Ab < P2 < P1. P1 was attributed to food items of first rank importance in terms of biomass

or volume. P2 was attributed to food items that represented 10% or more of the volume or biomass965

of total ingested food without reaching first rank importance. Ab was attributed to the remainder of

the food taxa. For every food category, we retained the maximum contribution to the diet (P1, P2

or Ab) reported across studies ; however, the results considered as abnormal or aberrant by their

authors were discarded.

As resolution or accuracy in taxonomic description differed substantially among studies and fish970

species, food taxa were pooled a posteriori into a reduced number of common food categories.

When two or more food taxa were pooled, the contribution level of the most important taxon (i.e.

Ab, P2 or P1) was affected to the aggregated category. A disadvantage of this aggregation rule is

that it prevented the contribution categories to step up from lower to higher levels ; however, it was

considered superior to any other automatic pooling procedure.975

In total, eight aggregated food categories were considered : (1) microinvertebrates ; (2) eggs

and macrofaunal larvae (teleost fish and macroinvertebrates) ; (3) annelids ; (4) arthropods (in-

sects, collembolans, arachnids, eucarids, peracarids) ; (5) shelled molluscs ; (6) teleost fish (and

cephalopods) ; (7) microphytes ; (8) macrophytes and detritus.

The food spectrum of the 74 fish ecophases is described in Table B.2. A dimensionality reduction980

procedure was carried out to extract a reduced number of approximately continuous, ecologically

interpretable variables from the food spectrum matrix.

B.2.3 Computation of the dissimilarity matrix

A Gower similarity matrix (SGower) was computed from the food spectrum matrix using the metric,

asymmetric extension of Gower similarity to semi-quantitative variables (Podani, 1999). The formula985

corresponds to equation (3) in Podani (1999). We used the assymetric version of Gower similarity

so that a food category simultaneously absent from the diet of two compared ecophases did not

increase the similarity between those two ecophases.

The Gower dissimilarity (DGower) was computed as
√
1− SGower because (1 − SGower) yielded

negative eigenvalues in the subsequent principal coordinates analysis. With the square-root trans-990

formation, the eigenvalues of DGower were all positive. This is the first transformation recommended

by Legendre and Legendre (1998) when (1− SGower) produces negative eigenvalues.
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Table B.2 – Food spectrum of the fish ecophases. Abbreviations : P1, Food item of primary impor-

tance ; P2, Food item of secondary importance ; −, Absent or negligible food item.

B.2.4 Principal coordinates analysis

The principal coordinates analysis (PCoA) was carried out on R software using the function pcoa

of the ’ape’ package.995

The relative eigenvalues of the PCoA are plotted on Fig. B.2. The first axis of the PCoA accoun-

ted for 25.8% of the cumulative sum of eigenvalues. The sum of the relative eigenvalues of the first
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three axes amounted to 48.0%. Three axes were retained to summarize the food spectrum of the

ecophases.

Figure B.2 – Relative eigenvalues of the PCoA based on the food spectrum of the fish ecophases.

The ecophases and the variables describing the food spectrum were plotted according to the first1000

three axes of the PCoA ordination (Fig. B.3 and B.4). The contribution of each original variable (i.e.

food category) to a given PCoA axis was measured by the magnitude of the Spearman correlation

coefficient between the (ordinal) variable and the ecophases coordinates along the PCoA axis.

The correlation strength between the ecophases coordinates on the PCoA axes and each of the

eight food categories were computed a posteriori using Spearman correlation coefficient (Fig. B.5).1005

B.2.5 Ecological interpretation of the first axes of the PCoA

Two groups of food categories were clearly separated along axis 1 (Fig. B.5) : (1), microinverte-

brates (ρ = 0.88) and, to a lesser extent, eggs and macrofaunal larvae (ρ = 0.36 ; positive values of

the axis) ; (2), arthropods (ρ = −0.75) and, to a lesser extent, annelids (ρ = −0.48), shelled molluscs

and fish (ρ = −0.40 ; negative values of the axis). We interpreted axis 1 as a gradient of animal prey1010

size, opposing small-sized prey (mainly, microinvertebrates) to medium- and large-sized prey.

The second axis mainly segregated two groups of food categories : (1), macrophytes and detri-

tus (ρ = −0.74) and microphytes (ρ = −0.52 ; negative values of the axis) ; (2), annelids (ρ = 0.59)

and eggs and macrofaunal larvae (ρ = 0.44 ; positive values of the axis). At its most basic, the

second axis of the PCoA corresponded to a detrital and vegetal vs. animal food components in the1015

diet. The most extreme values on the animal side of the axis are occupied by soft-bodied prey.

The third axis separated fish (ρ = 0.61) from annelids (ρ = −0.57 ) and shelled molluscs (ρ =
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Figure B.3 – Ordination of the fish ecophases according to their food spectrum along the axes 1

and 2 of the PCoA. The percentage values are the relative eigenvalues of the PCoA axes. The grey

crosses represent individual ecophases. The coordinates of the tip of the arrows are proportional

to the variable positive or negative correlation (Spearman’s rho) with the ecophases scores on the

PCoA axes. The absolute length of the arrows is meaningless. Abbreviations for food categories :

MicInv, Microinvertebrates ; EggLar, Eggs and macrofaunal larvae ; Annel, Annelids ; Arthro, Ar-

thropods ; ShMoll, Shelled molluscs ; Fish, Teleost fish and cephalopods ; MicPhy, Microphytes ;

MacDet, Macrophytes and detritus.

−0.41). Thus, the third axis opposed large-sized mobile prey (fish) to medium-sized, low-mobility

benthic prey. Fish ecophases with high positive values along axis 3 are potential predators.

B.3 Functional traits based on morphological measurements1020

B.3.1 General considerations

Nine ecomorphological (functional) traits were selected to describe fish feeding and swimming

behaviour (Table B.4). Those functional traits were based on 12 morphological measurements

(Fig B.6 and Table B.3). The ecological performances associated with the functional traits are sum-

marized in Table B.4.1025
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Figure B.4 – Ordination of the fish ecophases according to their food spectrum along the axes 1

and 3 of the PCoA. The percentage values are the relative eigenvalues of the PCoA axes. The grey

crosses represent individual ecophases. The coordinates of the tip of the arrows are proportional

to the variable positive or negative correlation (Spearman’s rho) with the ecophases scores on the

PCoA axes. The absolute length of the arrows is meaningless. Abbreviations for food categories :

MicInv, Microinvertebrates ; EggLar, Eggs and macrofaunal larvae ; Annel, Annelids ; Arthro, Ar-

thropods ; ShMoll, Shelled molluscs ; Fish, Teleost fish and cephalopods ; MicPhy, Microphytes ;

MacDet, Macrophytes and detritus.

Figure B.5 – Correlation between the first axes of the PCoA and each of the eight food categories.

Abbreviations for food categories : MicInv, Microinvertebrates ; EggLar, Eggs and macrofaunal

larvae ; Annel, Annelids ; Arthro, Arthropods ; ShMoll, Shelled molluscs ; Fish, Teleost fish and

cephalopods ; MicPhy, Microphytes ; MacDet, Macrophytes and detritus.
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Figure B.6 – Morphological measurements on fish ecophases

Table B.3 – Definition of morphological measurements. Distances are straight line distances. Abbr.,

Abbreviation.

Morphological
measurement

Abbr. Definition References

Standard length SL Horizontal distance from the anteriormost part of the
snout to the end of the terminal vertebra.

Nakamura (1985)

Body depth BD Maximum body depth. Gatz (1979), Dumay
(2003), Villéger
(2008)

Head length HL Oblique distance from the anteriormost part of the head
(jaws closed) to the posteriormost point of the
opercular bone, excluding spines and the gill
membrane.

Holčik et al. (1989)

Head depth HD Head depth along the vertical axis crossing eye position.
For flatflish, vertical axis crossing the center of the
pupil of the lower eye.

Winemiller (1991),
Villéger (2008)

Vertical position of the
eye

EVP Vertical distance between the center of pupil and the
ventral side of the head.

Winemiller (1991),
Villéger (2008)

Vertical position of
mouth opening

MOVP Vertical distance between the (lower part of the) anterior
tip of the upper jaw and the ventral side of the head
along the vertical axis crossing eye position.

Villéger (2008)

Vertical position of
pectoral fin

PFVP Vertical distance from the ventral side to the insertion of
the pectoral fin.

Adapted from
Schleuter et al.
(2012)

Body depth at pectoral
fin insertion

PFBD Body depth at the insertion of the pectoral fin. Schleuter et al. (2012)

Pectoral fin length PFL Oblique distance from the base of the pectoral fin to the
extreme tip of the fin at its longest point.

Gatz (1979), Villéger
(2008)

Caudal peduncle depth CPD Least vertical distance along a straight line between the
dorsal and the ventral surfaces of the caudal peduncle.

Holčik et al. (1989),
Winemiller (1991)

Caudal fin depth CFD Vertical dimension of the smallest rectangle in which the
splayed (but not stretched) caudal fin can be entirely
contained.

Adapted from Gatz
(1979)

Caudal fin surface CFS Surface of the caudal fin including scale cover. Gatz (1979)
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Table B.4 – Functional traits selected a priori. Morphological measurements are detailed in Fig. B.6

and Table B.3.

Niche axis Functional trait Abbreviation Computation Ecological performance References

Diet and
food
acquisition

Relative head
length

HLpSL
HL

SL
Succion capacity (+)
Filtration capacity (+)
Maximum size of ingested animal prey
(+)
Share of plants and detritus in the diet
(−)

Gatz (1979) ; Piet
(1998) ; Sibbing
and Nagelkerke
(2001)

Vertical position
of mouth
opening

MOVPpHD
MOV P

HD
Vertical position of food in the water

column (+)
Villéger (2008) ;

Schleuter et al.
(2012)

Axis 1 of food
spectrum

DietAxis1 PCoA,

axis 1

Micro-sized animal prey
(microinvertebrates) (+)

Medium- and larger-sized animal prey (−)

This study
(Appendix B,
section B.2)

Axis 2 of food
spectrum

DietAxis2 PCoA,

axis 2

Vegetal and detrital food (−)
Soft-bodied animal prey (+)

This study
(Appendix B,
section B.2)

Axis 3 of food
spectrum

DietAxis3 PCoA,

axis 3

Larger-sized mobile prey (+)
Low-mobility, medium-sized benthic prey
(−)

This study
(Appendix B,
section B.2)

Swimming
capacity
and passive
behaviour

Vertical position
of the eye

EVPpHD
EV P

HD
Vertical position of the fish in the water

column (−)
Amount of swimming (mobile vs.

sedentary behaviour) (−)

Gatz (1979)

Relative body
depth

BDpSL
BD

SL
Acceleration capacity (+),
Maneuvering capacity (+),
Energetic cost of sustained swimming (+)
Current velocity in the habitat (−)
Vulnerability to predation (−)

Nikolski, 1933 ;
Gatz, 1979 ;
Webb, 1984 ;
Vøllstad et al.,
2004 ; Nilsson et
al., 1995

Relative length
of the
pectoral fin

PFLpSL
PFL

SL
Current velocity in the habitat (−)
Maneuvering capacity (+)

Gatz (1979)

Vertical
insertion of
the pectoral
fin

PFVPpPFBD
PFV P

PFBD
Turning capacity (+) Dumay et al. (2004)

in Villéger et al.
(2010) ; Schleuter
et al. (2012)

Throttling of
the caudal
peduncle

CFDpCPD
CFD

CPD
Acceleration capacity (−)
Energetic cost of sustained swimming (−)

Blake (2004) in

Villéger (2008) ;
Webb (1984,
1988) in Sibbing
and Nagelkerke
(2001)

Relative depth
of the caudal
fin

CFDpBD
CFD

BD
Energetic cost of sustained swimming (−) Gatz (1979)

Aspect ratio of
the caudal fin

sqCFDpCFS
CFD2

CFS
Energetic cost of sustained swimming (−)
Acceleration capacity (−)
Maneuvering capacity (−)

Keast and Webb
(1966) ; Gatz
(1979) ; Mahon
(1984) ; Villéger
(2008)

B.3.2 Conventions for peculiar morphologies

The computation of some ecomorphological traits was adjusted to account for peculiar morpho-

logies following Villéger (2008) and Villéger et al. (2010).1030

Lateralized swimming and settling behaviour in Pleuronectiform species (Solea solea, Solea se-

negalensis and Platichthys flesus) required adjustments in the computation of the vertical position

of the mouth opening (MOV PpHD), the vertical position of the eye (EV PpHD), the relative body
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depth (BDpSL) and the vertical insertion of the pectoral fin (PFV PpPFBD). Body depth (BD) was

replaced by body width (i.e. the maximum vertical distance between the eyed and the blind side)1035

in the computation of BDpSL. As eyes are positioned on the uppermost side the body, EV PpHD

was set to 1. MOV PpHD was set to 0. Given the low manoeuvering and turning capacity of flat-

fish, we solely considered the pectoral fin of the blind side when computing PFV PpPFBD (i.e.,

PFV PpPFBD was set to 0).

The caudal fin in Anguilliform species (Anguilla anguilla, Conger conger) is not distinct from1040

dorsal and anal fins (Villéger, 2008). The relative depth of the caudal fin (CFDpBD) was set to 0

emphasizing its extreme shortening in Anguilliform species. CFDpCPD was set to 1 in the absence

of caudal peduncle. The aspect ratio of the caudal fin (sqCFDpCFS) was ascribed the intermediary

value (among the pool of sampled ecophases) of 2.30 because Anguilliform species are neither

free-swimming fish nor acceleration specialists.1045

B.3.3 Documenting the functional trait matrix

The ecomorphological traits were measured on a set of 283 individuals belonging to the 62 eco-

phases (34 species) sampled in the 13 dyked and intertidal habitats. The median number of mea-

sured individuals per ecophase was 4 (min = 1 ; max = 17). Eighty-four individuals were measured

from pictures, of which 47 originated from Iglésias (2013) and 30 from Lanoiselée (2004). Twenty-1050

two early juveniles of gilt-head sea bream Sparus aurata were collected from a hatchery. The re-

mainder of the fish (177) were collected a posteriori in the Gironde estuary or in adjoining marine

or continental hydrosystems. The morphological characteristics were measured in the laboratory on

fresh or defrosted individuals.

The ecomorphological traits were aggregated per ecophase using weighted medians. Individual1055

measurements were weighted to account for the integrity of the fish body parts and the quality of

the source pictures. The filled functional trait matrix is supplied in Table B.5.

B.4 Minimizing redundancy in the functional characterization

Redundancy in the functional characterization of the fish ecophases was assessed based on

the Spearman correlation coefficients between the pairwise combinations of traits (Fig. B.7). Two1060

traits (BDpSL and CFDpCPD) were discarded so that the correlation coefficient between any pair

of traits did not exceed 0.60.
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Table B.5 – Functional trait values. n : number of measured individuals (morphological measure-

ments).
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Figure B.7 – Correlation between functional traits. Values are Spearman correlation coefficients.
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C Computation of the effect size

’Effect size’ is a way to measure the magnitude of the difference between two groups (Coe,

2002). Here, the purpose was to compare the functionnal diversity between an observed community1065

and a set of simulated communities.

A popular method to express an effect size is the ’standardized effect size’ (SES ; Gotelli and

McCabe, 2002). Let FD be an index of functional diversity and nsim the number of communities

simulated under a null model. The standardized effect size (SES) is measured as follows :

SES =
FDobs − FDsim

sd(FDsim)

where FDsim and sd(FDsim) are the mean and the standard deviation of the simulated FD1070

values, respectively.

Assigning a significance value to the SES relies on a normal distribution of the simulated values

after centering and scaling. However, this condition is not always fulfilled (e.g., Bernard-Verdier et

al., 2012).

Following Bernard-Verdier et al. (2012), we computed the effect size (ES) as :1075

ES = 2× (P − 0.5)

where :

P =

∑nsim

i=1 1FDi<FDobs
+

∑nsim
i=1 1FDi=FDobs

2

nsim + 1
.

and 1 is the indicator function.

With this formula, ES varies between -1 and 1. Values close to 0 indicate non-significant diffe-

rences between the observed and the simulated values.
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D A null model to account for the species tolerance to salinity1080

The well-known trial swap null model (null model 1) reshuffles species occurrences from a pool

of species irrespective of the abiotic factors that prevent random reassembly, which may lead to

overly diverse communities. A second null model (the null model 2, NM2) was developped to si-

mulate more realistic communities based on an abiotic factor (i.e. salinity) that strongly shapes fish

occurrence and abundance within estuaries. Salinity tolerance was assessed at the species level1085

from an external fish database.

D.1 Defining the salinity tolerance of fish species

D.1.1 A database on fish in French lagoons and estuaries

Beam trawl surveys have been carried out since 2005 in the transitional waters of metropolitan

France to assess their ecological status as required by the European Water Framework Directive1090

2000/60/EC (Delpech et al., 2010 ; Teichert et al., 2017). The transitional waters include mainly es-

tuaries of the Atlantic and the Channel coasts. The largest transitional hydrosystems (the Gironde,

Loire and Seine estuaries) are subdivided into several ’waterbodies’ based on average salinity va-

lues. Salinity was measured at the end of every beam haul.

D.1.2 Characterization of the salinity tolerance1095

The salinity tolerance was not assessed at the ecophase level but only at the species level

mainly because the smaller ecophases were not sampled efficiently with the fishing protocol. A

species tolerance to salinity was characterized from the species frequency of occurrence among

four predefined salinity classes : freshwater (sal. < 0.5), oligohaline (0.5 ≤ sal. < 5), mesohaline

(5 ≤ sal. < 18), poly- and euhaline (sal. ≥ 18). The assessment of salinity tolerance was based on1100

a multi-step procedure (Fig. D.1).

The pattern of salinity tolerance of the 34 fish species sampled in the 13 dyked and intertidal

sites is supplied in Table D.1. The tolerance of Dicentrarchus punctatus to salinity was corrected a

posteriori to match the pattern of Dicentrarchux labrax : the salinity class ’<0.5’ was removed from

the tolerated classes of D. punctatus although the FO in this class was higher (12.8%) than 10% of1105

the maximum FO.
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Figure D.1 – Assessment of the salinity tolerance of fish species. n is the number of fish species

evaluated in each of the three pathways.

D.2 Community simulation

Communities were simulated following the steps illustrated on Fig. D.2.
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Table D.1 – The tolerance of fish species to salinity. The pattern of salinity tolerance was described

based on minimum occurrence in four predefined salinity classes.

Species Tolerated salinity classes Method

Freshwater Oligohaline Mesohaline
Poly- and
euhaline

Abramis brama + + − − FO in salinity classes
Alosa fallax + + + + Diadromous
Ameiurus melas + + + − Expertise
Anguilla anguilla + + + + Diadromous
Argyrosomus regius − − + + FO in salinity classes
Blicca bjoerkna + + + − FO in salinity classes
Carassius gibelio + + − − Expertise
Chelon labrosus − + + + Expertise
Ciliata mustela − + + + FO in salinity classes
Conger conger − − + + FO in salinity classes
Cyprinus carpio + + + − Expertise
Dicentrarchus labrax − + + + FO in salinity classes
Dicentrarchus punctatus − + + + FO in salinity classes
Engraulis encrasicolus − + + + FO in salinity classes
Gambusia holbrooki + + + + Expertise
Gasterosteus aculeatus + + + + Diadromous
Gymnocephalus cernuus + + + − Expertise
Lepomis gibbosus + + + − Expertise
Liza ramada + + + + Diadromous
Platichthys flesus + + + + Diadromous
Pomatoschistus microps + + + + FO in salinity classes
Pomatoschistus minutus + + + + FO in salinity classes
Pseudorasbora parva + + + − Expertise
Rutilus rutilus + + − − FO in salinity classes
Sander lucioperca + + + − FO in salinity classes
Scardinius erythrophthalmus + − − − Expertise
Silurus glanis + − − − Expertise
Solea senegalensis − + + + FO in salinity classes
Solea solea − + + + FO in salinity classes
Sparus aurata − + + + FO in salinity classes
Sprattus sprattus − + + + FO in salinity classes
Squalius cephalus + + − − FO in salinity classes
Syngnathus rostellatus − − + + FO in salinity classes
Tinca tinca + + − − Expertise

Figure D.2 – Simulation of communities under the null model 2 accounting for the species tolerance

to salinity.
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E Patterns of community assembly under the null model 11110

Figure E.1 – Patterns of community assembly along the naturalness gradient and monotonic trends

in community-weighted means (CWMs). The X-axis represents the gradient of intertidal habitat na-

turalness (DYK, dyked marshes ; TRM, tidally restored marshes ; NINT, natural intertidal habitats)

and the Y-axis represents the CWMs. Trends related to the CWMs were corrected for salinity using

Spearman semipartial correlation. Ascending and descending straight lines represent, respectively,

significant positive and negative correlation between the CWMs and intertidal naturalness. Hori-

zontal straight lines indicate lack of significant correlation. Grey areas correspond to parts of the

gradient where environmental filtering (i.e., lower-than-expected trait range) was detected under the

null model 1 (trial swap). Striped areas indicate higher-than-expected trait range. Double arrows

indicate either trait convergence (convergent arrows) or divergence (divergent arrows). Grey arrows

indicate both lower significavity (0.01 < p ≤ 0.05) and lower effect sizes (−0.5 < medianES < 0.5).

Adapted from Bernard-Verdier et al. (2012).
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Chapitre 6

Changements des communautés de

necton dans les premiers temps de la

dépoldérisation

1. Résumé en français

Au cours des dernières décennies, les projets de restauration se sont multipliés pour pal-

lier la régression des marais intertidaux dans les estuaires et améliorer la défense contre les

submersions marines (Goeldner-Gianella, 2007). S’agissant du necton, les études antérieures

se sont principalement concentrées sur la recolonisation à court et à moyen terme des marais

dépoldérisés, sans aborder spécifiquement les cinétiques de transformation des communautés

dans les phases initiales de la restauration.

Nous avons étudié la dynamique précoce de transformation des communautés de necton

dans un marais dépoldérisé (l’île Nouvelle) situé dans la zone oligohaline de l’estuaire de la Gi-

ronde (France). La dépoldérisation d’une zone d’environ 150 hectares s’est produite en février

2010, suite à la formation accidentelle d’une brèche dans la digue de ceinture. Les communau-

tés de necton ont été décrites au niveau de deux stations d’échantillonnage : la station INS,

située dans zone de rétention d’eau, et la station INS, située dans une zone bien drainée. Les

suivis ont été réalisés pendant une période d’environ quatre ans après la dépoldérisation. Le

principal objectif de la présente étude est d’identifier les tendances précoces dans la structure

taxonomique et fonctionnelle des communautés de nectons au cours de la restauration d’un

habitat intertidal.

Des analyses multivariées ont été menées pour identifier les changements de composi-

tion des communautés de necton au cours du temps. Les tendances temporelles relatives à

l’abondance des espèces dominantes du necton et à la structure fonctionnelle des poissons

(i.e. identité et diversité fonctionnelle) ont été étudiées au moyen d’une analyse factorielle dy-

namique (AFD).

Les résultats montrent que la composition du necton, initialement proche de celle des ma-

rais endigués, évolue graduellement vers la composition des habitats intertidaux naturels (no-

tamment, vasières intertidales de l’amont de l’estuaire), sur l’ensemble de la période de suivi

(Fig. 6.2). Ainsi, la restauration des marées semble amorcer une trajectoire de restauration.

Trois phases ont été identifiées au niveau de la station INS. Au cours de la première phase

(12 mois), des espèces antérieures à la restauration se sont maintenues (Anguilla anguilla, Ca-

225



Codes des campagnes d’échantillonnage : (1) Décembre 2009 ; (2) Mai 2010 ; (3) Septembre 2010 ; (4) Décembre

2010 ; (5) Mai 2011 ; (6) Juillet 2011 ; (7) Septembre 2011 ; (8) Novembre 2011 ; (9) Janvier 2012 ; (11) Juin 2012 ;

(12) Juillet 2012 ; (13) Octobre 2012 ; (14) Décembre 2012 ; (15) Mai 2013 ; (16) Août 2013 ; (17) Novembre 2013.

Figure 6.1 – Évolution temporelle de la composition des assemblages du necton à la station
INS suite à la dépoldérisation de la partie nord de l’île Nouvelle (février 2010).

rassius gibelio) et ont même prospéré (Ameiurus melas, Lepomis gibbosus et Cyprinus carpio)

dans les retenues d’eau permanentes. La deuxième phase (12 − 28 mois) a été caractérisée

par le déclin de la plupart des espèces de poissons euryhalines d’eau douce et la progres-

sion concomitante des espèces estuariennes et diadromes (e.g., Liza ramada, A. anguilla),

avec des captures particulièrement importantes de L. ramada. Pendant la troisième phase

(28 − 45 mois), les espèces estuariennes (Palaemon longirostris) et diadromes (A. anguilla,

L. ramada) ont dominé les assemblages du necton, bien que certaines espèces d’eau douce

(C. gibelio, C. carpio) étaient encore présentes à de faibles niveaux d’abondance.

En comparaison avec la station INS, la composition du necton au niveau de la station INC a

réagi plus rapidement à la restauration des marées. En effet, dès septembre 2011 (i.e. 18 mois

après la dépoldérisation), les communautés à la station INS apparaissent assez similaires à

celles des sites intertidaux naturels (i.e. vasières de l’amont).

L’AFD menée sur les abondances (i.e. captures par unité d’effort, ou CPUE) des espèces

dominantes du necton à la station INS fait ressortir une période critique (fin 2011-début 2012)

dans les séries chronologiques (Fig. 6.2). À cette période, les densités d’A. melas et de L. gib-

bosus atteignent à nouveau des valeurs faibles tandis que les abondances d’A. anguilla et de

P. longirostris ont commencé à augmenter, et que celles de L. ramada se sont stabilisées.
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Figure 6.2 – Tendances temporelles des abondances (CPUE) des espèces dominantes du
necton dans la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle (station INS), identifiées par l’analyse facto-
rielle dynamique (AFD). L’axe des ordonnées représente les CPUE standardisées (i.e. centrées
réduites).

Pour la plupart des traits fonctionnels (i.e. six sur huit), la diversité fonctionnelle (FDis)

montre une tendance à la hausse au cours des troisième et quatrième années du suivi bio-

logique (i.e., à partir du début de l’année 2012), au niveau de la station INS (Fig. 6.3). Cette

tendance globale indique que les écophases de poissons coexistantes présentent des traits

fonctionnels de plus en plus dissemblables, i.e., que l’habitat et la disponibilité des ressources

augmentent, avec le temps de restauration. Par contraste, les tendances de l’indice FDis va-

rient considérablement selon les traits au cours des deux premières années (2010 et 2011)

suivant le retour des marées. Ainsi, les premières phases de restauration n’ont pas favorisé

une diversité fonctionnelle élevée au sein des assemblages de poissons à la station INS.

Dans la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle, l’analyse de l’évolution temporelle de la compo-

sition taxonomique et de l’abondance des espèces dominantes du necton indique une réponse
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Figure 6.3 – Évolution de la diversité des traits fonctionnels au sein des communautés de pois-
sons suite à la dépoldérisation de l’île Nouvelle (station INS). L’axe des ordonnées représente
les valeurs de l’indice de diversité fonctionnelle (FDis). La colonne de gauche représente les
traits fonctionnels associés à l’acquisition de la nourriture (DietAxis1, DietAxis2, DietAxis3
et MOV PpHD) ; la colonne de droite, les traits fonctionnels associés à la capacité de nage
des poissons (EV PpHD, PFV PpPFBD, CFDpBD et sqCFDpCFS). La zone bleutée cor-
respond au premier semestre de l’année 2012, à partir duquel FDis augmente pour six des
huit traits fonctionnels. Légende : Points blancs, données brutes ; Line grise, données lissées ;
Ligne et points noirs, ajustement produit par le modèle DFA retenu.

relativement lente des communautés à la restauration des marées. Au contraire, les études

antérieures mettent majoritairement en évidence une réaction immédiate ou rapide du necton

au rétablissement des submersions tidales (e.g. Brockmeyer et al., 1996 ; Taylor et al., 1998 ;
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Able et al., 2002).

Plusieurs facteurs peuvent expliquer la faible cinétique de changement des communautés

au niveau de la station INS, sur l’île Nouvelle. Tout d’abord, de vastes zones de rétention d’eau

se sont formées dans la partie sud de la zone dépoldérisée peu après l’ouverture de la brèche

en février 2010 (Lafon et al., 2014). Ces zones de rétention d’eau ont augmenté la superficie

des habitats aquatiques pérennes disponibles pour le necton comparativement aux conditions

antérieures à la restauration. Le drainage incomplet du site au cours des premières années

de dépoldérisation a probablement favorisé la persistance des espèces présentes antérieure-

ment. Par ailleurs, la dépoldérisation n’a pas entraîné une augmentation de la salinité de l’eau.

Par conséquent, les espèces de poissons d’eau douce préexistantes n’ont pas été exclues sur

la base de leur tolérance physiologique à la salinité. Or, l’extinction locale des espèces d’eau

douce suite à l’émigration ou à la mortalité est un phénomène courant dans les premières

phases de restauration des marées. Au niveau de la station INS, d’autres facteurs écologiques

ont probablement contribué au renouvellement des espèces, comme le changement des condi-

tions hydrodynamiques, les fluctuations des niveaux d’eau ou la forte turbidité (Hampel et al.,

2003).

2. Projet d’article en anglais
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Abstract

Tidal restoration projects have been increasingly implemented to counteract the loss of intertidal10

wetlands in estuaries. Previous studies have mainly focused on short- and mid-term nekton use

of tidally restored marshes, with little emphasis on rates and drivers of species turnover in early

phases of restoration. We conducted a study based on a storm-breach tidally restored marsh loca-

ted in the oligohaline zone of the Gironde estuary (France). Netkon communities were described

at two sampling sites (i.e., a ponding area and a well flushed site) during a nearly 4-year period15

following tide restoration in February 2010. Our main objective was to identify early trends in the

taxonomic and functional structure of nekton communities in the course of intertidal habitat deve-

lopment. Unconstrained multivariate techniques were used to identify change in nekton community

composition through time. Temporal trends in the abundance of dominant nekton species and in

the fish functional structure (i.e., identity and diversity) were investigated through dynamic factor20

analysis (DFA). Our results showed that nekton community composition gradually shifted from a

dyked marsh community to a nearly natural intertidal habitat community, substantiating that tidal

restoration initiated a recovery trajectory. Three phases were identified at the ponding site. During

the first phase (December 2009 − December 2010), Cyprinus carpio (70.4% CPUE ; 63.4% BPUE)

dominated nekton. In the second phase (May 2011 − June 2012), high numbers (83.9% CPUE)25

and biomass (78.9% CPUE) of Liza ramada stood out as a striking feature. During the third phase

(July 2012 − November 2013), Palaemon longirostris (36.8% CPUE) and Anguilla anguilla (50.5%
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BPUE) were the most abundant species in terms of numbers and biomass, respectively. DFA em-

phasized on a major turning point (i.e., late 2011-early 2012) in the time series of the dominant

nekton species. Temporal trends in fish functional identity revealed that fish foraged less on low-30

mobility benthic prey and more on larger-sized mobile prey in the ponding areas with restoration

time ; free-swimming strategists that thrived in a first phase were increasingly replaced by fish with

high maneuvering and accelerating capacities. Temporal trends in functional diversity showed that

the first two years of restoration did not clearly promote the coexistence of functionally dissimilar

species. However, functional diversity increased during the third and fourth years of the monitoring,35

meaning that habitat and resource availability showed a delayed increase after tidal restoration. The

persistence of vast ponding areas in early restoration phases and the more complete drainage of

the site with restoration time clearly affected species turnover and the observed trends in functional

identity and diversity.

Keywords40

Restoration ecology ; Dynamic factor analysis ; Wetland restoration ; Intertidal environments ;

Fish.

1 Introduction

Tidal restoration projects have been increasingly implemented to counteract the loss of interti-

dal wetlands in estuaries (Craft et al., 1999 ; Bakker et al., 2002 ; Wolters et al., 2005 ; Goeldner-45

Gianella, 2007). Re-establishing tidal submersion on formerly dyked marshlands initiates recovery

trajectories towards natural intertidal habitats (Warren et al., 2002 ; Able et al., 2008). Biotic commu-

nities (i.e., vegetal and animal organisms) respond to tidal restoration at different rates. Estuarine

nektonic and benthic organisms quickly disperse into tidally restored sites (Neckles et al., 2002).

For these taxonomic groups, some community-level attributes (e.g., species richness, total density50

or biomass) may reach or exceed natural reference values within the first months of restoration

while other attributes (e.g., species and functional group composition) recover at a slower rate (Le-

vin et al., 1996 ; Roman et al., 2002 ; Able et al., 2008). Likewise, microphytobenthic production

increases rapidly after tidal restoration exceeding the production of natural intertidal habitats, al-

though benthic microalgal community composition restores at a slower rate (Zheng et al., 2004).55

Constrastingly, it takes much longer for vascular plant communities to restore to natural conditions

(Babtie Group, 2001 ; Warren et al., 2002). In the best case, vascular plant cover reaches the values
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observed in reference intertidal marshes within five years. A 12-year period was used as a guideline

for the restoration of marsh vegetation cover in Delaware Bay (Teal and Weishar, 2005). However,

fully natural vegetation structure may not be recovered even after a century (Babtie Group, 2001 ;60

Moreno-Mateos et al., 2012).

Temporal change in marsh use by nekton may be a good marker of ecosystem recovery. In fact,

nekton organisms (i.e. teleost fish and decapod crustaceans) display a wide range of morphologies

and use diverse habitats and food resources (Neckles et al., 2002). Because of their high position

in intertidal food webs, nekton are good integrators of low-level ecosystem processes (Neckles et65

al., 2002). In addition, nekton contribute to several ecosystem services associated with intertidal

environments, e.g., secondary production and stock support for species of commercial importance

(Boesch and Turner, 1984 ; Neckles et al., 2002 ; Barbier et al., 2011 ; Liquete et al., 2016).

Biological monotoring of restoring sites still widely relies on community records despite legiti-

mate criticism on the use of structural attributes to account for ecosystem restoration (Palmer et70

al., 1997 ; Brancalion and Holl, 2016). In general, community records (including species number,

total density, total biomass and absolute and relative abundance of species) are a cost-effective

technique that can easily be replicated through time and space allowing the build-up of time se-

ries. However, identifying recovery patterns from nekton structural response to tide restoration is a

complicated task, for at least three reasons. First, nekton assemblages are characterized by high75

interannual variability (Drake and Arias, 1991a ; Kneib, 1997), making it difficult to define stable

reference structural attributes. Besides, nekton assemblages fluctuate considerably with season in

temperate estuaries (Drake and Arias, 1991b ; Laffaille et al., 2000 ; Green et al., 2009). Second,

nekton respond quickly to tide restoration ; conspicuous changes often occur within the first days

or weeks after the return of tidal flow (Taylor et al., 1998) and structural equivalence with undis-80

turbed intertidal habitats may be reached within a few months or seasonal cycles (Roman et al.,

2002 ; Able et al., 2008). Consequently, restoration trajectory and seasonal cycles are intricately

intertwined and can not be easily disentangled (Hobbs et al., 2008). Third, tidal restoration can lead

to a substantial increase in salinity (Konisky et al., 2006), depending on the level of previous tidal

restriction and the salinity of surrounding tidal waters. Salinity exerts a strong physiological filter on85

species excluding the less euryhaline taxa and driving much of the species turnover in some tidally

restored sites (Lechêne et al., in press). However, species turnover based on salinity tolerance does

not intrinsically account for the ecological processes associated with ecosystem development.

Structural approaches based on community attributes have been increasingly supplemented

with functional approaches to report on the status of restoring habitats or ecosystems (Kollmann et90

al., 2016). In the case of tidal marsh restoration, functional approaches include the assessment of
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habitat use and profitability based on species length-frequency distributions (Mitsch, 2000), condi-

tion factors (Able et al., 2008 ; Dibble and Meyerson, 2012 ; van Liefferinge et al., 2012), food intake

and availability (James-Pirri et al., 2001 ; Neckles et al., 2002 ; Fonseca et al., 2011), secondary

production (Able et al., 2008), predator-induced mortality, and bioenergetic modelling (David et al.,95

2014). Approaches based on functional traits’ diversity have seldom been used in the context of

restoration (Hedberg et al., 2013). Yet, they provide a mechanistic framework that bridges the gap

between ecological (i.e. biotic and abiotic) factors and community composition. The average values

of functional traits within communities (i.e. functional identity) are expected to shift in response to

ecological changes, reflecting (trait-based) selection of the best performing individuals (i.e. with hi-100

ghest fitness ; Violle et al., 2007). The spreading of functional traits’ values is expected to increase

in the course of restoration, reflecting increasing use and availability of habitats and food resources.

To our knowledge, previous studies have mainly focused on short- and mid-term nekton use

of tidally restored marshes, with little emphasis on rates and drivers of species turnover in early

phases of restoration (see however Raposa, 2002 and Able et al., 2008). Data on European study105

sites are particularly scarce. The unpredictable nature of storm-breach tide restoration accounts

for the scarcity of early monitorings in the case of unassisted restoration. We conducted a study

based on storm-breach tidally restored marshes in the Gironde estuary (France). Our main objective

was to identify early trends in the taxonomic and functional response of nekton communities to

tide restoration. Unconstrained multivariate techniques were used to identify change in community110

taxonomic composition through time. Change in the abundance of dominant nekton species and

change in fish functional structure (i.e., identity and diversity) were investigated based on time

series analysis techniques.

2 Material and methods

2.1 Study sites115

The Gironde (France ; Fig. 1) is one of the largest estuaries in Europe, which surface area is ap-

proximately 635 km2 at high tide (Lobry et al., 2003). It is characterized by semi-diurnal macrotides ;

tidal range near the mouth varies from 2.5 m to more than 5.5 m during spring tides (Kapsimalis

et al., 2004). The intertidal zones represent 14% of the total surface of the estuary. Mudflats and

marshes account for 79% and 21% of the intertidal area, respectively (Lobry, 2004). The surface120

area of dyked marshlands associated with the estuary islands and banks is approximately 400 km2.

The main focus of our study was a storm-breached area located on the Nouvelle island. The
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Figure 1 – Location of the Nouvelle island and the nekton sampling sites in the Gironde estuary.

Abbreviations for sampling sites : UTF, Upstream tidal flats ; DTF, Downstream tidal flats ; TCH, Tidal

channel ; MOR, Mortagne marsh ; INC and INS, Central (INC) and southern (INS) sampling sites in

the tidally restored area of the Nouvelle island ; BDM, Brackish dyked marshes ; FDM : Freshwater

dyked marsh.

Nouvelle island is an island 6.3 km long and 0.7 km wide located in the oligohaline zone of the

estuary (Fig. 1). It was cultivated for wine for nearly a century, then for poplars (11 years) and

cereals (19 years ; Bocheux, 2008). The nearly 150-ha northern part of the Nouvelle island has125

been tidally restored since storm Xynthia in February 2010. Tidal scour has led to the formation of a

large channel developing from the breach. During the first years of the study, incomplete drainage

of the site led to the persistence of large ponding areas far from the breach (Lafon et al., 2014).

Two nekton sampling sites were set on the marsh surface at a central and southern locations of the

tidally restored area (sites INC and INS, respectively). The location of the tidally flushed site INC130

was changed several times during the study because of the rapid evolution of the main scouring

channel ; straight line distance from the breach thereby varied from 0.8 km in May 2011 to 1.4 km

in December 2012. Site INS was set in a ponding area at the location of a former ditch ; straight line

distance from the breach was 2.3 km.

In our study, we also included biological surveys conducted on a set of natural intertidal sites,135
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tidally restored marshes (including the Nouvelle island) and dyked marshlands, for comparative

purposes (Fig. 1). The reference natural intertidal sites were comprised of one intertidal channel

(TCH) and five tidal flats. The tidal flats were separated into upstream (UTF) and downstream sites

(DTF) based on a previous estuarine nekton study (Lechêne et al., in press). The tidally restored

sites included the Nouvelle island and the Mortagne marsh (MOR), a 191-ha former polder located140

in the mesohaline zone of the estuary. The Mortagne polder was cultivated, mainly with cereals,

for more than 30 years. The dyke of the polder was breached during storm Martin in 1999. The

natural restoration of tidal flooding has resulted in sediment deposition, incision of a tidal channel

network and partial reestablishment of halophytic vegetation (Royant, 2001 ; Verger and Ghirardi,

2009). The dyked marshes covered freshwater (one site) and brackish environments (three sites).145

The three brackish sites (BDM1-3) were located in the southern part of the Nouvelle island. The

brackish dyked marshes were managed with regular exchanges with the adjoining estuary, through

a concrete monk and a manually-operated valve (Fig. 1). The freshwater dyked marsh (FDM) was

exclusively supplied with freshwater inputs from terrestrial streams, an automatic flap sluice gate

preventing saline water intrusion.150

2.2 Field method

Nekton assemblages of the tidally restored area of the Nouvelle island were sampled 17 times

over a 4-year period (from December 2009 to November 2013), i.e. three months before and nearly

four years after the storm breached the dyke. The nekton time series was longer at site INS com-

pared to site INC (Table 1). In the tidally restored Mortagne marsh, sampling took place between155

2008 and 2016, i.e. from 9 to 17 years after the re-establishment of tidal flooding.

The same fishing protocol was used throughout the study period on the Nouvelle island. Nekton

assemblages were sampled with a single type of double fyke net, named hereafter "standard fyke

net". The leader net was 6 m long by 0.60 m deep. The two conic-shaped traps were 3 m long

and comprised three funnel-shaped throats. The D-shaped hoops at the entrance of the traps were160

0.60 m high by 0.65 m wide. The mesh size of the leader net was 17 x 17 mm. Mesh size decreased

gradually from 17 mm at the front of the traps to 8 mm at the cod end. The standard fyke nets only

sampled medium- and larger-sized nekton, i.e., small shrimp and fish were not effectively retained.

During the first sampling years on the Nouvelle island (i.e., 2009 and 2010), a single standard

fyke net was set for 48 h at each sampling site, and retrieved every 24 h. From 2011 onwards, the165

fyke net was only set for a 24 h period.

Nekton organisms studied were limited to teleost fish and decapod crustaceans. Individuals
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Table 1 – Nekton sampling times (months) at the study sites. For location of sampling sites, see

Fig. 1.

were identified, counted and weighed at the species level. Shrimp and fish smaller than 60 mm were

subsampled for laboratory taxonomic identification. The other individuals were treated on the field

and put back alive into the water. Length of fish (fork length for species with a forked tail ; total length170

for the other species) and crustaceans (post-orbital carapace length for shrimp ; maximum carapace

width for crabs) was measured. For species caught in large numbers, length was measured on a

random subset of at least 50 individuals. Missing weight values for species were estimated either

from species length distribution and length-weight relationships, established for each species (e.g.,

Froese and Pauly, 2017), or from ratios of mean weight per individual. Mean species numbers and175

biomass were expressed as catch per unit effort (CPUE) and biomass per unit effort (BPUE). CPUE

was expressed as mean number of individuals per double fyke net per hour. BPUE was expressed

as mean weight (g) per double fyke net per hour.

Field surveys are summarized in Table 1. Variations in sampling effort (i.e. sampling duration

and number of standard fyke nets) across years and sites were controlled for using CPUE and180

BPUE.
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2.3 Data processing and analysis

2.3.1 Change in average salinities

Water salinity recorded at each sampling time was compared among the restored and dyked

sites of the Nouvelle island to assess the effect of tidal flooding re-establishment. The three brackish185

dyked sites (i.e. BDM1, BDM2 and BDM3) were considered as a single salinity site (BDM). Pairwise

comparisons were performed using Wilcoxon’s signed ranked tests. We investigated for significant

differences between sites INS and INC (two-tailed test) and tested whether salinity at these sites

were higher than BDM (one-tailed tests).

2.3.2 Change in community abundance composition190

Change in nekton composition (CPUE and BPUE) at the tidally restored sites was investigated

by 2-dimensional non-metric multidimensional scaling (NMDS) based on the whole set of sampling

sites (i.e. including dyked, restored and natural intertidal sites). Species’ CPUE and BPUE in ti-

dally restored sites were averaged with respect to sampling month. Sites other than tidally restored

marshes were averaged by year. This allowed to reduce the number of observations included in the195

NMDS analysis (Field et al., 1982) and to give equal weight to each sampling year despite uneven

sampling effort across years. CPUE and BPUE were fourth-root transformed prior to the computa-

tion of community dissimilarity in order to downplay the importance of dominant species (Field et

al., 1982 ; Veiga et al., 2006). Dissimilarity was measured as the one’s complement of Bray-Curtis

similarity (Bray and Curtis, 1957).200

NMDS ordinations were carried out using ’vegan’ package (version 2.4-3) in R software (R Core

Team, 2017). Ellipses were drawn to identify the main habitat types ; the confidence limits for ellipses

were set to 0.60.

2.3.3 Functional characterization of the fish species

In this study, the functional characterization of nekton was limited to teleost fish. Fish species205

were subdivided into several ecophases to account for major ecological changes occurring during

growth. For each species, diet shifts with fish size were used as proxys for more general ecological

changes occurring during fish growth (Hjelm et al., 2003 ; Russo et al., 2007 ; Zhao et al., 2014).

All fish ecophases were described based on eight functional traits related to food acquisition and

swimming behaviour (Table 2). Three traits (DietAxis1, DietAxis2 and DietAxis3) were based on210

a litterature review of species’ diets in varied environments ; a dimensionality reduction procedure
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was adopted to synthesize the eight initial food categories into three synthetic variables (see Ap-

pendix A for further details on methodology). Five traits (MOV PpHD, EV PpHD, PFV PpPFBD,

CFDpBD and sqCFDpCFS) were based on ecomorphological measurements. Most of the mea-

sured fish were collected from the Gironde estuary or from nearby marine or continental hydrosys-215

tems. All eight functional traits were dimensionless and treated as continuous variables. Trait values

were neither centered nor scaled prior to the computation of the functional indices.

Table 2 – The eight selected functional traits and their ecological interpretation. An increase in the

functional trait value affects positively (+) or negatively (−) a type of ecological performance.

Niche axis Functional trait Abbreviation Computation Ecological performance References

Diet and
food
acquisition

Axis 1 of food
spectrum

DietAxis1 PCoA,

axis 1

Micro-sized animal prey
(microinvertebrates) (−)

Medium- and larger-sized animal prey (+)

This study
(Appendix A)

Axis 2 of food
spectrum

DietAxis2 PCoA,

axis 2

Vegetal and detrital food (−)
Soft-bodied animal prey (+)

This study
(Appendix A)

Axis 3 of food
spectrum

DietAxis3 PCoA,

axis 3

Larger-sized mobile prey (−)
Low-mobility, medium-sized benthic prey
(+)

This study
(Appendix A)

Vertical position
of mouth
opening

MOVPpHD
MOV P

HD
Vertical position of food in the water

column (+)
Villéger (2008) ;

Schleuter et al.
(2012)

Swimming
capacity
and passive
behaviour

Vertical position
of the eye

EVPpHD
EV P

HD
Vertical position of the fish in the water

column (−)
Amount of swimming (mobile vs.

sedentary behaviour) (−)

Gatz (1979)

Vertical
insertion of
the pectoral
fin

PFVPpPFBD
PFV P

PFBD
Turning capacity (+) Dumay et al. (2004)

in Villéger et al.
(2010) ; Schleuter
et al. (2012)

Relative depth
of the caudal
fin

CFDpBD
CFD

BD
Energetic cost of sustained swimming (−) Gatz (1979)

Aspect ratio of
the caudal fin

sqCFDpCFS
CFD2

CFS
Energetic cost of sustained swimming (−)
Acceleration capacity (−)
Maneuvering capacity (−)

Keast and Webb
(1966) ; Gatz
(1979) ; Mahon
(1984) ; Villéger
(2008)

The functional structure of fish assemblages was described based on two indices related to func-

tional identity and diversity, respectively. Each trait was considered separately. Functional identity220

was measured by the community-weighted mean (CWM ; Ricotta and Moretti, 2011). The functional

dispersion index (FDis) was used as a synthetic index encompassing the richness and divergence

components of functional diversity (Spasojevic and Suding, 2012). The two functional indices were

weighted with the ecophases’ fourth-rooted CPUE (van der Linden et al., 2016).

2.3.4 Dynamic factor analysis225

Dynamic factor analysis (DFA) is a dimensionality reduction technique designed for time series

analysis (Zuur et al., 2003a ; Zuur et al., 2003b). This flexible method is well-fitted to study short
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(with a minimum of 15 observations) non-stationary multiple time series and can handle missing

values (Zuur et al., 2003b). However, it requires evenly sampled time series. In fact, DFA identi-

fies interactions and a reduced number of common trends among a large number of time series230

(the response variables). DFA also investigates the effect of explanatory time-dependent variables

(Shojaei et al., 2016). In a simple case without explanatory variables, the model can be written as :

N time series = Linear combination of M common trends + Constant + Noise

If time series are standardized, the constant parameters are 0 (Shojaei et al., 2016). The asso-

ciation strength of the initial time series with each common trend is expressed by a factor loading.235

The interpretation of the model requires a cutoff level be retained for absolute loading to determine

whether a series is associated with a trend. We used a value of 0.2 (Zuur et al., 2003a) although

different cutoff values have been retained elsewhere (e.g., Shojaei et al., 2016).

In our study, we focused on the temporal trends at the tidally restored site INS due to longer time

series encompassing the earliest phases of tidal marsh restoration. We analyzed separately four240

sets of time series related to site INS : (1) the CPUE of the dominant nekton species ; (2) the BPUE

of the dominant nekton species ; (3) the functional identity (i.e., CWM ) of the fish assemblages ;

(4) the functional diversity (i.e., FDis) of the fish assemblages. Dominant nekton species were

defined as the most numerous species, i.e. with total catches exceeding 30 individuals. The same

procedure was used for each data set. The time step was set to 2 months resulting in 25 periods245

between November-December 2009 and November-December 2013. The raw values were replaced

by an equivalent ’smoothed’ value. Smoothing procedures help identify underlying common trends

against local peaks and then facilitate DFA (Zuur et al., 2003b ; Kuo and Lin, 2010 ; Nunn et al.,

2010). In our case, smoothing was used to place greater emphasis on interannual trends, and less

on seasonal variations. Local polynomial regression with automatic smoothing parameter selection250

(based on bias-corrected AIC criterion) was performed using package ’fANCOVA’ (version 0.5-1)

in R software : fitting was performed with a redescending M estimator based on Tukey’s biweight

function. The smoothed time series were then centered and scaled prior to DFA.

Fo each data set, several models were tested with 1 to N common trends, with N being the initial

number of time series. Three types of noise components (i.e., three types of correlation structures of255

observation errors) were tested : ’diagonal and equal’, ’diagonal and unequal’, and ’equal variance

covariance’ (Holmes et al., 2012 ; Holmes et al., 2014). The model with the smallest AIC value was

selected as the most satisfactory (Nunn et al., 2010). Raw, smoothed and fitted values were plotted

against time to visually assess the smoothing procedure’ and DFA performances. DFA was carried

out using ’MARSS’ package in R software (Holmes et al., 2014).260
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3 Results

In total, 51 nekton species distributed between 40 fish species (and 63 ecophases) and 11 deca-

pod species were sampled among the set of dyked, restored and natural intertidal sites. As expec-

ted, smaller-sized nekton were poorly sampled with the standard fyke nets. This was especially the

case for smaller shrimp (e.g., Palaemonetes varians) and some fish species (e.g., Pomatoschitus265

spp, Gasterosteus aculeatus, Gambusia affinis and Pseudorasbora parva).

Fifteen nekton species were recorded at the restored site INS between December 2009 and No-

vember 2013. At this site, 1 885 individuals were captured, for a total weight of 183 823 g. Average

CPUE and BPUE values were 5.0 individuals.double fyke net-1.h-1 and 544 g.double fyke net-1.h-1,

respectively. Liza ramada and Cyprinus carpio were the most and second most important species270

in terms of numbers (54.5% and 21.0%, respectively) and biomass (61.6% and 15.5%, respecti-

vely). Other important species included Ameiurus melas, Anguilla anguilla, Palaemon longirostris,

Lepomis gibbosus and Carassius gibelio.

Fourteen nekton species were sampled at the restored site INC between May 2011 and No-

vember 2013. In total, 1 192 individuals weighing 48 595 g were caught. Average CPUE and BPUE275

values were 8.4 individuals.double fyke net-1.h-1 and 265 g.double fyke net-1.h-1, respectively. The

shrimp Palaemon longirostris dominated numbers (59.4%), followed by Liza ramada (30.4%). Nek-

ton biomass was dominated by Liza ramada (76.6%) and, to a lesser extent, Anguilla anguilla

(17.0%).

3.1 Salinity regime in dyked vs. tidally restored sites280

Mean water salinity did not differ significantly between site INS (4.25± 3.44) and INC (4.74± 3.71)

within the restored part of the Nouvelle island (Wilcoxon’s signed rank test ; n = 12 ; p = 0.11).

Salinity within the brackish dyked sites (BDM) averaged 4.79 ± 2.26. Salinity at site INS (Wilcoxon’s

signed rank test ; n = 13 ; p = 0.47) and INC (Wilcoxon’s signed rank test ; n = 10 ; p = 0.19) was

not higher than BDM. Consequently, tidal restoration did not strongly affect salinity regime on the285

Nouvelle island.

3.2 Species number

Mean nekton species number increased from 2 to 4-5 species at site INS between Decem-

ber 2009 and mid-2011 (i.e. 16 months after tidal restoration). Species number leveled off from

mid-2011 until the end of 2013 (Fig. 2). At the site INC, species numbers showed no clear pattern290

of variation between May 2011 and November 2013.
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Figure 2 – Temporal trends in total nekton species numbers at sites INS and INC according to sam-

pling date. Restoration event (February 2010) is indicated with an arrow. The dotted line represents

the smoothing curve based on local polynomial regression with automatic smoothing parameter

selection (see material and methods for further details).

3.3 Nekton composition

Nekton composition at site INS showed a clear shift from dyked marsh assemblages to intertidal

assemblages, as evidenced by both CPUE (Fig. 3a) and BPUE ordinations (Fig. 3b). Three suc-

cessive phases can be identified from the CPUE ordination. In the first phase (December 2009 −295

December 2010), nekton composition at site INS showed high similarity with dyked marsh assem-

blages. In the second phase (May 2011 − June 2012), nekton composition started to shift towards

intertidal assemblages although it was still more similar to brackish dyked marshes. From July 2012

until November 2013 (i.e., the end of the time series), nekton assemblages at site INS showed

greater similarity with the tidal flats of the upstream estuary, compared to the dyked marshes. BPUE300

ordination revealed a comparable temporal pattern, although it was obscured by contextual outliers

(i.e., December 2009 and May 2013). The three phases identified from the CPUE ordination were

also apparent.

During the first phase (December 2009 − December 2010), Cyprinus carpio (70.4% CPUE ;

63.4% BPUE) dominated nekton at site INS (Table 3) ; other important species included Ameiurus305

melas (17.1% CPUE), Anguilla anguilla (11.8% BPUE), Ctenopharyngodon idella (10.7% BPUE)

and Carassius gibelio (8.9% BPUE). Except C. idella, all those species accounted for more than

10% of the average CPUE or BPUE in the brackish dyked marshes. In the second phase (May 2011

− June 2012), high numbers (83.9% CPUE) and biomass (78.9% CPUE) of Liza ramada stood out

as a striking feature of site INS. A. Anguilla was the secondmost abundant species (5.5% CPUE ;310

10.7% BPUE). Compared with the first phase, the abundance of L. gibbosus increased (CPUE and

BPUE). Absolute BPUE of A. melas increased from 5.4 to 25.5 g.double fyke net-1.h-1 although
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(a) CPUE (b) BPUE

Figure 3 – Temporal trends in nekton communities (CPUE and BPUE) at site INS after tidal marsh

restoration. The temporal trends of sites INS and INC were plotted on separate figures for sake

of clarity, although the same set of observations was used for both ordination plots. No directional

trend was identified for the Mortagne marsh (MOR) ; therefore, the corresponding communities were

plotted as an ellipse. For codes of sampling sites, see Table 1.

the relative BPUE declined from 3.2 to 2.5% to due to the high catches of L. ramada. During the

third phase (July 2012 − November 2013), L. ramada dropped to the second rank in terms of

CPUE (23.4%) and BPUE (36.9%). Palaemon longirostris was the most numerous species (36.8%315

CPUE) while A. anguilla was the thirdmost numerous species (21.4% CPUE) and the first in terms

of biomass (50.5% BPUE). P. longirostris, A. anguilla and L. ramada contributed to the increased

similarity between site INS and the upstream tidal flats ; however, abundances (number or biomass)

of Crangon crangon, Pomatoschistus microps, Pomatoschistus minutus, Argyrosomus regius and

Platichthys flesus were still higher on the upstream tidal flats.320

Nekton composition at site INC appeared to shift between July and September 2011. The pattern

was discernible from both CPUE (Fig. 4a) and BPUE ordinations (Fig. 4b). Higher similarity with the

dyked marshes was observed until July 2011 (i.e. in May and July 2011). From September 2011

onwards, nekton assemblages were much alike between site INC and intertidal habitats (i.e. tidal

channel and upstream tidal flats).325

During the period May 2011 − July 2011, Liza ramada dominated CPUE (58.4%) and BPUE

(85.9%) at site INC, as at site INS. Between July 2012 and November 2013, Palaemon longirostris

dominated numbers (83.9% CPUE). Biomass distribution was quite similar to that of site INS with

high contributions of A. anguilla (54.6%) and L. ramada (37.7%). Compared with site INS, nekton

assemblages at site INC showed greater similarity with those of intertidal habitats around the end330
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Table 3 – Mean CPUE (number.double fyke net-1.h-1) and BPUE (g.double fyke net-1.h-1) of the main

nekton species at different stages of tidal restoration at sites INS and INC, and comparison with

reference sites (BDM : Brackish dyked marshes ; UTF : Upstream tidal flats). Italic grey numbers

are the relative CPUE and BPUE values (expressed in %).

(a) CPUE (b) BPUE

Figure 4 – Temporal trends in nekton communities (CPUE and BPUE) at site INC after tidal marsh

restoration. The temporal trends of sites INS and INC were plotted on separate figures for sake

of clarity, although the same set of observations was used for both ordination plots. No directional

trend was identified for the Mortagne marsh (MOR) ; therefore, the corresponding communities were

plotted as an ellipse. For codes of sampling sites, see Table 1.
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of the time series, as evidenced by NMDS ordinations.

3.4 Trends in dominant species (CPUE and BPUE) at site INS

The best DFA model based on the CPUE of the seven dominant nekton species at site INS

was composed of four trends (Fig. 5). Late 2011-early 2012 is a turning point in three of the four

common trends. The first trend shows a sharp increase until December 2010 followed by a marked335

decline until December 2011 and a slight decrease until November 2013. The second common

trend decreases slightly until November 2011, and then increases markedly to the end of the series

(November 2013). The third trend decreases steadily until reaching a plateau from November 2011

onwards. The fourth trend is mainly characterized by a peak value in September 2010, with a

relatively stable period before and after. Six of the seven species were related to a single trend,340

based on the retained cutoff level. Factor loadings for Carassius gibelio were below the cutoff level

for all four trends. Ameiurus melas and Lepomis gibbosus were associated with the first common

trend with positive factors loadings. Likewise, Anguilla anguilla and Palaemon longirostris were

associated with the second trend with positive loadings. Liza ramada was associated with the third

trend with negative factor loading, meaning that the species CPUE varied according to the third345

trend mirrored along the x-axis. Cyprinus carpio was associated with the fourth trend with a high

positive factor loading.

To summarize, the CPUE of three dominant species (L. ramada, A. anguilla and P. longirostris)

showed overall increasing trends in the course of restoration whereas three other dominant species

(A. melas, L. gibbosus and C. carpio) reached peak values within the first year of restoration and350

declined sharply after this. The CPUE of C. carpio increased slightly after the sharp decline at the

end of 2010. Numbers of L. ramada increased soon after tidal restoration and leveled off from No-

vember 2011 onwards ; contrastingly, the CPUE of A. anguilla and P. longirostris showed a delayed

increase starting from late 2011.

DFA modelling based on the BPUE of nekton species at site INS revealed three common trends355

(Fig. 6). Four nekton species were associated with one of the three common trends, meaning that

the trends of the three remaining species – namely, A. anguilla, C. gibelio and C. carpio – did not

clearly match one of the common trends. The second common trend was disregarded because

the factor loadings of all nekton species were below the cutoff level. Visual examination of the

fitted curves revealed poor fitting for P. longirostris (Appendix B). The first common trend increased360

sharply until December 2010, leveled off until May 2011, and decreased from then to the end of the

series. The decrease was sharp until June 2012 and more gradual after this. The third trend was
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Figure 5 – Common trends (’states’) identified by DFA based on the CPUE of the most abundant

nekton species at site INS. Dotted lines represent the cutoff level. Abbreviations for species : AME,

Ameiurus melas ; ANG, Anguilla anguilla ; CAR, Carassius gibelio ; CYP, Cyprinus carpio ; LEP,

Lepomis gibbosus ; LIZ, Liza ramada ; PAL, Palaemon longirostris.

an inverted bell-shaped curve showing a sharp decrease between May 2010 and July 2011 and

a dramatic rise between June 2012 and November 2013. The species A. melas and L. gibbosus

were associated with the first common trend with positive loadings. L. ramada and P. longirostris365

were associated with the third trend ; factor loading was positive for P. longirostris and negative for

L. ramada.

In brief, the BPUE of A. melas and L. gibbosus increased soon after tidal restoration and de-

creased sharply from September 2011, i.e., about 18 months after restoration. BPUE of L. ramada
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Figure 6 – Common trends (’states’) identified by DFA based on the BPUE of the most abundant

nekton species at site INS. Dotted lines represent the cutoff level. Abbreviations for species : AME,

Ameiurus melas ; ANG, Anguilla anguilla ; CAR, Carassius gibelio ; CYP, Cyprinus carpio ; LEP,

Lepomis gibbosus ; LIZ, Liza ramada ; PAL, Palaemon longirostris.

started to increase in September 2010 (i.e. 6 months after restoration), reached peak values in early370

2012 and decreased markedly from mid 2012 onwards (i.e. 24 months after restoration).

3.5 Trends in functional identity and diversity at site INS

The best DFA model based the CWM of the fish assemblages at site INS comprised three

common trends (Fig. 7). All three trends showed an inflection point in late 2011-early 2012. The

first trend decreased dramatically between September 2010 and late 2011, and then more gra-375
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dually to the end of the series. The second common trend decreased sharply from December 2009

to late 2011, and then rose until November 2013 without reaching its initial level. The third trend

was a monotic decrease from the beginning until the end of the time series, with a short stagna-

tion in late 2011-early 2012. To summarize, the first and third common trends showed monotonic

changes from mid-2010 until the end of the series while the second common trend showed a bell-380

shaped dynamics with a turning point in late 2011. Three functional traits were associated with the

first trend, with positive (sqCFDpCFS) or negative (MOV PpHD, PFV PpPFBD) factor loadings.

Traits DietAxis2 and CFDpBD were associated with the second trend ; factor loading was positive

for DietAxis2 and negative for CFDpBD. The absolute loading of trait EV PpHD was marginally

below the cutoff level. The CWM of DietAxis3 matched the third trend and was characterized by385

positive factor loading.

The best DFA model associated with functional diversity (i.e. FDis) of the eight functional traits

yielded three common trends (Fig. 8). The first common trend increased monotonically along the

time series. The second trend did not fluctuate much until July 2012, but then increased drama-

tically until the end of the series. The third trend increased from December 2009 to July 2011,390

then leveled off and decreased slightly from early 2012 onwards. Three traits were associated

with the first trend ; factor loadings were positive for DietAxis1 and sqCFDpCFS and negative for

MOV PpHD. The two traits DietAxis2 and EV PpHD were associated to the second trend with

positive loadings. However, visual examination of the fitted curves revealed poor fitting for those

two traits, especially between December 2009 and mid-2011 (Appendix B, section B.4). Two traits395

were associated with the third trend, with positive (MOV PpHD) and negative (DietAxis3) fac-

tor loadings. PFV PpPFBD and CFDpBD were marginally below the cutoff level with a positive

and negative factor loading, respectively. The trait MOV PpHD was associated with two common

trends, complicating interpretation (Zuur et al., 2003a). Examination of the smoothing curve for this

trait (Appendix B, section B.4) showed that FDis increased until mid-2011 and then decreased400

approximately to its initial level.

The common trends of the selected DFA model, and the signs of the factor loadings, revealed

increasing trends in FDis for six of eight traits (i.e., DietAxis1, DietAxis2, DietAxis3, EV PpHD,

CFDpBD and sqCFDpCFS) between early or mid-2012 and November 2013 ; the visual exami-

nation of the smoothing curves (Appendix B, section B.4) provides a more direct overview of this405

phenomenon. Contrastingly, trends in FDis varied greatly with respect to functional traits in the first

two years (2010 − 2011) following tidal restoration.
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Figure 7 – Common trends (’states’) identified by DFA based on the community-weighted means

(CWM ) of the eight functional traits at site INS. Dotted lines represent the cutoff level. See Table 2

for traits’ abbrevations.
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Figure 8 – Common trends (’states’) identified by DFA based on the functional dispersion (FDis) of

the eight functional traits at site INS. Dotted lines represent the cutoff level. See Table 2 for traits’

abbrevations.
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4 Discussion

We identified major changes in the taxonomic and functional structure of nekton communities

at a developing intertidal site during a nearly 4-year period after storm-breach tide restoration. We410

showed that community composition at the two sampling sites (INS and INC) gradually shifted from

a dyked marsh community to a nearly natural intertidal habitat community, substantiating that tidal

restoration initiated a recovery trajectory on formerly dyked marshlands. Temporal trends at site

INS were investigated through dynamic factor analysis (DFA). This technique highlighted common

patterns and critical periods in the functional structure of fish communities and in the abundance415

(CPUE and BPUE) of dominant nekton species.

4.1 Early trends in functional structure during tidal restoration

Temporal trends in the functional identity (CWM ) and diversity (FDis) of fish communities

were identified with DFA and helped identify the main drivers of community change, at site INS.

Time series at the tidally flushed site INC were not long enough to perform DFA. At site INS, the420

community-weighted mean (CWM ) of most functional traits shifted with restoration time, meaning

that the ecological (i.e. biotic and abiotic) factors governing the local occurrence and abundance

of fish ecophases changed. Two main patterns of change (i.e. monotonic and bell-shaped) were

identified for six of the eight functional traits.

Monotonic changes were evidenced in the CWM of four traits (sqCFDpCFS, DietAxis3,425

PFV PpPFBD and MOV PpHD). With time, the aspect ratio of the caudal fin (sqCFDpCFS)

decreased at the community level and the vertical insertion of the pectoral fin (PFV PpPFBD) in-

creased, meaning that fish were characterized by higher maneuvering and accelerating capacities.

The decrease in the CWM of DietAxis3 indicated that fish foraged less on low-mobility benthic

prey (e.g., annelids, molluscs) and more on larger-sized mobile prey (e.g., shrimp) with restoration430

time. Consistently, the increase in the CWM of MOV PpHD revealed a decreased reliance on

benthic food. Those results were quite unexpected ; in fact, intertidal habitats (marshes, mudflats)

naturally support abundant benthic macroinvertebrate communities (Kneib, 1997 ; Salgado et al.,

2007) and tidal restoration supposedly replenishes those resources (Mazik et al., 2007 ; Able et al.,

2008). Several hypotheses might explain the decreasing reliance on benthic animal prey at site INS.435

First, sedimentation rates were very high at mid and high elevations in the tidally restored site in

the first years of restoration (Lafon et al., 2014). Improper sediment texture may have precluded the

settlement of benthic macroinvertebrates. Anoxic conditions at the water-sediment interface may

have limited recolonization by macroinvertebrates. In fact, areas which are not well flushed by tides
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have lower soil oxygen concentrations and higher concentrations of reduced compounds (Levin and440

Talley, 2000).

Bell-shaped temporal trends in the CWM of two traits (DietAxis2 and CFDpBD) were sub-

stantiated with DFA, with a turning point in late 2011 − early 2012. The vegetal and detrital (vs.

animal) food intake increased until late 2011 (DietAxis2), and decreased after this. Microphyben-

thos probably accounted for a high proportion of the vegetal component of fish diet at site INS. In445

fact, benthic microalgal production increases rapidly at the surface of tidally restored sites, unlike

vascular plant production (Zheng et al., 2004 ; Able et al., 2008). Dense microphytobenthos cover

was documented in the tidally restored area of the Nouvelle island in July 2012, based on high

resolution satellite images (Lafon et al., 2014). From 2012 onwards, the more complete drainage of

the site may have lowered access time to the microalgal production for their main consumer (i.e.,450

Liza ramada) leading to the decreasing CWM of DietAxis2.

At the fish community level (CWM ), the average performance for sustained swimming (CFDpBD)

increased until late 2011 and decreased afterwards. The large and relatively deep pools that per-

sisted in the early times of restoration certainly favoured sustained swimming among fish assem-

blages. Consistently, Hampel et al. (2003) observed higher densities of the clupeids Clupea haren-455

gus and Sprattus sprattus (i.e., fish species specialized in sustained swimming) in a tidally restored

marsh with ponding areas, compared to a reference intertidal channel. Water retention within res-

tored and created marshes was found to promote zooplanktonic organisms and pelagic fish with

zooplanktivorous feeding modes (Havens et al., 1995). Later at site INS, high sedimentation rates

and incision of a well-developed tidal network (i.e., enhanced tidal drainage) resulted in smaller and460

shallower pools selecting fish with higher maneuvering capacity.

For most functional traits (i.e., six of eight), functional diversity (FDis) showed an increasing

trend during the third and fourth years of the biological monitoring (i.e. from early 2012 onwards),

at site INS. This overall pattern indicated that the coexisting fish ecophases were increasingly dis-

similar with respect to their functional traits, i.e., that habitat and resource availability increased,465

with restoration time. In constrast, trends in FDis varied greatly with respect to trait during the first

two years (2010 and 2011) following tidal restoration, meaning that the first phases of restoration

did not clearly promote high functional diversity among fish assemblages. FDis increased mono-

tonically throughout the study period for traits related the size of animal prey (i.e. micro-sized vs.

larger-sized ; DietAxis1) and the aspect ratio of the caudal fin (sqCFDpCFS). This latter increase470

revealed enhanced coexistence of fish with contrasted swimming abilities.
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4.2 Early trends in taxonomic structure at sites INC and INS

Ordination analyses (NMDS) based on taxonomic composition and abundance of nekton spe-

cies revealed three main phases in the course of restoration at the ponding sampling site INS.

During the first phase (12 months), pre-restoration species persisted (Anguilla anguilla, Carassius475

gibelio) or even thrived (Ameiurus melas, Lepomis gibbosus and Cyprinus carpio) in the ponding

areas. The second phase (12 − 28 months) was characterized by the concomitant decline of most

freshwater euryhaline fish species and rise of estuarine and diadromous taxa (e.g., L. ramada,

A. anguilla), with high catches of L. ramada. During the third phase (28 − 45 months), estuarine

(Palaemon longirostris) and diadromous species (A. anguilla, L. ramada) dominated nekton assem-480

blages, although some freshwater species (C. gibelio, C. carpio) were still present at low abun-

dance levels. Dynamic factor analysis (DFA) emphasized on a major turning point (i.e. late 2011-

early 2012) in the time series of the dominant nekton species. At that time, numbers of A. melas and

L. gibbosus dropped to floor values whereas the numbers of A. anguilla and P. longirostris started

to increase and those of L. ramada leveled off.485

In contrast with the ponding site INS, nekton composition at the tidally flushed site INC respon-

ded more quickly to tidal restoration ; communities were much alike between site INC and natural

intertidal sites (i.e., upstream tidal flats) from September 2011 onwards, i.e., 18 months after tidal

restoration.

Overall, our results indicated a delayed response of nekton assemblages to tidal restoration,490

based on taxonomic composition and abundance of dominant nekton species. Some previous stu-

dies substantiated immediate or fast response of nekton to the re-establishment of tidal submersion

(e.g., Brockmeyer et al., 1996 ; Taylor et al., 1998 ; Able et al., 2002). Several factors may have

contributed to the slower rate of community change at site INS on the Nouvelle island. First, vast

ponding areas were formed in the southern part of the restoring area soon after the dyked brea-495

ched in February 2010 (Lafon et al., 2014). Those water retention areas expanded the perennial

aquatic habitats available for nekton, compared to the pre-restoration conditions. Drainage of the

site remained largely incomplete in the first years following restoration, which probably favoured the

persistence of pre-restoration species. Second, restoration of tidal flooding did not increase water

salinity. As a result, pre-existing freshwater fish species were not excluded based on their physio-500

logical tolerance to salinity. The extinction of freshwater species through emigration or mortality is

a common phenomenon in early phases of tidal restoration. At site INS, other ecological factors

probably drove species turnover, such as dynamic current regimes, fluctuating water levels or high

turbidity (Hampel et al., 2003). However, our conclusions remain incomplete due to suboptimal sam-
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pling equipment, i.e., the smaller-sized nekton organisms (e.g., Palaemonetes varians, Palaemon505

longirostris, Pomatoschistus spp) were not effectively sampled with the standard double fyke nets.

4.3 Tide restoration and successional pattern

In our study, we observed a sequential replacement of species following tidal restoration, a pat-

tern that may be considered through the lens of successional theory (Odum, 1969 ; Prach et Walker,

2011). Previous works examined the link between infaunal community structure and stage of ecolo-510

gical succession in restoring marshes (e.g., Broome et al., 2000 ; Levin and Talley, 2000). However,

nekton were seldom considered through that theoretical frame. In the case of tidal restoration,

changes in nekton communities appear to be driven primarily by the hydromorphological processes

generated by tides, not by the biota (Prach and Walker, 2011). From a broader perspective, it is

widely assumed that tide is the ’engine’ of intertidal habitat restoration, i.e., that the hydromorpho-515

logical processes generated by tides drive the ecological processes of restoration (Eertman et al.,

2002 ; Neckles et al., 2002 ; Warren et al., 2002 ; French, 2006).

From a hydromorphological perspective, unassisted tidal marsh restoration includes an initial

phase with intense scouring (incision of the main intertidal channels and creeks) and accretion

(sediment deposition). During that phase, draining of tidal waters remains incomplete leading to520

perennial water retention areas (Hampel et al., 2003 ; French, 2006). Later on, the development of

the tidal creek network enhances the drainage of tidal waters and increases nekton access to the

developing marsh surface. Water retention areas decline in surface and depth. Our results sho-

wed that incomplete drainage favoured the temporary persistence (in ponds) of fish species that

usually dwell in lentic hydrosystems and that are not typical of tidal marsh habitats (e.g. Ameiurus525

melas, Carassius gibelio, Lepomis gibbosus). Large ponding areas may have delayed the recovery

of microphytobenthic production and the increase in the abundance of the limnobenthofagous L. ra-

mada. In Europe, L. ramada is one of the few fish species than can directly utilize marsh-associated

production (Laffaille et al., 2002 ; Carpentier et al., 2014).

In our study, the late 2011-early 2012 period was identified as a critical period in the time se-530

ries (DFA), probably corresponding the regression of vast ponding areas (Lafon et al., 2014). The

draining and natural filling of the ponds lead to the local extinction of most pre-restoration species.

Accretion on the marsh surface and the development of the tidal creek network reduced submersion

duration, favouring vascular plant re-establishment and limiting the access of nekton to microphy-

tenbic production. As a result, nekton were increasingly confined to channels, with smaller-sized535

estuarine species (e.g., Palaemon longirostris, Pomatoschistus microps) or eel-like fish (A. anguilla)
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residing in shallow temporary or perennial pools.

5 Conclusion

We identified major changes in the taxonomic and functional structure of nekton communities

at a developing intertidal site during a nearly 4-year period after storm-breach tide restoration. We540

showed that nekton community composition at two sampling sites (i.e., a ponding area and a tidally

flushed site) gradually shifted from a dyked marsh community to a nearly natural intertidal habitat

community, substantiating that tidal restoration initiated a recovery trajectory.

Water retention areas that formed in early phases of tide restoration due to incomplete drainage

allowed pre-restoration species (mainly, freshwater fish species) to maintain during the first two545

years. With restoration time, fish foraged less on low-mobility benthic prey and more on larger-sized

mobile prey, in the ponding areas ; free-swimming strategists that first thrived were increasingly

replaced by fish with high maneuvering and accelerating capacities, probably due to the draining

and the natural filling of the ponds. Although the first two years of restoration did not clearly promote

high functional diversity among fish assemblages, functional diversity increased during the third and550

fourth years, meaning that habitat and resource availability showed a delayed increase after tidal

restoration. Unassisted storm-breach tide restoration provides valuable information to assess the

added value of human intervention in assisted tidal marsh restoration.
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Appendices

A Characterization of the food spectrum of the fish ecophases

The analysis of the food spectrum was carried out from an extended pool of fish ecophases750

sampled in the Gironde estuary. The pool of ecophases was defined from the fish sampled with

standard double fyke nets between 2008 and 2016 at 13 sites distributed among dyked, restored

and natural intertidal habitats (Table 1). Consequently, in total, 63 ecophases were considered.

The food spectrum of the ecophases was described from a review of the fish diets in varied envi-

ronments. Most studies were based on stomach content analyses. Our litterature review was not755

restricted to estuarine environments in agreement with the fact that functional traits are, by defini-

tion, independent from the environment (Violle et al., 2007). Therefore, the food spectrum of the

ecophases was described based on the widest possible range of aquatic environments accounting

for the ecophases plasticity in food resource exploitation (Funk et al., 2008 ; Comte et al., 2016).

The following guidelines were adopted to quantify the importance of food items in the diet of760

fish. The share of every food category was described according to three modalities : P1 : primary

importance ; P2 : secondary importance ; Ab : accessory importance or absence from the diet.

The food categories were treated as ordinal, semi-quantitative variables so that Ab < P2 < P1.

P1 was attributed to food items of first rank importance in terms of biomass or volume. P2 was

attributed to food items that represented 10% or more of the volume or biomass of total ingested food765

without reaching first rank importance. Ab was attributed to the remainder of the food taxa. For every

food category, we retained the maximum contribution to the diet (P1, P2 or Ab) reported across

studies ; however, the results considered as abnormal or aberrant by their authors were discarded.

As resolution or accuracy in taxonomic description differed substantially among studies and fish

species, food taxa were pooled a posteriori into a reduced number of common food categories.770

When two or more food taxa were pooled, the contribution level of the most important taxon (i.e.

Ab, P2 or P1) was affected to the aggregated category. A disadvantage of this aggregation rule is

that it prevented the contribution categories to step up from lower to higher levels ; however, it was

considered superior to any other automatic pooling procedure.

In total, eight aggregated food categories were considered : (1) microinvertebrates ; (2) eggs775

and macrofaunal larvae (teleost fish and macroinvertebrates) ; (3) annelids ; (4) arthropods (in-

sects, collembolans, arachnids, eucarids, peracarids) ; (5) shelled molluscs ; (6) teleost fish (and

cephalopods) ; (7) microphytes ; (8) macrophytes and detritus. The food spectrum of the 63 fish

ecophases is summarized in Table A.1. A dimensionality reduction procedure was carried out to
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extract a reduced number of approximately continuous, ecologically interpretable variables from the780

food spectrum matrix.

A.1 Computation of the dissimilarity matrix

A Gower similarity matrix (SGower) was computed from the food spectrum matrix using the metric,

asymmetric extension of Gower similarity to semi-quantitative variables (Podani, 1999). The formula

corresponds to equation (3) in Podani (1999). We used the assymetric version of Gower similarity785

so that a food category simultaneously absent from the diet of two compared ecophases did not

increase the similarity between those two ecophases.

The Gower dissimilarity (DGower) was computed as
√
1− SGower because (1 − SGower) yielded

negative eigenvalues in the subsequent principal coordinates analysis. With the square-root trans-

formation, the eigenvalues of DGower were all positive. This is the first transformation recommended790

by Legendre and Legendre (1998) when (1− SGower) produces negative eigenvalues.

A.2 Principal coordinates analysis

The principal coordinates analysis (PCoA) was carried out on R software using the function pcoa

of the ’ape’ package.

The relative eigenvalues of the PCoA are plotted on Fig. A.1. The first axis of the PCoA accoun-795

ted for 24.7% of the cumulative sum of eigenvalues. The sum of the relative eigenvalues of the first

three axes amounted to 50.9%. Three axes were retained to summarize the food spectrum of the

ecophases.

Figure A.1 – Relative eigenvalues of the PCoA based on the food spectrum of the fish ecophases.
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Table A.1 – Food spectrum of the fish ecophases.

Ltype indicates the type of length measurement, i.e., fork length (FL) or total length (TL). Lmin and

Lmax are the lower and upper size limit of the ecophase, respectively. Food categories : MicInv,

Microinvertebrates ; EggLar, Eggs and macrofaunal larvae ; Annel, Annelids ; Arthro, Arthropods ;

ShMoll, Shelled molluscs ; Fish, Teleost fish and cephalopods ; MicPhy, Microphytes ; MacDet,

Macrophytes and detritus. Abbreviations : P1, Food item of primary importance ; P2, Food item of

secondary importance ; −, Absent or negligible food item.
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The ecophases and the variables describing the food spectrum were plotted according to the first

three axes of the PCoA ordination (Fig. A.2 and A.3). The contribution of each original variable (i.e.800

food category) to a given PCoA axis was measured by the magnitude of the Spearman correlation

coefficient between the (ordinal) variable and the ecophases coordinates along the PCoA axis.

Figure A.2 – Ordination of the fish ecophases according to their food spectrum along the axes 1

and 2 of the PCoA. The percentage values are the relative eigenvalues of the PCoA axes. The grey

crosses represent individual ecophases. The coordinates of the tip of the arrows are proportional

to the variable positive or negative correlation (Spearman’s rho) with the ecophases scores on the

PCoA axes. The absolute length of the arrows is meaningless. Abbreviations for food categories :

MicInv, Microinvertebrates ; EggLar, Eggs and macrofaunal larvae ; Annel, Annelids ; Arthro, Ar-

thropods ; ShMoll, Shelled molluscs ; Fish, Teleost fish and cephalopods ; MicPhy, Microphytes ;

MacDet, Macrophytes and detritus.

The correlation strength between the ecophases coordinates on the PCoA axes and each of the

eight food categories were computed a posteriori using Spearman correlation coefficient (Fig. A.4).

A.3 Ecological interpretation of the first axes of the PCoA805

Two groups of food categories were clearly separated along axis 1 (Fig. A.4) : (1), microinver-

tebrates (ρ = −0.85) ; (2), arthropods (ρ = 0.77) and, to a lesser extent, annelids (ρ = 0.49) and

fish (ρ = 0.45). We interpreted axis 1 as a gradient of animal prey size, opposing small-sized prey

(mainly, microinvertebrates) to medium- and large-sized prey.

The second axis mainly segregated two groups of food categories : (1), macrophytes and de-810

tritus (ρ = −0.82) and microphytes (ρ = −0.60 ; negative values of the axis) ; (2), eggs and macro-
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Figure A.3 – Ordination of the fish ecophases according to their food spectrum along the axes 1

and 3 of the PCoA. The percentage values are the relative eigenvalues of the PCoA axes. The grey

crosses represent individual ecophases. The coordinates of the tip of the arrows are proportional

to the variable positive or negative correlation (Spearman’s rho) with the ecophases scores on the

PCoA axes. The absolute length of the arrows is meaningless. Abbreviations for food categories :

MicInv, Microinvertebrates ; EggLar, Eggs and macrofaunal larvae ; Annel, Annelids ; Arthro, Ar-

thropods ; ShMoll, Shelled molluscs ; Fish, Teleost fish and cephalopods ; MicPhy, Microphytes ;

MacDet, Macrophytes and detritus.

Figure A.4 – Correlation between the first axes of the PCoA and each of the eight food categories.

Abbreviations for food categories : MicInv, Microinvertebrates ; EggLar, Eggs and macrofaunal

larvae ; Annel, Annelids ; Arthro, Arthropods ; ShMoll, Shelled molluscs ; Fish, Teleost fish and

cephalopods ; MicPhy, Microphytes ; MacDet, Macrophytes and detritus.
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faunal larvae (ρ = 0.51) and annelids (ρ = 0.40 ; positive values of the axis). At its most basic, the

second axis of the PCoA corresponded to a detrital and vegetal vs. animal food components in the

diet. The animal side of the axis is occupied by soft-bodied organisms.

The third axis separated fish (ρ = −0.59) from annelids (ρ = 0.65 ) and shelled molluscs (ρ =815

0.48). Thus, the third axis opposed large-sized mobile prey (fish) to medium-sized, low-mobility

benthic prey. Fish ecophases with highly negative values along axis 3 are potential predators.
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B DFA analysis at site INS

B.1 CPUE of dominant species

Table B.1 – DFA model selection with the CPUE values of dominant nekton species. The selected

model yielded the lowest AICc value.

Table B.2 – Factors loadings on the common trends based on the CPUE values of the dominant

nekton species. Absolute values above the cutoff level are in bold italic and underlined. Absolute

values marginally below the cutoff level are in bold italic.
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Figure B.1 – Raw, smoothed and fitted CPUE values of dominant nekton species after tidal marsh

restoration. Legend : White dots, Raw values ; Grey line, Smoothing curve ; Black line with dots ;

Fitted values (DFA model). Y-axis shows CPUE values expressed in number.double fyke-1.h-1. The

automatic smoothing parameter (span) is indicated in the top right corner of the plots.
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B.2 BPUE of dominant species820

Table B.3 – DFA model selection with the BPUE values of dominant nekton species. The selected

model yielded the lowest AICc value.

Table B.4 – Factors loadings on the common trends based on the BPUE values of the dominant

nekton species. Absolute values above the cutoff level are in bold italic and underlined. Absolute

values marginally below the cutoff level are in bold italic.
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Figure B.2 – Raw, smoothed and fitted BPUE values of dominant nekton species after tidal marsh

restoration. Legend : White dots, Raw values ; Grey line, Smoothing curve ; Black line with dots ; Fit-

ted values (DFA model). Y-axis shows BPUE values expressed in g.double fyke-1.h-1. The automatic

smoothing parameter (span) is indicated in the top right corner of the plots.
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B.3 Functional identity (CWM ) of fish assemblages

Table B.5 – DFA model selection based on the functional identity (CWM ) of the fish assemblages.

The selected model yielded the lowest AICc value.

Table B.6 – Factors loadings on the common trends based on the functional identity (CWM ) of the

fish assemblages. Absolute values above the cutoff level are in bold italic and underlined. Absolute

values marginally below the cutoff level are in bold italic.
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Figure B.3 – Raw, smoothed and fitted CWM values of fish assemblages after tidal marsh resto-

ration. Legend : White dots, Raw values ; Grey line, Smoothing curve ; Black line with dots ; Fitted

values (DFA model). The automatic smoothing parameter (span) is indicated in the top right corner

of the plots.
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B.4 Functional diversity (FDis) of fish assemblages

Table B.7 – DFA model selection based on the functional diversity (FDis) of the fish assemblages.

The selected model yielded the lowest AICc value.

Table B.8 – Factors loadings on the common trends based on the functional diversity (FDis) of the

fish assemblages. Absolute values above the cutoff level are in bold italic and underlined. Absolute

values marginally below the cutoff level are in bold italic.
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Figure B.4 – Raw, smoothed and fitted FDis values of fish assemblages after tidal marsh resto-

ration. Legend : White dots, Raw values ; Grey line, Smoothing curve ; Black line with dots ; Fitted

values (DFA model). The automatic smoothing parameter (span) is indicated in the top right corner

of the plots.
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Chapitre 7

Discussion : La restauration

écologique en milieu estuarien

Dans ce chapitre, nous allons revenir sur les choix méthodologiques et conceptuels de ce

travail de thèse de doctorat, et sur les principaux résultats acquis et leurs implications. Plusieurs

pistes de continuation du travail engagé sont par ailleurs proposées.

1. Choix conceptuels et méthodologiques

1.1. Le necton des zones intertidales et endiguées : difficultés et enjeux des
échantillonnages

Les données exploitées dans ce travail sont issues d’échantillonnages réalisés dans des

conditions particulièrement contraignantes. En effet, les milieux intertidaux et endigués de la

Gironde englobent des habitats très hétérogènes (e.g. vasières nues, chenaux de marée, fos-

sés en eau, retenues d’eau plus ou moins profondes) qui ont représenté autant de contraintes

techniques et logistiques pour les opérateurs de terrain : déplacements à pied sur des surfaces

meubles et envasées, transport de matériel lourd et encombrant, forte vitesse des courants,

échantillonnages nocturnes imposés par les horaires de marée... Les fortes contraintes tech-

niques et logistiques associées aux vasières et marais intertidaux expliquent en grande partie

le déficit de connaissances sur le necton dans ces milieux (Kneib, 1997 ; Rozas et Minello,

1997 ; Laffaille et al., 2000), notamment dans l’estuaire de la Gironde. La comparaison avec

les zones subtidales de la Gironde, échantillonnées en routine depuis les années 1980, ac-

centue davantage ce déficit (e.g. Lobry et al., 2003 ; Pasquaud et al., 2010 ; Chevillot et al.,

2016). Ainsi, cette thèse apporte une contribution originale aux connaissances sur l’écologie

des zones intertidales estuariennes.

Comme nous avons pu le constater d’une campagne à l’autre, les marais dépoldérisés

sont des habitats qui évoluent très rapidement, selon des trajectoires difficiles à anticiper :

creusement de larges chenaux d’érosion, fort envasement à certains endroits, développement

de massifs de végétation à d’autres endroits, chutes d’arbres suite à l’érosion... Avant d’aboutir

à un protocole d’échantillonnage stabilisé dans les marais dépoldérisés, il a fallu tester, puis

abandonner ou compléter, plusieurs stratégies. Ainsi, la mise au point méthodologique a fait

perdre un temps précieux dans la récolte de données standardisées lors des phases précoces

de la dépoldérisation de la moitié nord de l’île Nouvelle. Les verveux doubles de 4 mm de

mailles sont sans doute les engins de pêche qui présentent le meilleur compromis en termes
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de sélectivité, d’encombrement et de polyvalence des conditions de déploiement (Laffaille et

al., 1998 ; Breine et al., 2007). Or, les verveux 4 mm n’ont été fabriqués et utilisés en routine

qu’à partir de l’année 2011. À l’inverse, les verveux doubles standard ont été employés dès les

premiers échantillonnages – en 2008 dans le marais de Mortagne et en 2009 sur l’île Nouvelle –

avec des limites importantes concernant la capture de la petite faune (i.e. crevettes et poissons

de moins de 60 mm environ).

Finalement, la stratégie reposant sur la combinaison des deux types de verveux doubles

(standard et 4 mm) a permis de décrire le necton dans des habitats très hétérogènes, ce qui

représente un atout important par rapport à d’autres techniques d’échantillonnage moins po-

lyvalentes (e.g. verveux à ailes, senne de plage, chalut à perche, pêche électrique). La cou-

verture d’un large gradient environnemental a permis d’augmenter nos chances de détecter

l’effet des forçages abiotiques sur la structure taxonomique des assemblages du necton (i.e.

composition et abondance des espèces). L’approche synchronique (Chapitre 4) s’est avérée

incontournable pour établir un état initial des assemblages de necton présents dans les marais

avant dépoldérisation. En effet, s’agissant de dépoldérisation accidentelle, il est virtuellement

impossible d’anticiper le moment et l’endroit où les digues vont céder dans un estuaire. Élargir

l’échelle spatiale et le gradient environnemental a représenté un avantage majeur pour ce tra-

vail de thèse, permettant d’analyser les associations entre espèces et habitats (Chapitre 4) et

de construire le gradient d’antropisation-naturalité utilisé pour l’analyse de la diversité fonction-

nelle (Chapitre 5).

1.2. Approche critique de l’utilisation des traits fonctionnels chez les poissons

Lorsqu’il s’agit de décrire la structure fonctionnelle des communautés de poissons, la pre-

mière étape consiste à sélectionner des traits morphologiques, physiologiques ou phénolo-

giques associés à la performance écologique individuelle (Violle et al., 2007). Chez les pois-

sons, le choix des traits fonctionnels reste à l’heure actuelle peu standardisé et très variable

selon les études. Par contraste, certains traits fondamentaux ont émergé en écologie végé-

tale et sont largement repris dans les analyses de diversité fonctionnelle. Dans le chapitre qui

conclut son travail de thèse sur la dynamique de la diversité fonctionnelle des communautés

de poissons, Villéger (2008) intitule son premier paragraphe « Les traits fonctionnels chez les

poissons : Vivement un consensus ! ! ». Près de dix années plus tard, force est de constater

que le consensus est loin d’être atteint. Bien que certains traits soient utilisés de manière récur-

rente dans plusieurs travaux, e.g., la longueur relative de la tête, la position verticale de l’œil et

la hauteur relative du corps (Mason et al., 2008b ; Villéger et al., 2010 ; Clavel et al., 2013 ; Troia

et Gido, 2015), la valeur fonctionnelle d’autres traits fait encore l’objet de méthodes de calcul

(e.g. le coefficient de forme de la nageoire caudale ; Gatz, 1979 ; Dumay et al., 2004 ; Schleu-

ter et al., 2012) ou d’interprétations variables (e.g. le diamètre de l’œil ; Gatz, 1979 ; Clavel et

al., 2013). Étudier la diversité des communautés de poissons nécessite un travail de synthèse

préalable sur la valeur fonctionnelle des traits (i.e. une identification des performances écolo-

giques associées à chaque trait) et mobilise les études écomorphologiques réalisées depuis

les années 1960, en particulier de Keast et Webb (1966), Gatz (1979), Webb (1984), Wine-

miller (1991), Nagelkerke et al. (1995), Bellwood et Wainwright (2001), Sibbing et Nagelkerke

(2001) et Albouy et al. (2011). Les traits sélectionnés au terme de cette synthèse gagneraient

néanmoins à converger en une liste restreinte et faire l’objet d’une interprétation consensuelle.

En écologie végétale, trois traits (i.e., le ratio surface/masse sèche de la feuille (SLA), la
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hauteur maximale de la plante et la masse des graines) sont associés à la performance éco-

logique selon trois axes : compromis entre acquisition et rétention des ressources, stratégie

d’acquisition de la lumière et stratégie de dispersion (Westoby, 1998 ; Laughlin et al., 2010).

Ces traits synthétisent l’information contenue dans de nombreux autres et fondent la straté-

gie leaf-height-seed (L-H-S) des plantes selon Westoby (1998). Bien que d’autres approches

existent (e.g. Hodgson et al., 1999 ; Weiher et al., 1999 ; Pierce et al., 2013), l’existence d’un

socle de traits fondamentaux associés à des axes bien identifiés de la niche fonctionnelle est

un avantage pour l’interprétation des patrons de diversité notamment lors des comparaisons

inter-sites.

Les traits fonctionnels des plantes terrestres ont été décrits, rassemblés et mis à disposition

de la communauté scientifique, à travers une base de données partagée nommée « TRY ». TRY

(https://www.try-db.org) correspond au regroupement de 93 bases de données préexistantes

(Kattge et al., 2011). En 2011, la base contenait 3 millions d’entrées sur les traits, couvrant

69 000 des 300 000 espèces de plantes à l’échelle mondiale. Il n’existe pas, à notre connais-

sance, d’initiative comparable s’agissant des traits fonctionnels des poissons. La base de don-

nées en ligne Fishbase (http://www.fishbase.org) est un outil remarquable pour les ichtyologues

mais elle n’intègre, à ce jour, qu’un nombre très limité de traits fonctionnels (e.g. coefficient de

forme de la nageoire caudale), avec peu de réplication au sein de chaque espèce.

Il reste néanmoins un effort important à mener pour que les écologues travaillant sur les

communautés de poissons convergent sur une liste commune de traits fonctionnels. Le cha-

pitre 2 de la thèse de doctorat de Villéger (2008), et le projet d’article associé 1, constituent des

tentatives de synthèse particulièrement intéressantes, dont nous nous sommes largement ins-

piré. Cette démarche a par ailleurs l’avantage de tenir compte des morphologies particulières

pour la mesure et le calcul des traits, par exemple pour les poissons plats (latéralisation) et

serpentiformes (élongation extrême du corps).

La sélection des traits fonctionnels doit intégrer le souci de l’économie et de la simplicité en

évitant les manipulations complexes ou chronophages (cf. la distinction entre les soft traits et

les hard traits ; Lavorel et Garnier, 2002). Chez les poissons, la recherche d’un compromis entre

complexité de mesure et valeur fonctionnelle doit en particulier guider le choix des traits asso-

ciés à l’acquisition de la nourriture. En effet, les traits les plus informatifs sont également ceux

qui nécessitent des manipulations minutieuses en laboratoire. C’est le cas par exemple de l’es-

pacement des branchiospines, la longueur relative du tube digestif ou la section de l’ouverture

de la bouche (Sibbing et Nagelkerke, 2001 ; Pouilly et al., 2003 ; Albouy et al., 2011). Comme

nous l’avons constaté au cours de ce travail de thèse, la mesure des traits morphologiques

présente une difficulté accrue chez les stades juvéniles et postlarvaires des poissons. Au-delà

du changement de dispositif d’acquisition d’image imposé par la petite taille des organismes

(i.e., utilisation d’un stéréomicroscope en remplacement d’un appareil photo numérique), il est

plus difficile de distinguer les contours de certains organes ou certains appendices chez les

juvéniles, en particulier les nageoires. De plus, les manipulations altèrent davantage l’intégrité

physique du poisson. La recherche du compromis coût-efficacité dans le choix des traits fonc-

tionnels doit donc intégrer, dans la mesure du possible, les complications supplémentaires que

représentent les mesures sur les jeunes individus. Idéalement, les traits morphologiques de-

vraient se mesurer directement à partir d’images acquises dans des conditions standardisées.

À ce titre, l’atlas photographique d’Iglésias (2013) a représenté un outil précieux, permettant de

1. Projet d’article intitulé "Are functional traits waterproof ? Towards a functional approach of fish communities".
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compléter les mesures fonctionnelles pour les espèces pour lesquelles aucun individu frais n’a

pu être utilisé. Néanmoins, il n’est pas toujours possible de se procurer des photos exploitables

de juvéniles (incluant les stades postlarvaires) à partir de diverses banques d’images exis-

tantes et des bases de données en ligne. Ainsi, pour compléter la caractérisation fonctionnelle

des jeunes stades de Sparus aurata, nous avons sollicité une écloserie spécialisée, la Ferme

Marine du Douhet, en Charente-Maritime. Les échanges avec les biologistes du site nous ont

permis d’entrevoir le potentiel des images radiographiques pour l’automatisation des mesures

morphologiques (Fig. 7.1).

Figure 7.1 – Différents niveaux de grossissement d’une image radiographique de juvéniles de
daurade royale, Sparus aurata (Source : Ferme Marine du Douhet, 2017).

La mesure des traits fonctionnels relatifs à l’acquisition de la nourriture nécessitant des in-

dividus frais pour chaque écophase de poisson (e.g. pour la mesure de la longueur du tube

disgestif ou de l’espacement moyen entre les branchiospines), nous lui avons substitué, de

manière pragmatique, une caractérisation bibliographique du spectre alimentaire, en utilisant

des études réalisées dans différents contextes environnementaux. Cette phase de synthèse

bibliographique, menée sur une cinquantaine d’espèces (Annexe A), s’est avérée longue. Elle

était néanmoins nécessaire pour identifier les changements écologiques intervenant au cours

de l’ontogenèse chez les différentes espèces de poissons. À notre bonne surprise, nous avons

trouvé des études de régime alimentaire pour la quasi-totalité des espèces considérées, ainsi

que des indications concernant les changements d’alimentation au cours de la croissance.

Les syngnathes (Syngnathus acus, Syngnathus rostellatus), les hippocampes (Hippocampus

hippocampus) et les ombrines (Umbrina cirrosa) figurent parmi les espèces les moins docu-

mentées, mais leur occurrence est restée faible dans les données d’échantillonnage exploitées

dans ce travail de thèse. Il existe néanmoins un enjeu de connaissance important pour ces pois-

sons. Une technique de réduction de dimensionnalité (analyse en coordonnées principales) a

permis d’identifier plusieurs axes synthétiques à partir de la matrice du spectre alimentaire des

écophases (Chapitres 5 et 6). Ces axes ont été interprétés écologiquement, et utilisés comme

des traits fonctionnels. Cette démarche, peu commune en écologie fonctionnelle, revient en

quelque sorte à prendre le problème à l’envers : le régime alimentaire, qui résulte en théo-

rie des contraintes fonctionnelles exprimées par les traits et des caractéristiques propres de

chaque milieu, est ici utilisé comme point de départ pour la définition des traits. La matrice de

spectre alimentaire ainsi constituée pourra servir de support à des analyses corrélatives ulté-

rieures entre certains traits morphologiques et les ressources alimentaires exploitées. Il nous

semble particulièrement intéressant d’évaluer la corrélation entre la longueur relative du tube
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digestif (i.e. hard trait au sens de Violle et al., 2007) et le trait synthétique issu de l’analyse du

spectre alimentaire des écophases mesurant la composante animale vs végétale/détritique du

spectre alimentaire. En cas de forte corrélation, la longueur relative du tube digestif pourrait être

remplacée par un trait plus « souple » à renseigner (i.e. soft trait). Les résultats de Labropoulou

et Markakis (1998) rappellent néanmoins qu’il est délicat de prédire le régime alimentaire des

poissons à partir de leur morphologie.

1.3. La diversité des traits fonctionnels, facette émergente de la diversité biolo-
gique

1.3.1. Un concept stimulant

À l’image d’un prisme révélant le polychromatisme de la lumière blanche, les approches ba-

sées sur la diversité des traits fonctionnels permettent de positionner chaque individu, chaque

écophase ou chaque espèce sur des axes associés à différentes performances écologique

(e.g., acquisition de ressources, utilisation des habitats). Les possibilités d’analyse s’en trouvent

considérablement enrichies. De plus, une bonne connaissance préalable de la valeur fonction-

nelle des traits permet d’inférer les mécanismes qui expliquent les différences de structure

fonctionnelle entre communautés. Les approches basées sur les traits sont d’autant plus perti-

nentes que les communautés étudiées sont plurispécifiques, si la caractérisation fonctionnelle

est réalisée à l’échelle de l’espèce. La prise en compte des variations intraspécifiques per-

met d’aborder la plasticité phénotypique et la spécialisation individuelle. Analyser la diversité

fonctionnelle d’une communauté demande un effort initial important : celui de renseigner les

traits fonctionnels pour chaque espèce 2 rencontrée dans les assemblages. Cet investissement

peut néanmoins être amorti si la caractérisation fonctionnelle est réutilisée dans de nouveaux

contextes spatio-temporels.

En conclusion de son travail de thèse de doctorat, Nicolas (2010) appelait à l’utilisation des

traits fonctionnels pour mieux comprendre les facteurs qui structurent à large échelle les as-

semblages de poissons estuariens. Comme nous l’avons vu, les traits fonctionnels permettent

également d’investiguer les facteurs écologiques qui opèrent à plus petite échelle, celle d’un

estuaire et de sa mosaïque d’habitats. En comparaison avec les approches taxonomiques plus

classiques, les approches basées sur les traits fonctionnels permettent d’accéder à des conclu-

sions plus générales car extrapolables – moyennant certaines réserves – à des secteurs géo-

graphiques pour lesquels l’identité des espèces diffère (e.g. Böhnke et al., 2014). Cet avan-

tage est particulièrement intéressant pour comparer le necton des marais intertidaux entre les

continents européen et américain malgré l’absence, ou le faible nombre, d’espèces communes

(Chapitre 2).

Dans l’approche taxonomique, toutes les espèces sont considérées comme équidistantes

les unes des autres. L’approche fonctionnelle permet d’exprimer les ressemblances entre es-

pèces (ou écophases) en fonction de similarité de leurs traits, et donc en fonction de l’équiva-

lence présumée de leur position dans les réseaux d’interactions qui sous-tendent le fonctionne-

ment des écosystèmes. Avec l’approche taxonomique, le remplacement d’une espèce par une

autre espèce a une importance « forfaitaire » indépendante des caractéristiques propres de

chaque espèce. Avec l’approche fonctionnelle, le remplacement d’une espèce par une autre,

présentant les mêmes valeurs de traits, a un effet neutre sur la structure fonctionnelle des com-

2. Ou autre niveau d’organisation biologique, e.g., l’individu ou l’écophase.
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munautés, et donc sur le fonctionnement de l’écosystème. Lors des processus d’assemblage

et de succession, la stochasticité affecte davantage l’identité des espèces qui arrivent dans la

communauté que leurs caractéristiques fonctionnelles (Fukami et al., 2005 ; Chang et HilleRis-

Lambers, 2016). Autrement dit, le déterminisme des processus d’assemblage et de succession

peut être plus facilement mis en évidence à partir des caractéristiques fonctionnelles des es-

pèces. Nous reconnaissons néanmoins que cette propriété des approches fonctionnelles est

sans doute plus avantageuse pour étudier les communautés végétales terrestres que les com-

munautés paucispécifiques des poissons en estuaire. En effet, chez les plantes vasculaires,

le mode d’occupation de l’espace, l’absence de mobilité des organismes et le nombre souvent

élevé de colonisateurs potentiels pour un site donné augmentent l’intensité des processus d’ex-

clusion les espèces en fonction de leur ordre d’arrivée dans le milieu (i.e., effets de priorité),

et donc la stochasticité dans la composition taxonomique des assemblages. Par contraste, les

communautés de necton des milieux intertidaux estuariens sont a priori moins affectées par

cette stochasticité, en raison du nombre d’espèces relativement faible, des possibilités limitées

de résidence et de la mobilité élevée des organismes.

1.3.2. Mais des questions en suspens

1) L’approche mono-trait vs multi-traits. Selon les approches, la diversité fonctionnelle et

les mécanismes d’assemblage sont évalués (Fig. 7.2) :

1) séparément pour chaque trait (approche mono-trait) ;

2) de manière conjointe pour l’ensemble des traits (approche multi-traits) ;

3) en regroupant les traits par axe de la niche fonctionnelle (approche multi-traits par axe).

Figure 7.2 – Illustration de la différence conceptuelle entre les approches mono-trait, multi-traits

et multi-traits par axe. Chaque flèche représente un trait fonctionnel. Les couleurs représentent
différents axes de la niche fonctionnelle. DF : Diversité fonctionnelle.

Il n’y a pas d’évidence concernant l’approche la plus appropriée, même si les approches

mono-trait et multi-traits par axe se sont imposées au cours des dernières années. Par exemple,

s’agissant des végétaux terrestres, les approches mono-trait se sont généralisées à partir de

2012 (e.g. Spasojevic et Suding, 2012 ; Bernard-Verdier et al., 2012). Les publications des dix

dernières années portant sur la diversité fonctionnelle des poissons reposent majoritairement
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sur des approches multi-traits par axe (Mason et al., 2008a ; Villéger et al., 2010 ; Troia et Gido,

2015 ; Brandl et al., 2016 ; Henriques et al., 2017) ; nous n’avons recensé aucune approche

mono-trait traitant des communautés de poissons. Or, c’est l’approche que nous avons retenue

pour étudier l’évolution des patrons de diversité fonctionnelle le long du gradient de naturalité

des habitats intertidaux estuariens.

Dans les approches multi-traits, la réponse des organismes aux conditions du milieu est

considérée comme indissociable du compromis de performance qui existe entre les différents

traits, qui ont coévolué sur le long terme, définissant ainsi des stratégies écologiques (Troia et

Gido, 2015). Les études mono-trait reposent sur le principe opposé, i.e. chaque trait est déjà

l’expression d’un compromis et plusieurs traits peuvent être affectés de manière indépendante

par différents patrons de distribution (i.e. convergence ou divergence). Ainsi, les règles d’as-

semblage peuvent être évaluées séparément pour chaque trait, notamment le long de gradients

environnementaux (Herben et Goldberg, 2014). À l’appui de ce raisonnement, Spasojevic et

Suding (2012) ont démontré que la diversité fonctionnelle multi-traits pouvait rester constante

le long d’un gradient environnemental, tandis que les traits individuels étaient affectés par des

patrons de distribution contrastés (voir aussi Bernard-Verdier et al., 2012). Si le regroupement

des traits par axe de la niche fonctionnelle limite en théorie l’amalgame de patrons contras-

tés, il n’en est cependant pas garant dans la pratique. Dans le chapitre 5, nous avons observé

des patrons contrastés (i.e. convergence et divergence) affectant différents traits associés au

même axe de la niche fonctionnelle (i.e. acquisition de nourriture et locomotion) d’une part dans

les marais endigués et d’autre part dans les marais dépoldérisés. Une approche multi-traits par

axe aurait ainsi « lissé » l’hétérogénéité des patrons observés pour chaque trait individuel. Les

approches mono-trait impliquent en retour une connaissance précise de la valeur fonctionnelle

de chaque trait, i.e. de la nature de la performance écologique décrite par les traits. Or, comme

nous l’avons vu, cela n’est pas encore systématiquement le cas avec les traits fonctionnels

utilisés couramment chez les poissons.

2) La distribution des traits fonctionnels : de la détection à l’interprétation des patrons.

Les modèles neutres d’assemblage des communautés permettent de détecter assez facilement

trois grands types de patrons : 1) la réduction de l’étendue de traits, 2) la divergence et 3) la

convergence des traits 3. La réduction de l’étendue des traits s’évalue en tirant aléatoirement

dans un pool d’espèces régional (i.e. plus large que la communauté locale à étudier) un nombre

d’espèces correspondant à la richesse taxonomique observée dans la communauté locale. Les

patrons de convergence et de divergence sont mis en évidence en redistribuant les abondances

relatives entre les espèces présentes dans une même communauté.

Interpréter des patrons de diversité fonctionnelle au regard des filtres écologiques concep-

tualisés par la théorie des assemblages (HilleRisLambers et al., 2012 ; Kraft et al., 2015) est

sans doute l’une des tâches les plus délicates que nous avons rencontrée au cours de ce travail

de thèse de doctorat. Cette difficulté a plusieurs origines. En effet, il existe non seulement une

certaine hétérogénéité dans la définition des filtres écologiques, mais aussi dans la nature des

mécanismes associés à chaque filtre et leur effet supposé sur la distribution des traits (Funk

et al., 2008 ; Kraft et al., 2015). Cette hétérogénéité se justifie lorsqu’elle tient compte des spé-

cificités des organismes étudiés (e.g. animaux mobiles vs végétaux) et des échelles spatiales

(e.g. Henriques et al., 2017). Elle semble moins défendable dans les autres cas. D’après un

3. Les notions de convergence et divergence sont définies dans le Chapitre 1.
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modèle courant en écologie végétale (Bernard-Verdier et al., 2012 ; Kraft et al., 2015), le filtre

environnemental entraîne une réduction de l’étendue des traits associés à la tolérance des

conditions abiotiques locales. A contrario, la divergence et la convergence des traits résultent

principalement des processus d’exclusion compétitive. L’intensité de la compétition entre es-

pèces est d’autant plus forte que les espèces sont similaires d’un point de vue écologique,

i.e., que leurs traits fonctionnels sont similaires. Lorsque les ressources sont abondantes et

diversifiées, seules coexistent les espèces qui exploitent des ressources différentes (partition-

nement de niche), ce qui aboutit à un patron de divergence (i.e. limitation de la similarité).

Il existe néanmoins des circonstances dans lesquelles les mécanismes de compétition, no-

tamment trophique, aboutissent à une distribution convergente des traits. Cet effet, décrit par

Chesson (2000), a été incorporé de manière relativement tardive dans les études de diversité

fonctionnelle (HilleRisLambers et al., 2012 ; Spasojevic et Suding, 2012 ; Kraft et al., 2015).

Lorsqu’une ressource est limitante, ou en présence d’un prédateur commun limitant pour les

espèces proies, les traits associés à l’acquisition de la ressource, ou à la protection vis-à-vis

du prédateur, déterminent de manière prépondérante la performance écologique des espèces

dans le milieu. Ainsi, les espèces dont les valeurs de trait divergent par rapport aux valeurs

optimales sont exclues de la communauté (weaker competitor exclusion dans Roscher et al.,

2014 ; relative fitness differences dans HilleRisLambers et al., 2012 ; competitive dominance

dans Kraft et al., 2015) ; il en résulte une distribution convergente des traits.

Bien que ce modèle recueille un large consensus, au moins en écologie végétale, certaines

études récentes suggèrent que la convergence des traits ne serait pas uniquement liée à l’exis-

tence de ressources limitantes, mais également à la forte abondance de certaines ressources

dans le milieu. Ainsi, Comte et al. (2016) ont mis en évidence une relation négative entre la

productivité des écosystèmes lacustres et le degré de partitionnement des niches au sein des

communautés de poissons. Selon ces auteurs, la redondance dans l’utilisation de certaines

ressources dans les lacs productifs pourrait être compensée par une spécialisation individuelle

ou une ségrégation le long des autres axes de la niche fonctionnelle. Si elle est corroborée,

cette interprétation pose un problème très concret : elle implique qu’une distribution conver-

gente des traits peut être interprétée, soit comme le résultat d’une limitation par la ressource,

soit, au contraire, comme la conséquence des fortes abondances de certaines ressources.

Les marais intertidaux sont des milieux très productifs qui fournissent des ressources ali-

mentaires abondantes – notamment les macroinvertébrés benthiques – pour plusieurs espèces

de poissons (Chapitre 2). Kneib (1997) relève par exemple que les poissons des marais inter-

tidaux exploitent les mêmes ressources, quand la nourriture est importante. Ainsi, cette forte

abondance en ressources pourrait être l’origine d’une distribution convergente des traits. Or,

lors de la phase précoce de restauration des marais dépoldérisés, les ressources benthiques

disponibles sont faibles et potentiellement limitantes (Broome et al., 2000 ; Levin et Talley, 2000 ;

Mazik et al., 2007), ce qui peut également aboutir à une distribution convergente des traits. La

même observation (convergence des traits) a donc deux explications antagonistes, ce qui af-

faiblit de fait l’interprétation des patrons de distribution des traits fonctionnels.

Toutes ces remarques illustrent les difficultés que nous avons rencontrées dans la sélection

d’un modèle expliquant l’effet des filtres écologiques sur la distribution des traits fonctionnels,

adapté à l’étude des communautés de poissons dans les milieux intertidaux et endigués des

estuaires. Vu le dynamisme actuel de la recherche sur la diversité fonctionnelle des communau-

tés, il est possible que ces débats soient tranchés dans un proche avenir. Dans l’attente, une
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plus grande homogénéité dans la recherche et la mise en évidence des patrons de distribution

des traits fonctionnels (i.e. réduction de l’étendue, convergence et divergence) paraît souhai-

table, de même que la reconnaissance des marges d’incertitudes associées à l’interprétation

des distributions convergentes.

2. Retour sur les principaux résultats et leurs implications

2.1. Trajectoire taxonomique des marais dépoldérisés

Nous avons étudié la structure taxonomique des assemblages du necton dans deux marais

dépoldérisés (depuis 1 an et 12 ans respectivement), en les replaçant dans le contexte plus

général des habitats intertidaux et endigués de l’estuaire de la Gironde. L’un des résultats ma-

jeurs est que la composition taxonomique du necton dans les marais dépoldérisés ressemble

à celle des marais non endigués et des vasières intertidales et se différencie de celle des

communautés présentes dans les marais endigués (Chapitre 4). Les principales espèces ca-

ractéristiques des marais intertidaux naturels – e.g. Pomatoschistus microps, Pomatoschistus

minutus, Dicentrarchus labrax, Liza ramada – recolonisent les marais dépoldérisés dans des

délais relativement courts. La position des marais dans le gradient longitudinal de l’estuaire

(i.e. le gradient de salinité) a un rôle déterminant sur l’occurrence et l’abondance des espèces

marines, e.g., D. labrax, Dicentrarchus punctatus, Engraulis encrasicolus et Carcinus maenas.

De manière générale, l’analyse des distributions de taille des espèces du necton révèle peu

de différences entre les marais restaurés et les sites intertidaux de référence (i.e., vasières

intertidales et marais non endigués). Ce résultat permet d’inférer, en première approche, une

utilisation équivalente des sites naturels et restaurés.

Dans les deux marais dépoldérisés, la biomasse des assemblages est dominée par le mu-

let porc, L. ramada. La biomasse moyenne de cette espèce y est supérieure aux habitats de

référence, mettant en évidence la forte attractivité des sites restaurés pour cette espèce. Si l’on

fait l’hypothèse que L. ramada s’alimente activement et principalement dans ce cas à partir du

microphytobenthos qui se développe rapidement suite au rétablissement des marées (Zheng et

al., 2004 ; Able et al., 2008), les flux de matière organique exportée vers l’estuaire sous forme

de contenus stomacaux, puis de biomasse assimilée, peuvent contribuer de manière impor-

tante au transfert de la production des zones intertidales vers les écosystèmes estuariens et

côtiers (Laffaille et al., 1998 ; Lefeuvre et al., 1999 ; Laffaille et al., 2002). À plus long terme,

le développement des plantes vasculaires à la surface des marais dépoldérisés devrait réduire

la surface de vases nues accessibles par L. ramada, et donc la consommation du microphyto-

benthos. Les fortes abondances de L. ramada observées à court et moyen terme (< 15 ans)

correspondraient ainsi à une phase transitoire de la restauration.

En aval de l’estuaire, le marais de Mortagne accueille les juvéniles de bars francs D. labrax

– essentiellement des jeunes de l’année – avec un niveau d’abondance comparable aux va-

sières et chenaux intertidaux proches. Cette fréquentation témoigne d’un retour potentiel de la

fonction de nourricerie pour l’espèce. Démontrer formellement le rôle de nourricerie du marais

dépoldérisé nécessite néanmoins des investigations supplémentaires, permettant d’établir si

les juvéniles de D. labrax, et d’autres espèces (e.g. D. punctatus, C. maenas, Crangon crangon,

Platichthys flesus), bénéficient de conditions d’alimentation, de croissance et de survie aussi

favorables que dans les habitats intertidaux naturels (i.e. vasières et marais). Par ailleurs, les

fonctions d’alimentation et de croissance ne se limitent pas aux juvéniles car les marais dépol-
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dérisés (Mortagne et l’île Nouvelle) sont fréquentés par les stades juvéniles, subadultes et/ou

adultes de plusieurs autres espèces comme P. microps, P. minutus, L. ramada, Anguilla an-

guilla et Palaemon longirostris. Évaluer la production secondaire du necton dans les marais

dépoldérisés ou les flux de matière exportée sous forme de contenus stomacaux donnerait, par

comparaison avec les milieux intertidaux naturels, un aperçu intéressant du rétablissement des

liens fonctionnels entre l’estuaire et les zones restaurées.

L’étude de la structure taxonomique du necton à l’échelle de l’estuaire révèle de fortes bio-

masses de crevettes des marais, Palaemonetes varians, dans les marais endigués saumâtres

(i.e. gérés avec des entrées et sorties d’eaux régulières en provenance de l’estuaire). Malgré

un manque de réplication concernant ce type d’habitat dans l’estuaire de la Gironde, ces fortes

biomasses conduisent à s’interroger sur la productivité des milieux endigués saumâtres, et sur

les sources d’énergie qui en sont à l’origine. Les fortes biomasses de P. varians (et de quelques

espèces de poissons, e.g., A. anguilla, Ameiurus melas, Pseudorasbora parva et Gasterosteus

aculeatus) sont-elles indicatrices d’une forte productivité par rapport aux milieux intertidaux de

référence ? Quelle est la part de l’énergie apportée par les eaux estuariennes riches en matière

organique par rapport à la production autochtone (aquatique et terrestre) dans les marais endi-

gués ? Ces questions font actuellement l’objet d’un projet de recherche en cours de montage.

Sur l’île Nouvelle où coexistent deux modes de gestion contrastés (la dépoldérisation au nord

et le maintien des digues au sud, avec une gestion hydraulique favorisant les échanges avec

l’estuaire), identifier et quantifier les flux d’énergie et de matière, et leur devenir vis-à-vis du

fonctionnement de l’écosystème estuarien, représente un enjeu évident.

D’après nos résultats, les espèces exotiques d’eau douce qui prospèrent dans les marais

endigués (e.g. A. melas, P. parva, Gambusia holbrooki, Lepomis gibbosus, Gymnocephalus

cernuus et Carassius gibelio) régressent suite au rétablissement des submersions tidales (cha-

pitres 4 et 6). Les retenues d’eau permanentes qui se forment dans les premières années de

la dépoldérisation retardent la régression de ces espèces exotiques d’eau douce, comme nous

l’avons observé sur l’île Nouvelle. D’autres espèces exotiques, présentes dans l’estuaire, in-

vestissent les marais dépoldérisés, à l’exemple de Palaemon macrodactylus. Toutefois, dans

les milieux intertidaux naturels et les marais dépoldérisés, la proportion des espèces exotiques

au sein du necton est bien plus faible que dans les marais endigués. La dichotomie entre es-

pèces natives et exotiques, qui ne faisait pas partie de notre plan d’analyse initial, s’est imposée

au cours de l’analyse taxonomique des assemblages. Les constats relatifs aux espèces exo-

tiques soulèvent des questions concernant, d’une part, les mécanismes qui leur permettent de

dominer l’ichtyocarcinofaune des habitats anthropisés (e.g. marais endigués) et, d’autre part,

les mécanismes qui entraînent leur extinction locale suite au rétablissement des marées. Nous

proposons plus en détail dans la section 3. quelques pistes de recherche basées sur la diversité

des traits fonctionnels.

Les données d’échantillonnage du necton ont permis d’évaluer quelques-uns des services

écosystémiques associés aux marais dépoldérisés, par exemple la conservation de la biodiver-

sité, la lutte contre les espèces exotiques et l’intérêt pour la pêche récréative ou commerciale.

Cette évaluation doit être considérée comme une première approche car les indices synthé-

tiques de biodiversité utilisés reposent implicitement sur une hypothèse de proportionnalité

entre la surface des habitats fréquentés et la taille des populations. Il ressort que la dépol-

dérisation ne profite pas préférentiellement à des espèces menacées 4 ; elle permet de limiter

4. D’après les critères d’évaluation de l’UICN.
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l’importance des espèces exotiques – certaines d’entre elles étant considérées comme inva-

sives – et favorise les espèces ayant un intérêt pour la pêche. De la même manière, Brockmeyer

et al. (1996) ont mis en évidence que la reconnexion des marais endigués dans la lagune de

l’Indian River (États-Unis) profitait essentiellement à des espèces de poissons ayant un intérêt

pour la pêche sportive ou commerciale (54% de la biomasse totale des poissons). Limitée aux

communautés de necton, notre évaluation des services écosystémiques associés aux marais

dépoldérisés (i.e. conservation de la biodiversité, lutte contre les espèces exotiques, produc-

tion de protéines) gagnerait à intégrer d’autres compartiments biologiques comme les plantes

vasculaires, les insectes, les oiseaux et les mammifères, dans une vision multi-taxons des éco-

systèmes.

2.2. Diversité fonctionnelle et trajectoire de restauration

L’une des originalités de notre approche de la diversité fonctionnelle des communautés

de poissons a résidé dans la prise en compte des changements ontogéniques associés à

chaque espèce. Ainsi, chaque espèce a été subdivisée en plusieurs unités fonctionnelles, ou

écophases. Bien que plusieurs études aient appelé par le passé à prendre en compte les

changements écologiques qui surviennent au cours de la croissance (e.g. Funk et al., 2008),

aucune étude de diversité fonctionnelle n’avait, à notre connaissance, intégré explicitement

ces changements à l’échelle des communautés. Cependant, nous n’avons pas comparé nos

résultats avec ou sans subdivision des espèces en écophases. Cette comparaison constitue

une piste d’approfondissement intéressante, susceptible d’influer sur la caractérisation fonc-

tionnelle des communautés de poissons, voire d’autres organismes. Une autre perspective de

notre approche serait d’intégrer la variabilité inter-individuelle et donc la plasticité phénotypique

des espèces et la spécialisation individuelle (Mason et al., 2008a ; Zhao et al., 2014).

2.2.1. Évolution de la structure fonctionnelle

Les changements affectant la diversité fonctionnelle des communautés ont été étudiés entre

différentes zones géographiques (e.g. Comte et al., 2016 ; Sagouis et al., 2016), le long de

gradients environnementaux (e.g. Bernard-Verdier et al., 2012 ; Spasojevic et Suding, 2012 ;

Astor et al., 2014), au cours de successions écologiques (e.g. Böhnke et al., 2014 ; Wilfahrt

et al., 2014), et en réponse à la dégradation des habitats (e.g. Villéger et al., 2010). À notre

connaissance, il existe très peu de travaux décrivant l’évolution de la structure fonctionnelle

au cours d’opérations de restauration écologique (voir néanmoins Hedberg et al., 2013). Ainsi,

notre étude portant sur la structure fonctionnelle des poissons dans les marais dépoldérisés

présente-t-elle un caractère original dans le paysage actuel des travaux sur la diversité fonc-

tionnelle.

L’analyse corrélative entre la structure fonctionnelle des communautés de poissons et le

degré de naturalité des habitats intertidaux estuariens (utilisé ici comme proxy du temps de

restauration des marais dépoldérisés) met en évidence que la richesse, la dispersion et la

spécialisation fonctionnelle répondent de manière coordonnée à la restauration, de même que

la régularité et l’originalité fonctionnelle (Table 7.1). Ces dimensions représentent deux axes

du développement des communautés et des écosystèmes. Durant la restauration, les ten-

dances significatives associées à la richesse, la dispersion et la spécialisation fonctionnelle

correspondent majoritairement à des augmentations des indices. Ces résultats sont en accord
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avec la théorie des successions écologiques qui prévoit une augmentation de la spécialisation

des espèces lors du développement des communautés (Odum, 1969 ; Raevel et al., 2012). Ils

contrastent néanmoins avec le caractère généraliste communément attribué aux espèces de

poissons fréquentant les estuaires (Elliott et Whitfield, 2011). Les tendances concernant l’origi-

nalité et la régularité fonctionnelle sont moins prononcées puisqu’elles n’affectent de manière

significative que trois et deux traits fonctionnels sur les 10 étudiés, respectivement. Ces cinq

tendances vont néanmoins dans le même sens, celui d’une augmentation de la redondance

fonctionnelle au cours de la restauration. La redondance fonctionnelle augmenterait la stabilité

des écosystèmes (Funk et al., 2008 ; Mouillot et al., 2013 ; Brandl et al., 2016). En effet, lorsque

la redondance est élevée, la perte d’une espèce n’entraîne pas un appauvrissement des traits

à l’échelle de la communauté.

Table 7.1 – Évolution des différentes dimensions de la diversité fonctionnelle au cours de la
restauration des marais intertidaux. Les résultats sont issus d’une approche mono-trait menée
sur les communautés de poissons, à partir de 10 traits fonctionnels (Chapitre 5).

Tendances monotones significatives
parmi les 10 traits fonctionnels

Dimension
fonctionnelle Indice Nb tot. Nb + Nb − Tendance globale

Spécialisation wFSpe 7 6 1 +

Dispersion FDis 6 5 1 +

Richesse TR 4 4 0 +

Régularité FRO 3 0 3 −

Originalité wMNND 2 0 2 −

Abréviations : Nb tot, Nombre total de traits fonctionnels suivant une tendance monotone significative ; Nb + et

Nb −, Nombre de traits fonctionnels montrant respectivement une corrélation positive et négative avec le niveau

de naturalité des habitats intertidaux.

L’identité fonctionnelle des communautés de poissons, mesurée par la moyenne pondérée

de chacun des 10 traits fonctionnels, montre une réponse claire à la restauration : des ten-

dances significatives ont été mises en évidence pour six des 10 traits. L’évolution de l’identité

fonctionnelle témoigne d’une restauration de l’attractivité des habitats benthiques dans les mi-

lieux restaurés et intertidaux naturels. Ces milieux accueillent davantage d’écophases ayant

des stratégies de recherche d’abri par rapport à la nage en pleine eau (e.g. P. microps, P. mi-

nutus et P. flesus) et favorise les régimes alimentaires carnivores, incluant notamment les mi-

croinvertébrés (e.g. P. microps, P. minutus et les plus jeunes stades de D. labrax) et les proies

benthiques non-mobiles comme les annélides et les mollusques (e.g. P. flesus, Solea solea et

Solea senegalensis).
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2.2.2. Évolution des règles d’assemblage

Nous avons proposé en introduction de ce rapport de thèse deux modèles théoriques

décrivant pour l’un, l’évolution de l’importance relative des filtres écologiques au cours d’un

processus de restauration (Fig. 1.11) et pour l’autre, l’effet des filtres sur la distribution des

traits fonctionnels (Fig. 1.13). Nous proposons une tentative de synthèse des résultats obtenus

dans le chapitre 5 concernant l’évolution des filtres écologiques au cours de la dépoldérisation

(Fig. 7.3). Les résultats obtenus ne corroborent pas le modèle théorique retenu concernant

l’évolution de l’importance des filtres lors de la restauration. Dans les marais dépoldérisés,

des patrons de convergence ou de divergence sont mis en évidence pour huit traits fonction-

nels sur 10, ce qui révèle une forte importance des interactions biotiques (compétition) ; seul

un trait semble affecté par le filtre environnemental. Le phénomène inverse était attendu, i.e.

une prévalence du filtre environnemental par rapport aux interactions biotiques, au moins dans

les premières années de la dépoldérisation. Quelle que soit la position dans le gradient de

restauration-naturalité, plusieurs traits (entre trois et cinq) montrent une distribution divergente,

associée à un partitionnement de niche résultant de la compétition. Seul le nombre de dis-

tributions convergentes suit une tendance conforme aux prédictions du modèle, à savoir une

réduction de la convergence avec le temps de restauration, la convergence étant associée à

la présence de facteurs limitants (ressources ou types d’habitat). Aucun trait ne présente une

distribution convergente dans les milieux intertidaux naturels, indiquant qu’aucune ressource

n’y est limitante.

Nos résultats remettent donc en question l’un ou l’autre des deux modèles théoriques adop-

tés, ou les deux. Ils rejoignent néanmoins les conclusions de Bernard-Verdier et al. (2012)

selon lesquelles il n’existe pas de tendance générale d’augmentation ou de diminution de la

divergence le long d’un gradient environnemental. En effet, les patrons observés dépendent

avant tout des traits fonctionnels et du type de milieu considérés. Les conclusions de Bernard-

Verdier et al. (2012) sont peut-être généralisables au cas des successions écologiques et de la

restauration.

2.3. Trajectoire temporelle à court terme

À partir du site de l’île Nouvelle, nous avons décrit l’évolution à court terme (< 4 ans) de la

structure taxonomique et fonctionnelle du necton dans un marais dépoldérisé. À notre connais-

sance, il s’agit de l’une des premières études en Europe traitant spécifiquement de la cinétique

de transformation du necton suite à la dépoldérisation. Nous avons concentré l’effort d’analyse

sur le seul site d’échantillonnage de la zone dépoldérisée disposant d’une chronique d’échan-

tillonnage incluant les premiers temps de la restauration. Ce site correspondant à une retenue

d’eau permanente, plus ou moins étendue selon les périodes, qui s’est progressivement com-

blée avec le temps.

Nous n’avons pas pu évaluer les règles d’assemblage en raison des limites inhérentes à

la technique d’échantillonnage. En effet, le seul modèle de verveux double utilisé tout au long

de la phase de suivi sur l’île Nouvelle (i.e. le modèle « standard » ; cf. Chapitre 3) ne capture

pas efficacement les individus de petite taille (gobies notamment), n’offrant pas une image

fidèle de l’ensemble des écophases présentes dans la communauté. Les résultats présentés

ne concernent donc qu’un sous-ensemble de la communauté de necton.

Toutefois, trois phases ont été identifiées à partir de l’occurrence et de l’abondance des es-
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Les indications entre parenthèses sont relatives au nombre de traits fonctionnels pour lesquels l’effet d’un filtre a

été mis en évidence (Chapitre 1). La largeur de la bordure des filtres (filtre environnemental, interactions biotiques)

est proportionnelle au nombre de traits fonctionnels concernés par l’effet du filtre. CV : nombre de traits fonctionnels

dont la distribution est convergente. DV : nombre de traits fonctionnels dont la distribution est divergente.

Figure 7.3 – Évolution de l’importance relative des filtres écologiques au cours de la restauration
des marais intertidaux.

pèces du necton. Durant la première phase (0−12 mois après la dépoldérisation), les espèces

présentes avant la restauration se maintiennent (A. anguilla, C. gibelio) ou se développent

(A. melas, L. gibbosus and Cyprinus carpio). La seconde phase (12−28 mois) marque le dé-

clin de la plupart des espèces d’eau douce euryhalines et l’essor concomitant des espèces

estuariennes et migratrices amphihalines (e.g. L. ramada, A. anguilla), avec des abondances

particulièrement élevées de L. ramada. Durant la troisième phase du suivi (28−45 mois), les

espèces estuariennes (Palaemon longirostris) et migratrices amphihalines (A. anguilla, L. ra-

mada) dominent le necton et certaines espèces d’eau douce sont toujours présentes, mais à

de faibles niveaux d’abondance (C. carpio). Nos analyses ont permis d’identifier un point d’in-

flexion dans les séries temporelles au milieu de la seconde phase (i.e. vers 20-24 mois). À

cette période, les abondances de A. melas et L. gibbosus atteignent des valeurs plancher, les

effectifs de L. ramada atteignent un plateau et les abondances de A. anguilla et P. longirostris

commencent à augmenter.

La structure fonctionnelle des communautés de poisson (identité et diversité) change au

cours de la restauration et nos résultats révèlent plusieurs tendances communes entre les

traits. La période fin 2011-début 2012 (i.e., 20-24 mois après la dépoldérisation) correspond à
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une phase critique, en concordance avec les résultats observés concernant l’abondance des

principales espèces. Avec le temps, les poissons semblent présenter des capacités de nage

davantage orientées vers la manœuvre et l’accélération ; les traits associés à la nage endu-

rante augmentent jusqu’à fin 2011 et déclinent dans les phases ultérieures. Cette réponse de

l’identité fonctionnelle est à mettre en lien avec la persistance de vastes retenues d’eau rela-

tivement profondes dans les premiers temps de la restauration. À mesure que la morphologie

du site évolue et assure un drainage plus performant des eaux des marées, les retenues d’eau

régressent en occurrence, en surface et en volume. D’après les valeurs moyennes des traits

fonctionnels associés à l’acquisition de la nourriture, les régimes alimentaires changent égale-

ment au cours de la restauration. En effet, l’importance des proies mobiles (e.g. crevettes et

poissons) augmente au détriment des proies benthiques non mobiles (e.g. annélides et les mol-

lusques). La diversité fonctionnelle (mesurée par l’indice FDis) augmente pour la plupart des

traits fonctionnels (i.e. six sur huit) au cours des troisième et quatrième années de la dépoldé-

risation. Cette augmentation peut être interprétée comme une augmentation de la disponibilité

et de l’utilisation des ressources du milieu.

Ces résultats mettent en évidence l’importance de la topographie des sites dans la cinétique

de changement des communautés du necton au cours de la dépoldérisation. Dans le cas de

l’île Nouvelle où la salinité de l’eau n’évolue pas ou peu entre les phases précédant et suivant

le retour des marées, la formation de retenues d’eau semble être le principal facteur retardant

la régression des espèces caractéristiques des fossés en eau dans les marais endigués. Par

contraste, ces espèces disparaissent plus rapidement des zones non stagnantes soumises aux

flux et au reflux des marées.

3. Recommandations et perspectives

Les résultats présentés dans cette thèse ouvrent vers de nouveaux questionnements théo-

riques et méthodologiques associés à la gestion et à la restauration des marais estuariens.

3.1. La diversité fonctionnelle pour suivre la restauration des marais interti-
daux : espoirs et limites

Historiquement, les approches basées sur les traits fonctionnels ont été développées pour

mettre en évidence comment (1) la diversité des espèces influence le fonctionnement des

écosystèmes, et (2) les changements environnementaux affectent les espèces (Laureto et al.,

2015). L’application de la diversité des traits fonctionnels à la recherche des règles d’assem-

blage est plus tardive (Diaz et al., 1998 ; Kraft et al., 2008). Dans notre étude, l’utilisation des

traits fonctionnels des poissons s’est avérée plus concluante pour mettre en évidence la ré-

ponse des espèces et de la structure des communautés à la restauration, que pour identifier

des tendances probantes parmi les règles d’assemblage. La réponse de la structure fonction-

nelle des communautés de poissons montre en effet plusieurs tendances caractéristiques des

processus de succession écologique, et opposées aux trajectoires de dégradation des écosys-

tèmes (Villéger et al., 2010). Par contraste, nos résultats concernant l’évolution de l’importance

relative des filtres écologiques (i.e. filtre environnemental sensu stricto et interactions biotiques)

ne semblent pas suivre une trajectoire commune et prédite par la théorie (Chang et HilleRis-

Lambers, 2016).
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Au-delà de nos résultats sur les poissons, les approches basées sur la diversité fonction-

nelle semblent promises, pour plusieurs raisons, à un bel avenir pour le suivi des opérations de

restauration. Tout d’abord, l’identité et la diversité fonctionnelle (« traits de réponse ») rendent

compte de la réponse intégrée de l’ensemble d’une communauté aux changements de condi-

tions environnementales qui interviennent tout au long de la restauration. Plus informative que

l’approche taxonomique classique, et moins sensible à la stochasticité, la structure fonction-

nelle des communautés reflète de manière assez directe l’importance des facteurs biotiques et

abiotiques. La diversité fonctionnelle des communautés (« traits d’effet ») renseigne par ailleurs

sur différents aspects du fonctionnement écologique d’un système (e.g. recyclage de la ma-

tière, flux d’énergie), et les services écosystémiques associés (Song et al., 2014 ; Laureto et

al., 2015). Si les approches basées sur les traits fonctionnels connaissent un développement

important, elles ne sonnent pas pour autant le glas des autres méthodes utilisées en écolo-

gie de la restauration. À partir d’une revue bibliographique préliminaire, nous avons identifié

une grande variété de méthodes mises en œuvre pour suivre l’évolution de la fonctionnalité

des marais dépoldérisés pour le necton (Fig. 7.4). En particulier, les modèles bioénergétiques

semblent aussi une voie prometteuse car ils permettent d’intégrer les coûts métaboliques asso-

ciés aux fluctuations des conditions abiotiques, particulièrement importantes dans les milieux

estuariens (Craig et Crowder, 2000 ; David et al., 2014).

Figure 7.4 – Méthodes utilisées pour caractériser les fonctions écologiques pour le necton des
marais intertidaux en cours de restauration.

3.2. Espèces exotiques et restauration des marais endigués

La description des assemblages du necton au sein de la mosaïque des habitats estuariens

révèle l’importance des espèces exotiques d’eau douce dans les marais endigués de la Gi-
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ronde (Chapitre 4). Ces observations concordent avec des constats effectués précédemment

en Europe dans différents types d’environnements côtiers et estuariens anthropisés (Feunteun

et al., 1992 ; Feunteun et al., 1999 ; Moreno-Valcárcel et al., 2013 ; Moreno-Valcárcel et al.,

2016). Mesure radicale de restauration écologique des marais, la dépoldérisation entraîne une

régression plus ou moins rapide des espèces exotiques et surtout d’eau douce (Chapitres 4

et 6). Permettre le développement de communautés résistantes aux invasions biologiques par

les espèces exotiques constitue l’un des défis majeurs en écologie de la restauration (Funk et

al., 2008). Si plusieurs hypothèses reposant sur la diversité fonctionnelle ont été avancées pour

expliquer les mécanismes de résistance aux invasions biologiques, en particulier dans les com-

munautés végétales terrestres (Funk et al., 2008 ; Tecco et al., 2010 ; Van Kleunen et al., 2010 ;

Lamarque et al., 2011), la littérature concernant les espèces de poissons et de décapodes est

moins développée. Huit hypothèses relatives, soit au caractère envahissant des espèces, soit

à la vulnérabilité des habitats aux invasions, ont été recensées et testées par Lamarque et al.

(2011) pour expliquer les invasions par les espèces d’arbres.

Les marais endigués estuariens et côtiers représentent des terrains privilégiés pour étudier

les mécanismes d’invasion biologique au sein des communautés de poissons et de décapodes.

La gestion hydraulique est variable selon les sites, permettant des échanges plus ou moins in-

tenses et réguliers avec d’une part, les eaux de surface continentale et d’autre part, les eaux

côtières ou estuariennes. L’existence d’un gradient de connectivité étendu, allant jusqu’à la

dépoldérisation totale, permet d’étudier la réponse des communautés de necton, en termes

d’espèces exotiques, à la restauration. Les approches basées sur les traits fonctionnels per-

mettent de tester plusieurs mécanismes qui entrent potentiellement en jeu (Funk et al., 2008).

Les espèces exotiques ont-elles des valeurs de traits différentes par rapport aux espèces na-

tives ? La structure fonctionnelle des communautés « envahies » est-elle différente de celle des

communautés présentes dans les habitats naturels ? Quels sont les processus (tolérance en-

vironnementale, interactions biotiques, etc.) qui conduisent à la régression voire à l’extinction

locale des espèces exotiques au cours de la restauration des marées ? Le jeu de données que

nous avons constitué – notamment dans le cadre du projet CAPALEST (Chapitre 3) – n’est

pas suffisant pour répondre à ces questions, en raison d’un manque de réplication spatiale

et d’une couverture incomplète du gradient de connectivité au sein des marais endigués. La

réponse à ces questions présente néanmoins des enjeux importants, non seulement pour la

recherche fondamentale mais aussi pour la gestion des milieux naturels. Les travaux menés

sur cette thématique permettraient par ailleurs de compléter le peu de connaissances dispo-

nibles sur le fonctionnement écologique des marais endigués (voir néanmoins Feunteun et al.,

1992 ; Feunteun et al., 1999 ; Tortajada et al., 2011 ; Masclaux et al., 2015).

3.3. Perspectives en matière d’ingénierie écologique

Comme nous l’avons mentionné dans le chapitre introductif de ce rapport de thèse, la dégra-

dation des habitats est l’une des principales menaces qui pèsent sur les écosystèmes marins

et côtiers (Kennish, 2002). De plus, l’endiguement et la limitation de l’influence des marées sont

les principaux facteurs qui dégradent la qualité des marais pour le necton (Neckles et al., 2002 ;

Raposa et Roman, 2003). Face à ces constats, la légitimité de la restauration des marais inter-

tidaux semble aujourd’hui indiscutable, au moins d’un point de vue écologique. Se pose alors

la question des modalités du rétablissement de l’influence des marées et de la vocation des

zones dépoldérisées. Si l’on part du principe que « le meilleur aménagement est l’aménage-
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ment minimal » (Devall et Sessions, 1985 dans Génot, 2014), la dépoldérisation non assistée

fournit des enseignements précieux pour l’ingénierie écologique : elle représente en quelque

sorte un « modèle nul », i.e. une référence par rapport à laquelle l’intervention humaine peut

mesurer sa plus- ou sa moins-value. Les travaux de cette thèse de doctorat contribuent donc à

la connaissance d’un « modèle nul » de restauration des marais intertidaux.

Dans un chapitre collectif rédigé suite au projet de recherche ANR-CEPS Adapt’Eau (Gas-

siat et al., en préparation), nous alimentons une réflexion pluri-disciplinaire sur l’usage du terme

de dépoldérisation, à partir de l’exemple de l’île Nouvelle. Nous rejoignons la distinction faite

par les anglo-saxons entre une restauration non contrainte des marées (i.e. la dépoldérisation,

sensu stricto ; managed realignment ou de-embankment) et la restauration contrôlée du flux

et du reflux des marées (regulated tidal exchange ; ABP Marine Environmental Research Ltd,

2017). Cette distinction semble justifiée au regard des constats réitérés selon lesquels, d’une

part, la marée est le moteur de la restauration et, d’autre part, les processus géomorpholo-

giques sous-tendent les processus écologiques (Eertman et al., 2002 ; Neckles et al., 2002 ;

Warren et al., 2002 ; French, 2006). En poursuivant ce raisonnement, la restauration contrôlée

des marées, en limitant les processus géomorphologiques, ne permettrait de restaurer qu’une

partie des fonctions écologiques associées aux marais intertidaux naturels. En comparaison, le

potentiel de restauration associé à la dépoldérisation accidentelle serait a priori moins contraint.

Cette argumentation plaide pour une intervention minimale de l’homme (i.e. sans régulation hy-

draulique) dans le cadre de la restauration des marais estuariens. Pour citer Blandin (2014) :

« L’ingénierie écologique a potentiellement un atout considérable : elle devrait pouvoir utiliser

dans toute la mesure du possible la capacité d’auto-organisation des systèmes écologiques.

Cela implique qu’en termes de connaissances, l’on maîtrise le plus possible la structure et la

dynamique de ces systèmes. Connaissant mieux, on doit pouvoir manipuler moins. » Néan-

moins, dans certaines configurations, la gestion hydraulique reste indispensable si l’objectif est

de restaurer des habitats de marais intertidaux ; par exemple, lorsqu’il existe un décalage initial

important entre l’élévation des marais dépoldérisés à restaurer et celle des milieux naturels de

référence (Maris et al., 2007).

Nos résultats, ainsi que des résultats acquis dans le cadre de stages de Master 2 (Carlu,

2013 ; Allou, 2016), permettent d’alimenter la réflexion sur l’effet écologique de certains aména-

gements complémentaires (marais de Mortagne), ou sur les conséquences de la non-intervention

(île Nouvelle). Dans le cas du marais de Mortagne, la digue de recul (digue ORSEC ; Cha-

pitre 3) a été renforcée en 2011. Les matériaux utilisés pour la consolidation ont été prélevés

directement au pied des digues (côté estuaire). Les excavations ont été réalisées de manière à

aménager cinq bassins répartis le long des 2 km de digue, avec des zones de différentes pro-

fondeurs (90 cm au maximum). Ces bassins ne sont alimentés par les eaux de l’estuaire que

lors des pleines-mers de vives-eaux. Carlu (2013) montre que ces bassins accueillent des juvé-

niles (jeunes de l’année) de D. labrax, S. aurata, L. ramada en période estivale (juillet) lors des

mortes-eaux, i.e. pendant environ 15 jours sans possibilité de retour à l’estuaire. L’évolution des

occurrences, des abondances et des structures de taille montre que les juvéniles survivent et

grandissent dans les bassins, avec des taux de croissance moyens de 0,56 mm.j-1, 0,74 mm.j-1,

0,78 mm.j-1 et 0,66 mm.j-1 pour les juvéniles de D. labrax (0+), S. aurata (0+) et L. ramada (0+

et 1+), respectivement. Ces valeurs ont été comparées aux taux de croissance calculés à partir

de la courbe croissance de Von Bertalanffy saisonnalisée établie par Rougier (2013) pour l’en-

semble de l’estuaire de la Gironde (Table 7.2). Ainsi, les jeunes de l’année (0+) de D. labrax ont
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une croissance comparable dans les bassins du marais de Mortagne par rapport à l’ensemble

de l’estuaire. Les taux de croissance des juvéniles de L. ramada (0+ et 1+) semblent nettement

plus élevés dans le marais de Mortagne. Ces résultats mettent en évidence les conditions de

croissance favorables offertes par les marais dépoldérisés 13 ans après la restauration des

marées. Toutefois, trois années seulement après l’étude de Carlu (2013), Allou (2016) rapporte

que les bassins du marais de Mortagne se sont naturellement comblés, la profondeur de l’eau

étant alors limitée à une dizaine de centimètres.

Table 7.2 – Comparaison du taux de croissance des juvéniles de plusieurs espèces de pois-
sons dans le marais de Mortagne (bassins tidaux) et dans l’ensemble de l’estuaire de la Gi-
ronde. Les données du marais de Mortagne sont issues de Carlu (2013) et celles de l’estuaire
de la Gironde, de Rougier (2013). Pour Dicentrarchus labrax, les paramètres de l’équation
saisonnalisée de Von Bertalanffy sont : L∞ = 1029 mm, K = 0.11, C = 0.9, ts = −0, 45,
t0 = −0.046. Pour Liza ramada, les paramètres de l’équation saisonnalisée de Von Bertalanffy
sont : L∞ = 795 mm, K = 0.12, C = 0.9, ts = −0, 45, t0 = −0.089 (Rougier, 2013).

Croissance moyenne (mm.j-1)
entre le 1er et le 18 juillet

Espèce
Groupe
d’âge

Marais de Mortagne
(2013)

Estuaire de la Gironde
(2011−2012)

Dicentrarchus labrax 0+ 0.56 0.56

Liza ramada 0+ 0.78 0.46

Liza ramada 1+ 0.66 0.41

Sparus aurata 0+ 0.74 −

Dans la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle, la cinétique de changement des communautés

de necton semble ralentie par formation de vastes étendues d’eau dans les premiers temps

de la restauration ; ces retenues d’eau permettent notamment aux espèces présentes avant

la dépoldérisation, notamment des poissons d’eau douce exotiques, de se maintenir. Ainsi, le

même phénomène, i.e. la rétention d’eau dans des bassins, peut avoir des effets différents

selon l’état initial du site et la période de formation des bassins (naturels ou artificiels) par rap-

port à la restauration des marées. Les travaux d’ingénierie (creusement de bassins) peuvent

donc accélérer certains processus hydrosédimentaires et promouvoir, au moins de manière

temporaire, certaines fonctions écologiques comme l’accueil de juvéniles. Ils peuvent égale-

ment contribuer à augmenter l’hétérogénéité de la topographie et des habitats dans les phases

précoces de restauration. Les travaux de Carlu (2013) dans le marais de Mortagne montrent

des différences dans les assemblages de necton entre différents habitats, i.e. dans les che-

naux intertidaux profonds, les petits chenaux végétalisés et les bassins tidaux artificiels. Ces

travaux pourraient être complétés par une caractérisation fonctionnelle des assemblages de

poissons dans les différents sous-habitats du marais, pour améliorer la compréhension de la

relation entre la structure et la fonction de l’habitat.
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3.4. Restaurer dans un monde changeant : implications pour la dépoldérisation
estuarienne

Dans le chapitre introductif de ce rapport de thèse, nous avons rappelé les évolutions ten-

dancielles attendues au regard du changement climatique en cours. Certains changements

sont susceptibles d’augmenter la vulnérabilité des zones actuellement poldérisées et d’affecter

la superficie totale et la répartition les marais intertidaux à l’échelle globale et intra-estuarienne.

Ainsi, la trajectoire de restauration des sites dépoldérisés dans la Gironde doit être envisagée

dans une temporalité intégrant l’élévation du niveau marin, l’augmentation de l’intrusion saline

et l’augmentation des débits fluviaux en période de crue (et inversement en période d’étiage).

L’accentuation de l’intrusion saline permet par exemple d’anticiper une remontée plus en amont

de l’estuaire des espèces marines euryhalines de poissons et de macrocrustacés, qui pourront

davantage exploiter la zone dépoldérisée de l’île Nouvelle, de même que les zones inter- et

subtidales adjacentes.

Si le volet climatique est une composante importante du changement global, les experts

de l’IPCC estiment de manière unanime que les forçages anthropiques resteront le facteur es-

sentiel déterminant le fonctionnement futur des milieux estuariens (Wong et al., 2014). À ce

titre, le projet de recherche pluridisciplinaire Adapt’Eau (ANR CEP&S 5), auquel nous avons

participé, a permis de mettre en question l’avenir de l’environnement fluvio-estuarien (EFE)

Garonne-Gironde à l’horizon 2050, à travers une démarche prospective. Cette démarche a ali-

menté quatre scénarios décrivant des évolutions possibles de l’EFE, sur les plans climatiques,

hydrologiques, écologiques, économiques et sociétaux. L’implication dans ce projet collectif a

facilité la prise de recul par rapport aux échelles temporelles et spatiales limitées auxquelles

nous avons traité la question de la dépoldérisation.

Il est tentant de conclure une étude portant sur un mode de restauration écologique, la

dépoldérisation, par un plaidoyer pour la reconquête d’une nature précieuse confisquée par

les digues. Le constat d’une érosion accélérée de la biodiversité dans les milieux côtiers et

estuariens et le contexte réglementaire européen, dont la DCE (Directive-cadre sur l’eau, 23

octobre 2000) est une figure de proue, tendent naturellement à impulser l’adoption de mesures

de restauration venant corriger les erreurs du passé. Cependant, « on ne refait pas un écosys-

tème qui est le fruit d’une histoire millénaire » (Katz, 2007). Valette et al. (2015) alertent sur

l’avènement possible d’un nouveau paradigme – celui de la restauration écologique – succé-

dant au paradigme aménagiste des siècles précédents. Dans cette nouvelle représentation, le

discours dominant tendrait à promouvoir la restauration écologique comme fin en soi, sans en

questionner les ambiguïtés voire les contradictions. Penser la restauration écologique dans un

temps long prospectif « en ouvrant sur les futurs possibles et des scénarios prospectifs » est

la recommandation formulée par Valette et al. (2015), à laquelle nous souscrivons, pour éviter

une approche « trop fixiste et normative » de la restauration.

5. CEP&S : Changements Environnementaux Planétaires et Sociétés.
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Annexe A

Changements ontogéniques de

régime alimentaire chez les poissons :

synthèse bibliographique par espèce

Cette partie présente le spectre alimentaire – ou régime alimentaire général (i.e. non spé-

cifique aux milieux estuariens) – des espèces de poisson échantillonnées dans l’estuaire de

la Gironde (Chapitre 3), ainsi que les changements d’alimentation qui surviennent au cours

de la croissance. La subdivision des espèces en plusieurs écophases s’est appuyée sur ces

changements ontogéniques de régime alimentaire.

Pour chaque espèce de poisson, le spectre alimentaire des écophases est d’abord décrit

de manière littérale, puis résumé dans un tableau de synthèse. Un récapitulatif du spectre

alimentaire de l’ensemble des écophases est présenté dans la Section 51.. Les abréviations

suivantes sont adoptées pour rapporter l’importance des différentes catégories de nourriture

dans les contenus stomacaux : % N, le pourcentage numérique ; % M, le pourcentage de la

biomasse ; % V, le pourcentage en volume ; % FO, la fréquence d’occurrence ; % IRI, le pour-

centage de l’indice d’importance relative 1 ou IRI (e.g. Veiga et al., 2006). La taille des poissons

pouvant être mesurée de différentes manières, nous précisons le type de mesure associé à

chaque valeur : LT, longueur totale ; LF, longueur à la fourche ; LST, longueur standard ; L, type

de longueur non précisé.

1. La brème commune, Abramis brama

Il semble bien établi que la brème commune change d’alimentation au cours de son dé-

veloppement et passe d’un régime alimentaire dominé par les microcrustacés à un régime do-

miné par les macroinvertébrés benthiques (e.g. Persson et Brönmark, 2002 ; Specziár et Rezsu,

2009). La taille à laquelle s’opère cette transition semble néanmoins très variable. D’après Pers-

son et Brönmark (2002), l’écologie alimentaire des brèmes communes de taille comprise entre

120 et 300 mm LT (100−260 mm LF) est intermédiaire entre les plus petites et les plus grandes

brèmes qui sont plus compétitives pour exploiter les ressources planctoniques et benthiques,

respectivement. Suivant la pression de compétition, les brèmes de taille intermédiaire peuvent

adopter un comportement soit zooplanctonophage, soit benthophage.

1. À distinguer de l’« importance relative » utilisée par Pasquaud (2006), définie comme la fréquence d’occur-
rence d’une catégorie de nourriture divisée par la somme des fréquences d’occurrence de toutes les catégories de
nourriture.
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Les juvéniles de brème commune (LF < 100-160 mm, selon les auteurs) se nourrissent de

microcrustacés planctoniques et benthiques – très majoritairement des cladocères. Les indivi-

dus plus âgés (jusqu’à 260 mm LF) consomment des macroinvertébrés benthiques (larves de

chironomidés), des microcrustacés (cladocères) et, dans une moindre mesure, des mollusques,

des oligochètes, des macrophytes et des détritus. Copépodes, ostracodes, amphipodes et iso-

podes complètent parfois le régime alimentaire, mais leur importance reste faible. Les plus

grandes brèmes (LF > 260 mm) consomment exclusivement des larves de chironomidés (Giles

et al., 1990 ; Kangur et al., 1999 ; Kakareko, 2001 ; Persson et Brönmark, 2002 ; Vašek et al.,

2006 ; Specziár et Rezsu, 2009 ; Keith et al., 2011).

Deux études portant sur le régime alimentaire de la brème commune diffèrent du patron

global décrit précédemment. La première, menée par Zapletal et al. (2012) dans un lac réser-

voir de République Tchèque, met en évidence que les détritus et les macrophytes aquatiques

sont les deux principales catégories de nourriture pour les individus de 124 à 315 mm LST

(134−341 mm LF) ; le macrozoobenthos (larves de chironomidés) ne représente, en masse,

que 0% à 13% du bol alimentaire. Par ailleurs, Kakareko (2001) montre que les larves de chiro-

nomidés occupent une importance équivalente à celle des cladocères chez les jeunes brèmes

communes (groupe 0+ ; taille moyenne comprise entre 55 et 67 mm LF) du plus grand lac

réservoir de Pologne.

Table A.1 – Spectre alimentaire de l’espèce Abramis brama.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LF entre 15 et 100 mm (1) Cladocères (benthiques et planctoniques)
LF entre 100 et 260 mm (1) Larves de chironomidés, cladocères (benthiques et

planctoniques) et (2) mollusques (bivalves et gastéropodes),
détritus, macrophytes

LF > 260 mm (1) Macroinvertébrés benthiques (larves de chironomidés)

2. L’ablette, Alburnus alburnus

Dès lors que la phase larvaire est dépassée (Bogacka-Kapusta et Kapusta, 2007), le ré-

gime alimentaire de l’ablette ne montre plus de variation avec la taille des individus. Lors de

la phase larvaire, les ablettes se nourrissent de microphytes (diatomées notamment), de pe-

tits cladocères, de larves nauplii et de copépodites (Bogacka-Kapusta et Kapusta, 2007). À

partir d’une longueur de 30 mm, le régime alimentaire se stabilise. L’ablette consomme prin-

cipalement des cladocères, des insectes de surface (notamment des chironomidés) ainsi que

des algues (Vøllestad, 1985 ; Chappaz et al., 1987 ; Garner, 1996 ; Vašek et Kubečka, 2004 ;

Bogacka-Kapusta et Kapusta, 2007). Deux catégories d’algues sont ingérées : les cyanophy-

cées (Vøllestad, 1985) et les algues filamenteuses (Bangia sp. et Cladophora sp. ; Chappaz

et al., 1987). D’après Chappaz et al. (1987), le comportement de l’ablette est zooplanctono-

phage en zone lacustre tandis que les proies animales dérivantes et les algues filamenteuses

constituent l’essentiel de la nourriture en eau courante.

306



Table A.2 – Spectre alimentaire de l’espèce Alburnus alburnus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

L > 30 mm (1) Cladocères, insectes de surface, microphytes (cyanophycées) et
algues filamenteuses

3. L’alose vraie, Alosa alosa

Aprahamian et al. (2003) ont mené une synthèse bibliographique sur l’écologie de l’alose

vraie, notamment son régime alimentaire ; les informations présentées ci-dessous sont prin-

cipalement issues de cette synthèse. Les jeunes aloses vraies d’environ 30 à 110 mm LT

consomment principalement des insectes dans les eaux continentales : éphéméroptères, tri-

choptères, diptères (en particulier des chironomidés, aux stades larvaires et adultes) et hémi-

ptères. Dans les eaux estuariennes, les isopodes, les amphipodes, les mysidacés et les copé-

podes sont les proies principales des juvéniles de 50 à 115 mm LT. Dans le golfe de Gascogne,

les individus immatures de plus d’un an (180 à 540 mm LT) se nourrissent préférentiellement

d’euphausiacés, suivis par les copépodes ; toutes les autres proies, e.g. les poissons, les iso-

podes et les amphipodes, sont accidentelles. Les aloses du groupe d’âge 3 (environ 230 mm

LT) peuvent capturer des anchois et des sprats d’une longueur ne dépassant pas 70 mm (Ta-

verny et Elie, 2001). Dans l’estuaire de Waterford en Irlande, le régime alimentaire des aloses

vraies mesurant de 390 à 500 mm LT se compose de mysidacés et de plusieurs espèces de

poissons, Merlangius merlangus, Sprattus sprattus et Osmerus eperlanus et d’une petite quan-

tité de crevettes appartenant au genre Crangon (divers auteurs dans Aprahamian et al., 2003).

Note : Nous n’approfondissons pas la recherche bibliographique sur les changements de

régime alimentaire au cours de la croissance, en raison du faible nombre d’individus pêchés au

cours du projet CAPALEST (trois individus de 66, 80 et 95 mm LF).

Table A.3 – Spectre alimentaire de l’espèce Alosa alosa.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Entre 30 et 500 mm LT (1) Copépodes, mysidacés, euphausiacés, isopodes, amphipodes,
insectes – larves et adultes – (chironomidés en particulier),
poissons (souvent larves et juvéniles ; clupéiformes notamment)

4. L’alose feinte, Alosa fallax

Le régime alimentaire de l’alose feinte se compose de zooplancton (copépodes essentielle-

ment), de mysidacés, d’amphipodes, d’insectes, de crevettes, de poissons et de végétaux. Le

régime alimentaire fluctue considérablement en fonction de la saison, du milieu occupé (milieu

marin, estuarien ou d’eau douce) et de l’abondance des proies dans le milieu.

Entre 35 et 115-130 mm LT, les aloses consomment, en rivière, des insectes (larves, pupes,

adultes), des larves de poissons et des crevettes. En estuaire, pour la même gamme de

taille, le zooplancton (copépodes harpacticoïdes et calanoïdes, cladocères), les mysidacés,

les amphipodes, les isopodes, les insectes, les petits poissons (clupéiformes 0+, gobies) et

les plantes représentent l’essentiel du régime alimentaire. Il faut noter une forte variabilité des

proies dominantes selon les saisons et les estuaires. En milieu marin, les jeunes aloses feintes
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consomment surtout des copépodes, des mysidacés et des petits poissons (Aprahamian et al.,

2003).

Pour les aloses feintes du groupe 0+, un effet taille a été mis en évidence par certains tra-

vaux : les individus les plus grands consomment des proies de plus grande taille au détriment

des petits crustacés zooplanctoniques (copépodes, cladocères). Dans l’estuaire de la Severn

(Aprahamian, 1989), copépodes et cladocères représentent, en volume, 50% des items ingérés

par les individus de 30 mm LF (0+) alors que les individus de 100 mm LF (1+) consomment

surtout des mysidacés, les plus petits crustacés planctoniques étant absents des contenus

stomacaux (Aprahamian, 1989). Dans l’estuaire de la Gironde, les poissons apparaissent pro-

gressivement dans le bol alimentaire des aloses feintes à partir de 150 mm LF. Les aloses de

plus de 200 mm LF consomment préférentiellement des crevettes. Une tendance piscivore se

confirme chez les individus plus âgés (Pasquaud, 2006).

Chez les adultes, le régime alimentaire est souvent dominé, soit par les mysidacés, soit

par les poissons (clupéiformes, gobies, etc.). Dans le golfe de Gascogne, les euphausiacés

(« krill ») sont la principale catégorie de proies consommées par les aloses feintes de plus de

200 mm LT en hiver et au printemps ; toutefois, en moyenne sur l’année, les poissons (anchois)

restent la catégorie dominante (Taverny et Elie, 2001). Suivant le milieu occupé, les amphi-

podes, les isopodes, les crevettes, les insectes et les débris végétaux peuvent également être

retrouvés en quantités significatives dans les contenus stomacaux (Aprahamian et al., 2003).

Table A.4 – Spectre alimentaire de l’espèce Alosa fallax.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 30-50 mm (postlarve) Zooplancton (copépodes, cladocères), végétaux
Entre 30-50 mm et 200 mm LT (1) Mysidacés, insectes, végétaux, zooplancton (copépodes

essentiellement), amphipodes, isopodes, petits poissons
LT > 200 mm (1) Poissons, mysidacés, euphausiacés et (2) crevettes, amphipodes,

isopodes

5. Le poisson-chat, Ameiurus melas

Le régime alimentaire du poisson-chat se compose d’une grande variété de proies et son

comportement alimentaire est très nettement opportuniste (Boët, 1981 ; Leunda et al., 2008 ;

Keith et al., 2011). Les plus jeunes individus, d’une taille inférieure à 50 mm LT, se nour-

rissent principalement de zooplancton (cladocères et copépodes) ; ils consomment également

quelques larves de chironomidés. À mesure que les poissons-chats grandissent, la fréquence

des chironomidés (larves et nymphes) et des oligochètes dans les estomacs augmente. Bien

que le spectre alimentaire se diversifie considérablement, les chironomidés et les oligochètes

restent la nourriture de base – avec une prévalence des chironomidés par rapport aux oli-

gochètes (Boët, 1981 ; Leunda et al., 2008). Alors que les petits individus ont un mode de

vie plutôt pélagique, les plus grands individus ont un comportement benthique (Leunda et al.,

2008). À partir de 150 mm LT, les poissons-chats commencent à s’attaquer aux autres pois-

sons et aux écrevisses. Le régime alimentaire des individus les plus âgés (LT > 250 mm) est

moins diversifié : ils ne consomment plus de zooplancton, et les poissons et les crustacés déca-

podes (écrevisses) occupent une place plus importante dans l’alimentation (Boët, 1981). Dans

les rivières et certains réservoirs de la péninsule ibérique, Leunda et al. (2008) relèvent par
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ailleurs une occurrence plus forte des matières végétales (algues et plantes) dans les contenus

stomacaux des poissons-chats de plus grande taille.

Table A.5 – Spectre alimentaire de l’espèce Ameiurus melas.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 50 mm Zooplancton (copépodes et cladocères)
Entre 50 et 250 mm LT (1) Chironomidés (larves et nymphes), oligochètes, autres insectes

et (2) poissons, crustacés décapodes (écrevisses) + matières
végétales (algues et plantes ; importance 1 ou 2)

LT > 250 mm Poissons et crustacés décapodes (écrevisses) + matières végétales
(algues et plantes ; importance 1 ou 2)

6. Le lançon équille, Ammodytes tobianus

La synthèse bibliographique sur le régime alimentaire du lançon équille est réalisée à partir

de deux études, l’une menée dans l’estuaire de l’Escaut sur des individus de 64 à 176 mm LST

(Hostens et Mees, 1999), l’autre menée dans une baie tidale au nord de la mer des Wadden sur

des individus de 55 à 195 mm LT (Kellnreitner et al., 2012). Dans l’estuaire de l’Escaut, le lançon

équille consomme 91% (% N) de crustacés non-malacostracés (i.e. « crustacés inférieurs » ;

Hostens et Mees, 1999). Dans la baie tidale au nord de la mer des Wadden, les items les plus

souvent ingérés sont, par ordre décroissant d’importance, les copépodes calanoïdes, les larves

de cirripèdes (larves cypris), les mysidacés et les copépodes harpacticoïdes (Kellnreitner et al.,

2012). À notre connaissance, les changements de régime alimentaire au cours de l’ontogénèse

n’ont pas été spécifiquement étudiés.

Table A.6 – Spectre alimentaire de l’espèce Ammodytes tobianus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Entre 55 et 195 mm LT (1) Zooplancton (copépodes – principalement calanoïdes mais aussi
harpacticoïdes – et larves de cirripèdes) et (2) mysidacés

7. L’anguille européenne, Anguilla anguilla

Dans les estuaires et les étangs saumâtres, les anguilles consomment des crevettes, des

amphipodes et des isopodes, mais également des mysidacés, des polychètes, des copépodes,

des insectes, des larves d’insectes, des crabes et des poissons (CTGREF, 1979 ; Lecomte-

Finiger, 1983 ; Pasquaud, 2006). Bien que les isopodes et les amphipodes soient consommés

quelle que soit la taille de l’anguille, on distingue nettement un effet taille pour plusieurs caté-

gories de proies. L’anguille commence à s’alimenter au stade civelle à partir du moment où la

pigmentation se développe (Lecomte-Finiger, 1983). Les plus petites civelles (LT < 100 mm)

consomment une plus grande proportion de petites proies : mysidacés, annélides (polychètes)

voire insectes (diptères). À partir de 150 mm LT, les mysidacés sont beaucoup moins pré-

sents et disparaissent des contenus stomacaux des individus de 200 mm LT et plus. Les cre-

vettes apparaissent à cette taille et représentent dès lors une part importante de l’alimentation ;
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leur importance décroît progressivement à partir de 400 mm LT. Les crabes et poissons sont

consommés en estuaire essentiellement par les individus de plus de 400 mm LT. Les pois-

sons restent toutefois assez peu prédatés au regard de leur importance dans le milieu ; d’après

Pasquaud (2006), cela s’expliquerait par la lenteur avec laquelle les anguilles se rapprochent

de leurs proies. Les amphipodes et les isopodes occupent une part importante du régime ali-

mentaire à partir de 100-150 mm LT et jusqu’aux plus grandes tailles étudiées, soit 600 mm

(CTGREF, 1979 ; Lecomte-Finiger, 1983 ; Pasquaud, 2006).

Table A.7 – Spectre alimentaire de l’espèce Anguilla anguilla.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Entre 60 et 175 mm LT (1) Mysidacés, polychètes, insectes (diptères) et (2) isopodes et
amphipodes

Entre 175 et 400 mm LT (1) Crevettes, isopodes, amphipodes, polychètes
LT > 400 mm (1) Crevettes, crabes, isopodes, amphipodes

8. Le gobie transparent, Aphia minuta

Les données sur le régime alimentaire du gobie transparent sont très rares (La Mesa et al.,

2005). Le gobie transparent se nourrit de zooplancton – plus particulièrement de copépodes et

de larves de cirripèdes – et de mysidacés (La Mesa et al., 2005). Dans la Mer Noire, les petits

copépodes sont les proies principales (Chesalin et al., 2004 dans La Mesa et al., 2005). L’étude

menée par Baldó et Drake (2002) dans l’estuaire du Guadalquivir établit que les mysidacés

représentent, en masse, 99% des items ingérés par le gobie transparent.

Table A.8 – Spectre alimentaire de l’espèce Aphia minuta.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Toutes tailles (1) Copépodes, larves de cirripèdes (larves cypris), mysidacés

9. Le maigre, Argyrosomus regius

Quatre catégories de proies dominent le régime alimentaire des maigres présents en es-

tuaire. Les mysidacés et les crevettes (Palaemon longirostris, Crangon crangon) sont les proies

principales, avec des fréquences d’occurrence supérieures à 40-50%. D’une importance moindre,

les amphipodes et les poissons (clupéiformes, gobies, soles) sont également consommés de

manière relativement fréquente (Cabral et Ohmert, 2001 ; Pasquaud, 2006). Les mysidacés

sont des proies préférentielles, quelle que soit la taille des individus. Ils représentent, en masse,

99% du bol alimentaire des postlarves de moins de 30 mm LT et 85% des contenus stomacaux

de juvéniles mesurant en moyenne 48 mm LT (estuaire du Guadalquivir ; Baldó et Drake, 2002).

Les crevettes apparaissent dans le régime alimentaire du maigre quand celui-ci mesure entre

30 et 50 mm LT ; elles deviennent dès lors des proies préférentielles (Pasquaud, 2006).

Dans l’estuaire de la Gironde 2, les copépodes et le zooplancton (autre que les copépodes)

sont consommés uniquement par les spécimens de moins de 100 mm LT. Les amphipodes oc-

2. Les maigres étudiés par Pasquaud (2006) ont une taille comprise entre 30 et 263 mm LT.
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cupent une place plus importante dans le régime alimentaire à partir de 200 mm LT (Pasquaud,

2006).

Dans l’estuaire du Tage, les proies principales des maigres de 55 à 225 mm LT sont les

mysidacés (%N = 70% ; %M = 16% ; %FO = 44%) et la crevette grise (%N = 16% ; %M =

66% ; %FO = 44%). La crevette Palaemon longirostris est également une proie commune (%N

= 2,5% ; %M = 10% ; %FO = 9%). Chez les maigres de moins de 200 mm LT, les mysidacés

occupent une place plus importante que chez les individus de plus de 200 mm (moins de

200 mm : 75−80% N et 20−25% M ; plus de 200 mm : 43% N et 3−4% M). Chez les individus de

plus de 200 mm LT, les crevettes et les téléostéens contribuent plus fortement à l’alimentation

(moins de 200 mm : crevettes, 23% N et 72% M ; poissons, 6−7% M ; plus de 200 mm :

crevettes, 53% N et 88% M ; poissons, 10% M). L’importance des poissons reste néanmoins

marginale dans la classe de taille 200−225 mm LT (Cabral et Ohmert, 2001).

Table A.9 – Spectre alimentaire de l’espèce Argyrosomus regius.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 50 mm (1) Mysidacés
Entre 50 et 300 mm LT (1) Mysidacés, crevettes et (2) amphipodes et poissons

10. Le prêtre, Atherina presbyter

Le prêtre a un régime alimentaire carnivore peu spécialisé qui évolue avec la taille des indi-

vidus (Bamber et al., 1985 ; Le Mao et Fouché, 1986). Les postlarves et juvéniles se nourrissent

de zooplancton sous différentes formes : copépodes, cladocères, ostracodes et larves de ma-

croinvertébrés – notamment larves de mollusques, de décapodes et d’amphipodes (Turnpenny

et al., 1981 ; Bamber et al., 1985 ; Le Mao et Fouché, 1986). Avec la croissance, les prêtres

consomment des proies de plus grande taille. À partir de 104 mm LST, les amphipodes sont

des proies de première importance, suivies par les poissons (petites formes pélagiques de

moins de 50 mm), les décapodes et les microcrustacés planctoniques (Turnpenny et al., 1981 ;

Le Mao et Fouché, 1986 ; Gushchin, 2013). Pour Green et al. (2009), les copépodes continuent

à représenter une part importante du régime alimentaire (46,3% M) chez les prêtres mesurant

en moyenne 81 mm LT (marais intertidaux de Grande-Bretagne). Bamber et al. (1985) sou-

lignent que les prêtres ne nourrissent occasionnellement d’insectes dérivants, en raison de leur

propension à nager près de la surface. Dans les marais intertidaux de Grande-Bretagne, une

étude basée sur des mesures isotopiques indique que Palaemon longirostris est la principale

source de nourriture (Green et al., 2012).

Table A.10 – Spectre alimentaire de l’espèce Atherina presbyter.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LST < 104 mm (1) Copépodes, cladocères, ostracodes, larves de macroinvertébrés
LST > 104 mm (1) Amphipodes, (2) téléostéens (petites formes pélagiques

< 50 mm, i.e. postlarves et juvéniles), décapodes, microcrustacés
planctoniques (copépodes, cladocères)
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11. Le barbeau fluviatile, Barbus barbus

Il y a peu d’études sur le régime alimentaire du barbeau fluviatile ; les données disponibles

ont été acquises sur des cours d’eau ou dans des retenues artificielles (Piria et al., 2005). Le

barbeau fluviatile se nourrit essentiellement de larves de diptères, d’éphéméroptères, de gam-

maridés, de petits gastéropodes et de matière végétale – diatomées et algues filamenteuses

(Cherghou et al., 2002 ; Piria et al., 2005). Son régime alimentaire est donc omnivore ; les

jeunes de moins de 130 mm ont une tendance zoophage, avec une dominance des insectes

(Cherghou et al., 2002). D’après Cherghou et al. (2002), le spectre alimentaire du barbeau

change au cours de l’ontogenèse, à partir d’une longueur de 130 mm. Au contraire, pour Bi-

schoff et Freyhof (1999), il n’y a pas de différence entre ce que consomment d’une part les

larves et les juvéniles de moins de 100 mm LT et d’autre part les adultes : il s’agit dans tous les

cas de larves de diptères et d’autres organismes associés aux sédiments.

Table A.11 – Spectre alimentaire de l’espèce Barbus barbus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 130 mm Larves d’insectes (diptères et éphéméroptères)
LT > 130 mm Amphipodes (gammaridés), gastéropodes, larves d’insectes

(diptères, trichoptères, éphéméroptères), matière végétale
(diatomées et algues filamenteuses)

12. L’orphie, Belone belone

Les informations sur le régime alimentaire de l’orphie sont rares, notamment chez les juvé-

niles de 50 à 300 mm LT. Dans la baie de Courtmacsherry en Irlande, les postlarves d’orphies

de 12 à 35 mm LT se nourrissent de petits organismes vivant à la surface de l’eau, en particu-

lier de copépodes (Dorman, 1988). Les juvéniles d’une espèce proche de l’orphie (Strongylura

marina, famille des bélonidés) consomment des petits crustacés, notamment des amphipodes,

des mysidacés et des petites crevettes, avant de s’alimenter presque uniquement de poissons

à partir de 50 mm LT (Carr et Adams, 1973 dans Dorman, 1988). Le contenu stomacal d’un ju-

vénile d’orphie de 129 mm LST capturé dans l’estuaire de l’Escaut révèle de fortes abondances

de mysidacés (89% du nombre d’items ingérés ; Hostens et Mees, 1999).

Dans la mer Égée, sur les côtes de la Turquie, les orphies de 286 à 669 mm LT se nour-

rissent de crustacés zooplanctoniques (37% IRI), de poissons téléostéens (26% M), de gas-

téropodes pélagiques (14% M) et d’autres catégories de proies (23% M) comprenant des po-

lychètes, des insectes dérivants et de la matière d’origine terrestre. Les poissons consommés

sont tous des juvéniles ; ils appartiennent, par ordre décroissant d’importance, aux familles des

clupéidés, des engraulidés, des bélonidés et des centracanthidés. Les crustacés zooplancto-

niques se répartissent entre, d’une part, les stades larvaires et postlarvaires de crabes – zoés

et mégalopes – (13% IRI) et, d’autre part, les copépodes (10% IRI ; Sever et al., 2009). Sur

les côtes de la Suède, les orphies de plus de 600 mm LT se nourrissent essentiellement de

poissons (66−84% M), surtout des clupéidés, des gastérostéidés et des ammodytidés. Sur

la côte ouest, les poissons et les polychètes représentent respectivement 66% et 23% de la

masse totale des contenus stomacaux (Dorman, 1991). Dans la mer Baltique, les poissons sont
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nettement dominants (79−84% M), suivis par les amphipodes (4,5−9,1% M) et les isopodes

(0,6−5,3% M ; Dorman, 1991). Dans la baie de Courtmacsherry en Irlande, les orphies entre

462 et 926 mm LT ont trois principales ressources alimentaires : les crustacés, les juvéniles

de poissons (33% FO, 2,3% N) et, de manière plus accessoire, les insectes morts dérivants.

Les crustacés sont représentés par les larves de crabes (38% FO, 73% N), les euphausidés

(22% FO, 11% N), les isopodes (5,9% FO, 0,6% N) et les larves de homards (8,8% FO, 1% N).

Les clupéidés sont les poissons les plus fréquemment consommés (Dorman, 1991). Dans la

baie de Puck en Pologne, les orphies reproductrices se nourrissent de lançons appartenant aux

genres Ammodytes et Hyperoplus et de crustacés comme Idotea et Gammarus (Kompowski,

1965 dans Dorman, 1988).

Note : Seulement trois individus (32, 72 et 428 mm LT) ont été échantillonnés lors du projet

CAPALEST. Ainsi, les données CAPALEST sont peu sensibles aux incertitudes concernant les

tailles auxquelles se produisent les changements de régime alimentaire.

Table A.12 – Spectre alimentaire de l’espèce Belone belone.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 50 mm Copépodes
LT > 50 mm (1) Poissons, mysidacés et (2) larves de crustacés décapodes

(crabes et homards), polychètes, euphausiacés (famille des
euphausidés), copépodes, amphipodes, isopodes et mollusques
gastéropodes pélagiques

13. La brème bordelière, Blicca bjoerkna

Seules trois études portant spécifiquement sur le régime alimentaire de la brème borde-

lière ont été répertoriées. Deux d’entre elles concernent le même écosystème : le lac Balaton

(Specziár et al., 1997 ; Specziár et Rezsu, 2009). La troisième concerne le lac Wirbel en Po-

logne (Martyniak et al., 1999), mais seul un résumé de la publication a pu être consulté. Pour

cette raison, la subdivision de l’espèce en plusieurs écophases apparaît peu robuste.

La brème bordelière a un régime alimentaire zooplanctonophage lors des premières phases

d’existence (Specziár et Rezsu, 2009 ; Keith et al., 2011). Un voire deux changements ontogé-

niques d’alimentation peuvent ensuite être discernés. Le changement le plus net se produit

autour de 60 mm LST. Au-delà de cette taille et jusqu’à 100 mm LST, la brème bordelière

se nourrit essentiellement de macrozoobenthos et, dans une moindre mesure, de cladocères.

Les pupes de chironomidés dominent le macrozoobenthos, les larves de chironomidés et les

autres macroinvertébrés étant ingérés en plus petites quantités. À partir de 100 mm LST, les

mollusques, avec 40% de la biomasse totale ingérée, deviennent la principale ressource des

brèmes bordelières. Ceux-ci sont surtout représentés par la moule zébrée (Dreissena polymor-

pha) et, de manière secondaire, par les gastéropodes. Le bol alimentaire est complété par des

larves et des pupes de chironomidés et d’autres insectes, des amphipodes (gammaridés), des

végétaux (algues et autres) et des détritus (Specziár et al., 1997 ; Specziár et Rezsu, 2009).

D’après l’étude de Martyniak et al. (1999) dans le lac Wirbel en Pologne, les brèmes borde-

lières de 90 à 150 mm LST se nourrissent principalement de macrophytes, de mollusques

gastéropodes et de chironomidés ; les cladocères sont très peu consommés.
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En l’absence d’études supplémentaires, seules deux écophases sont distinguées pour la

brème bordelière dans le présent travail. Cette distinction rend compte du passage entre un

régime alimentaire zooplanctonophage et un régime dominé par les macroinvertébrés.

Table A.13 – Spectre alimentaire de l’espèce Blicca bjoerkna.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LST < 60 mm (LF < 69 mm) (1) Zooplancton
LST > 60 mm (LF > 69 mm) (1) Mollusques bivalves (Dreissena polymorpha), mollusques

gastéropodes, insectes (larves et pupes de chironomidés et
autres), végétaux (algues et macrophytes) et (2) cladocères,
amphipodes (gammaridés), détritus.

14. Le carassin argenté, Carassius gibelio

Specziár et Rezsu (2009) classent tous les carassins argentés du lac Balaton (Hongrie)

dans la même guilde trophique quelle que soit leur taille, i.e. de 21 à 400 mm LST. Un chan-

gement de régime alimentaire est néanmoins détecté à 80 mm LST. Pour toutes les classes

de taille, la matière végétale vivante (diatomées) et les détritus représentent ensemble environ

60% de la masse totale des matières ingérées. Les diatomées sont davantage consommées

par les individus de moins de 80 mm LST (47% du bol alimentaire) ; inversement, les détritus

sont davantage consommés par les individus de plus de 80 mm LST (44% du bol alimentaire).

Chez cette classe de taille, le zooplancton occupe une place importante dans le régime alimen-

taire.

Note : Dans le cadre du projet CAPALEST, la taille minimale relevée est de 125 mm LF.

Table A.14 – Spectre alimentaire de l’espèce Carassius gibelio.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Entre 20 et 80 mm LST (1) Diatomées et (2) détritus, zooplancton, arthropodes de surface
Entre 80 et 400 mm LST (1) Détritus, zooplancton et (2) diatomées

15. La motelle à cinq barbillons, Ciliata mustela

Dans la mer du Nord, les motelles à cinq barbillons de 20 à 40 mm LT se nourrissent es-

sentiellement de copépodes calanoïdes ; ces derniers représentent, en masse, 52% à 80% du

bol alimentaire. Les œufs de poissons, les mégalopes de crabe et les amphipodes du genre

Gammarus sont également des proies importantes qui, lorsqu’ils sont consommés, peuvent

représenter respectivement jusqu’à 36%, 36% et 11% de la masse des contenus stomacaux.

Des copépodes harpacticoïdes sont également ingérés, mais leur consommation est acces-

soire (Vandendriessche et al., 2007). Dans l’estuaire du Tage, les décapodes (83% M), surtout

Crangon crangon (69% M), sont les proies préférentielles des motelles de 80 à 200 mm LST. Le

crabe Carcinus maenas représente 7,2% (% M) des proies ingérées. Les téléostéens (8,1% M),

en particulier P. minutus (7,2% M), et les polychètes (5,8% M) sont des proies relativement im-

portantes. Les mysidacés, les isopodes, les amphipodes (32% N, mais seulement 1,2% M),
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les mollusques, les ophiures, les larves d’insectes et les algues n’entrent qu’accessoirement

dans la composition des contenus stomacaux (Costa, 1988). Dans l’estuaire de l’Escaut, le bol

alimentaire des motelles de 63 à 203 mm LST est constitué à 51% de caridés (crangonidés et

palaemonidés notamment), à 24% d’amphipodes et, de manière plus accessoire, à 8% de my-

sidacés et 5% de poissons (Hostens et Mees, 1999). Le schéma reste similaire dans l’estuaire

du Mondego : chez les individus de 50 à 200 mm LT, les décapodes Crangon crangon et Car-

cinus maenas sont les proies dominantes (67% M) et les poissons (Pomatoschistus microps)

sont des proies secondaires (27% M ; Dolbeth et al., 2008).

Table A.15 – Spectre alimentaire de l’espèce Ciliata mustela.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 45 mm (1) Copépodes (calanoïdes) et (2) œufs de poissons, mégalopes de
crabe, amphipodes (gammaridés)

LT > 45 mm (1) Crustacés décapodes (crabes et crevettes) et (2) poissons
(Pomatoschistus spp notamment)

16. Le hareng, Clupea harengus

Le hareng est un poisson zooplanctonophage qui peut alterner entre deux stratégies d’ac-

quisition de la nourriture. Lorsque les densités de proies sont faibles, le hareng se nourrit (à

vue) de particules en suspension. Lorsque les densités sont élevées, il s’alimente en filtrant les

particules (Arrhenius, 1996). Les jeunes harengs de l’année se nourrissent presque exclusive-

ment de copépodes et de cladocères ; les appendiculaires peuvent compléter le régime alimen-

taire (De Silva, 1973 ; Arrhenius, 1996). À partir d’un an, les harengs consomment également

des proies de plus grande taille : les principales sources de nourriture sont les euphausiacés,

les amphipodes, les appendiculaires et – toujours – les copépodes ; les cladocères peuvent

représenter des proies d’importance secondaire (De Silva, 1973 ; Langøy et al., 2012).

Table A.16 – Spectre alimentaire de l’espèce Clupea harengus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Individus de moins d’un an
(LT < 110 mm)

(1) Copépodes, cladocères et (2) appendiculaires

Individus de plus d’un an
(LT > 110 mm)

(1) Euphausiacés, copépodes, amphipodes, appendiculaires et
(2) cladocères

17. Le congre, Conger conger

Le régime alimentaire du congre a été principalement étudié en milieu marin (Anastasopou-

lou et al., 2003 ; O’Sullivan et al., 2004 ; Xavier et al., 2010 ; Abi-Ayad et al., 2011 ; Matić-Skoko

et al., 2012) et très peu dans les estuaires (Costa, 1988). Aucune information concernant l’ali-

mentation des individus de moins de 200 mm LT n’a été repérée dans la bibliographie.

Les congres se nourrissent principalement de poissons, de macrocrustacés décapodes et

de mollusques céphalopodes. Dans de nombreuses études, les poissons dominent très large-

ment le régime alimentaire, les autres catégories de proies ayant une importance marginale ;
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c’est le cas dans la partie orientale de la mer Ionienne (Anastasopoulou et al., 2003), dans

l’archipel des Açores (Morato et al., 1999) et sur les côtes et au large de l’Irlande (O’Sullivan

et al., 2004). Dans d’autres cas, les poissons sont les proies principales mais ils sont suivis

de près par les crustacés et les céphalopodes. Ainsi, dans l’estuaire du Tage, 58% des proies

ingérées par quatre congres de 200 à 500 mm LST sont des poissons (Solea solea, Ciliata

mustela et poissons non identifiés) et 40% sont des crustacés décapodes (Carcinus maenas

et Crangon crangon). Dans la mer Adriatique, les poissons, les crustacés décapodes et les

mollusques céphalopodes sont recensés respectivement dans 46%, 23% et 4% des estomacs

non vides et représentent, en masse, 72%, 18% et 5,5% du bol alimentaire (Matić-Skoko et

al., 2012). Dans l’Atlantique du Nord-Est, au sud du Portugal, les poissons, les céphalopodes

et les crustacés représentent respectivement 67%, 17% et 16% de la masse totale des proies

ingérées par les congres (Xavier et al., 2010). L’étude d’Abi-Ayad et al. (2011) est la seule à

relever une fréquence d’occurrence des crustacés – crabes et crevettes – supérieure à celle

des poissons ostéichtyens (54% contre 43%).

Aucun effet de la taille sur le régime alimentaire n’a été mis en évidence chez des congres

mesurant de 200 à environ 2000 mm LT (Morato et al., 1999 ; Abi-Ayad et al., 2011 ; Matić-

Skoko et al., 2012).

Table A.17 – Spectre alimentaire de l’espèce Conger conger.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 200 mm Pas d’information
LT > 200 mm (jusqu’à au moins
1860 mm LT)

(1) Poissons et (2) macrocrustacés (crevettes, crabes) et mollusques
céphalopodes

18. L’amour blanc, Ctenopharyngodon idella

L’amour blanc connaît une transition majeure de régime alimentaire au cours de la crois-

sance, passant d’un régime carnivore à un régime herbivore. Les jeunes stades, jusqu’à 25-

40 mm LT, se nourrissent principalement de microcrustacés (cladocères, copépodes) ou de

larves de chironomidés. Consommés par les plus petits amours blancs (LT < 15 mm et LT

< 21 mm, respectivement), les protozoaires et les cladocères sont ensuite négligés au profit de

proies animales de plus grande taille (i.e. cladocères, copépodes et larves de chironomidés ;

Watkins et al., 1981 ; Shireman et Smith, 1983).

La transition entre les régimes carnivore et herbivore est progressive. Les jeunes pois-

sons s’alimentent d’abord de microflore (périphyton, algues filamenteuses) et de macrophytes

(e.g. lentilles d’eau) avant de se nourrir exclusivement d’hydrophytes submergés voire de ma-

croalgues (e.g. characées). La plupart du temps, les hydrophytes submergés sont préférés

aux macroalgues. Malgré son comportement préférentiellement herbivore, l’amour blanc peut

consommer des proies animales lorsque la disponibilité en ressources végétales est limitante.

Dans ce cas, l’amour blanc se nourrit d’insectes (larves, nymphes, adultes), de microcrustacés

(cladocères, copépodes) mais également d’amphipodes, d’oligochètes, de petits poissons ou

de gastéropodes (Colle et al., 1978 dans Chilton et Muoneke, 1992 ; Shireman et Smith, 1983 ;

Chilton et Muoneke, 1992 ; Cudmore et Mandrak, 2004).
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Table A.18 – Spectre alimentaire de l’espèce Ctenopharyngodon idella.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 25-40 mm (1) Larves d’insectes, cladocères, copépodes (+ autres
microorganismes animaux)

Entre 25-40 et 86 mm LT (1) Macroflore, microflore (périphyton, algues filamenteuses) et
(2) microcrustacés, insectes

LT > 86 mm (1) Macrophytes, macroalgues et (2) microcrustacés (cladocères,
copépodes), insectes (larves, nymphes, adultes)

19. La carpe commune, Cyprinus carpio

Le régime alimentaire de la carpe commune, et ses changements au cours de la croissance,

ont été principalement étudiés dans les lacs et étangs d’eau douce (e.g. Vilizzi et Walker, 1999 ;

García-Berthou, 2001 ; Khan, 2003 ; Nunn et al., 2007 ; Specziár et Rezsu, 2009). Très peu d’in-

formations sont disponibles dans les milieux estuariens (voir néanmoins Baldó et Drake, 2002).

Les éléments présentés ci-après concernent donc majoritairement l’eau douce ; les spécificités

du régime alimentaire en milieu estuarien sont décrites dans un second temps.

Chez la carpe commune, deux changements majeurs de régime alimentaire au cours de

la croissance ont été identifiés lors de la revue bibliographique : le premier vers 20-30 mm

LT (Vilizzi et Walker, 1999 ; Khan, 2003), le second autour de 150 mm LT (Khan, 2003). Les

larves et postlarves de carpe (LT < 20-30 mm) se nourrissent uniquement de zooplancton –

cladocères et copépodes (Khan, 2003 ; Nunn et al., 2007). Dans l’étude de Khan (2003), les

cladocères dominent très largement les contenus stomacaux par rapport aux copépodes. À

partir de 20-30 mm LT (et jusqu’à 150 mm LT), des ressources alimentaires benthiques sont

progressivement incorporées dans le régime alimentaire : des insectes aquatiques et leurs

larves (chironomidés notamment), des oligochètes, des bivalves et des gastéropodes (Vilizzi et

Walker, 1999 ; Khan, 2003). Le zooplancton reste néanmoins la nourriture préférentielle (Khan,

2003 ; Nunn et al., 2007).

L’importance des microcrustacés décroît avec la taille des carpes. Concomitamment, la pro-

portion des ressources benthiques – détritus et macroinvertébrés – augmente chez les carpes

moyennes et grosses (Khan, 2003). À partir de 150 mm LT, les carpes se nourrissent ma-

joritairement de macroinvertébrés benthiques et de détritus. Du zooplancton et des végétaux

sont également consommés, mais leur importance reste secondaire (García-Berthou, 2001 ;

Khan, 2003 ; Specziár et Rezsu, 2009). La matière végétale est par ailleurs délaissée au profit

des ressources animales, quand celles-ci sont abondantes (Eder et Carlson, 1977 dans Khan,

2003).

Dans l’estuaire du Guadalquivir, Baldó et Drake (2002) montrent que les postlarves (LT < 30 mm ;

22 mm en moyenne) et les juvéniles (LT > 30 mm ; 61 mm en moyenne) de carpe commune

consomment, en biomasse, 97−98% de mysidacés. Chez les postlarves, les copépodes sont

les seuls autres items consommés ; chez les juvéniles, le régime alimentaire est complété par

des amphipodes, des poissons et des insectes.
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Table A.19 – Spectre alimentaire de l’espèce Cyprinus carpio.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 20-30 mm (1) Cladocères, copépodes(*)
Entre 20-30 et 150 mm LT (1) Cladocères, copépodes(*) et (2) macroinvertébrés benthiques

(insectes aquatiques et leurs larves – chironomidés notamment –,
oligochètes, bivalves, gastéropodes)

LT > 150 mm (1) Macroinvertébrés benthiques (insectes aquatiques et leurs larves
– chironomidés notamment –, oligochètes, bivalves,
gastéropodes), détritus et (2) cladocères, copépodes, végétaux

(*) La question de l’inclusion des mysidacés dans les proies principales se pose. L’étude de Baldó et Drake (2002)

plaide pour leur intégration mais cette étude annonce des résultats surprenants et pas seulement pour la carpe

commune.

20. Le bar franc, Dicentrarchus labrax

À partir de 110-120 mm LF et jusqu’à l’âge adulte, le bar franc est un poisson carnivore qui

se nourrit principalement de crustacés décapodes et de poissons. Entre les stades post-larvaire

et adulte, le bar franc connaît deux changements majeurs de régime alimentaire : zooplanctono-

phage jusqu’à une taille de 40 mm LF, il est ensuite prédateur non sélectif d’invertébrés jusqu’à

environ 110-120 mm LF, avant d’atteindre le régime alimentaire caractéristique des adultes. La

taille des proies ingérées augmente avec celle des bars francs.

Dans le delta du Pô, les bars francs de l’année de moins de 30 mm LST consomment es-

sentiellement des copépodes et des larves nauplii de copépodes et de cirripèdes. Au mois de

juin, quand les individus mesurent de 28 à 43 mm LST, les larves de décapodes représentent

environ 76% (% N) des items ingérés et les mysidacés 14%. En juillet, alors que les indivi-

dus mesurent de 50 à 80 mm LST, les mysidacés deviennent les proies majoritaires (96% N)

(Ferrari et Chieregato, 1981). Dans des marais intertidaux naturels et dépoldérisés de l’es-

tuaire de la Blackwater (Royaume-Uni), le régime alimentaire des bars francs change vers

30 mm LF marquant une transition entre le zooplancton et des proies plus benthiques (épi- et

hyper-benthiques). Au-dessous de 30 mm LF, seuls des petits crustacés planctoniques sont

consommés. Les copépodes calanoïdes représentent alors entre 56 et 84% de la biomasse

des proies ingérées. Les estomacs sont complétés par des écophases planctoniques de crus-

tacés (brachyoures, anomoures, copépodes harpacticoïdes), des isopodes et des juvéniles de

crevettes. La période entre 30 mm et 60 mm LF apparaît comme une transition ; le spectre

alimentaire y est relativement diversifié. Le bol alimentaire se compose de copépodes cala-

noïdes (22% M), de juvéniles de crabe vert (22% M), d’amphipodes (20% M), de crevettes

grises (10% M) et d’annélides polychètes (10% M). À partir de 40 mm LF, l’importance des

copépodes calanoïdes décroît nettement au profit des amphipodes et des juvéniles de crabe

vert. Entre 60 et 120 mm LF, les juvéniles de bar franc se nourrissent de juvéniles de crabe

vert (Carcinus maenas), de crevettes (Crangon crangon et Palaemonetes varians), de poly-

chètes et d’amphipodes. Les bars de 120 à 230 mm consomment uniquement des jeunes

crabes verts. Néanmoins, l’importance des crabes verts dans le régime alimentaire des bars

est plus forte au Royaume-Uni que dans d’autres pays comme la France, l’Italie ou l’Irlande

(Fonseca et al., 2011). Dans les mêmes marais (estuaire de la Blackwater), des analyses iso-

topiques montrent que les larves et les juvéniles de P. microps sont la principale ressource

alimentaire pour les bars francs âgés de deux ans, sauf pour l’un des marais où le polychète
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N. diversicolor domine le régime alimentaire (51% à 69%). Les invertébrés N. diversicolor,

C. maenas, O. gammarellus et P. longirostris et le zooplancton représentent tous d’importantes

ressources secondaires (Green et al., 2012). Dans les marais intertidaux de la baie du Mont

Saint-Michel, les jeunes bars de l’année (18−112 mm LF) consomment principalement des

amphipodes (75% M) , des mysidacés (8,0% M), des copépodites (7,7% M) et des polychètes

(7,3% M). Les principaux représentants des amphipodes, des mysidacés et des polychètes

sont respectivement Orchestia gammarellus, Neomysis integer et Nereis diversicolor (Laffaille

et al., 2001). Dans la zone subtidale de l’estuaire de la Gironde (Pasquaud, 2006), les indi-

vidus de 50 à 150 mm se nourrissent de plusieurs catégories de proies : les copépodes, les

polychètes, les mysidacés, les amphipodes (gammaridés) et les crevettes (Crangon crangon

et Palaemon longirostris). Entre 200 et 500 mm, les bars consomment préférentiellement des

crevettes et des poissons, avec les crabes et les amphipodes comme catégories secondaires.

L’étude réalisée par le CTGREF (1979) dans l’estuaire de la Gironde met en évidence une

différence de régime alimentaire entre les bars de 50 à 100 mm et ceux de 100 à 150 mm.

Les premiers consomment des amphipodes (35% V), des isopodes (30% V) et des mysida-

cés (15% V) ; les seconds se nourrissent principalement de crevettes (60% V) et, dans une

moindre mesure, d’amphipodes (25% V), de polychètes (7,5% V) et d’isopodes (7,5% V). Les

jeunes bars francs de l’estuaire du Mondego mesurant entre 40 et 120 mm LT consomment,

en biomasse, 34% de décapodes (25% C. crangon ; 8,4% C. maenas), 22% de polychètes

(15% de capitellidés ; 7,4% Nereis diversicolor), 14% d’amphipodes (12% Corophium, 1% Or-

chestia), 9,4% de téléostéens, 4,3% de mysidacés, 4,0% de mollusques (Scrobicularia plana)

et 3,9% de copépodes (Dolbeth et al., 2008 ; Martinho et al., 2008). Dans quatre marais inter-

tidaux répartis le long du gradient de salinité de l’estuaire de l’Escaut, les bars francs d’un à

deux ans (80 à 120 mm et 150 à 200 mm LT, respectivement) se nourrissent de crabes verts

(9−57% M), de l’amphipode Orchestia (3−55% M) et de la crevette grise (18−32% M). Les

mysidacés et le polychète N. diversicolor représentent ponctuellement jusqu’à 9 et 11% de la

biomasse ingérée, respectivement (Hampel et al., 2005). D’après Audousset (1978), les jeunes

bars francs d’un an (140 à 200 mm) se nourrissent essentiellement d’amphipodes. Les cre-

vettes sont présentes en grandes quantités dans les contenus stomacaux des bars de deux à

trois ans. La proportion de crabes et de poissons augmente ensuite avec la taille des bars. Le

bar franc se nourrit à la fois de poissons pélagiques (clupéiformes) et de poissons benthiques

(gobies ; Audousset, 1978). Sur les côtes françaises, les juvéniles – stades larvaires exclus –

consomment principalement des petits crustacés (amphipodes, mysidacés, isopodes) et, dans

une proportion moindre, des petits poissons (Barnabé, 1980). À partir d’une taille d’environ

200 mm, les crevettes puis les crabes deviennent fréquents dans les contenus stomacaux. Les

plus gros individus consomment des crustacés (crabes, crevettes) et des poissons pélagiques

et benthiques (Barnabé, 1980).

21. Le bar moucheté, Dicentrarchus punctatus

Comparativement au bar franc, peu de données sont disponibles sur l’écologie alimentaire

du bar moucheté (Pasquaud, 2006). Les bars mouchetés sont des poissons prédateurs qui se

nourrissent de mysidacés, d’isopodes, d’amphipodes, de crevettes et de poissons. Seuls les

plus jeunes individus consomment du zooplancton (Pasquaud, 2006 ; Gushchin, 2013).
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Table A.20 – Spectre alimentaire de l’espèce Dicentrarchus labrax.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LF < 40 mm (1) Copépodes et larves de crustacés (copépodes, décapodes et
cirripèdes) et (2) mysidacés

Entre 40 et 110-120 mm (1) Mysidacés, amphipodes (Corophium volutator et Orchestia

gammarellus), isopodes, annélides polychètes, juvéniles de crabes
(Carcinus maenas), crevettes et (2) poissons téléostéens,
copépodes

LF > 110-120 mm (1) Crevettes, crabes, poissons et (2) amphipodes

Dans l’estuaire du Guadalquivir, les mysidacés dominent très nettement le régime alimen-

taire des plus jeunes bars mouchetés. Chez les individus de moins de 30 mm LT, les mysidacés

représentent, pondéralement, près de 90% des contenus stomacaux (les copépodes seulement

5,7%). Leur importance diminue ensuite à mesure que les bars grandissent : la biomasse des

mysidacés régresse à 57% du bol alimentaire chez des bars mouchetés de 56 mm LT en

moyenne. D’autres proies apparaissent dans les estomacs, notamment 15% (% M) de crusta-

cés décapodes (Palaemon longirostris, Crangon crangon) et 12% (% M) de poissons (anchois,

sardines ; Baldó et Drake, 2002).

Dans l’estuaire de la Gironde, le régime alimentaire des bars mouchetés mesurant entre

70 et 300 mm se compose essentiellement d’isopodes et de mysidacés et, selon les saisons,

d’amphipodes, de crevettes et de poissons (Pasquaud, 2006). Pendant la saison chaude, le

bol alimentaire des individus mesurant entre 90 et 150 mm LT se compose, en volume, de

57% d’isopodes, de 22% de poissons téléostéens et de 21% de crevettes (Palaemon spp et

Crangon crangon ; Pasquaud et al., 2008). Pour Pasquaud (2006), le régime alimentaire des

bars mouchetés mesurant entre 70 et 300 mm varie peu avec la taille.

Gushchin (2013) met en évidence deux changements ontogéniques de régime alimentaire

au cours de la croissance dans le golfe d’Arguin, en Mauritanie. Le premier se produit autour de

40 mm LT et le second autour de 120 mm LT. Les juvéniles de moins de 40 mm LT consomment

exclusivement des copépodes planctoniques. Entre 40 et 120 mm LT, le spectre alimentaire

comprend des petits amphipodes, des larves de décapodes et, ponctuellement, des polychètes.

À partir de 120 mm LT, le bar moucheté devient ichtyophage. Les poissons représentent, en

masse, 67% des proies ingérées par les individus de 120 à 140 mm LT et jusqu’à 97% chez

les individus de 160 à 180 mm LT. Les poissons consommés par les bars mouchetés de plus

de 120 mm LT sont des juvéniles ou des individus de petite taille.

Table A.21 – Spectre alimentaire de l’espèce Dicentrarchus punctatus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 40 mm (LF < 37 mm) (1) Copépodes planctoniques, mysidacés
Entre 40 et 120 mm LT (1) Mysidacés, isopodes, amphipodes, crevettes (phases larvaires et

juvéniles notamment) et (2) poissons, polychètes
LT > 120 mm (LF > 110 mm) (1) Mysidacés, isopodes, amphipodes, crevettes, poissons

22. L’anchois européen, Engraulis encrasicolus

L’anchois européen a un spectre alimentaire restreint : il se nourrit principalement de méta-

zooplancton (copépodes, cladocères et larves de crustacés, de bivalves et de poissons) et de
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mysidacés (Tudela et Palomera, 1997 ; Baldó et Drake, 2002 ; Pasquaud, 2006 ; Borme et al.,

2009 ; Morote et al., 2010). Un effet taille est discernable pour les individus de moins de 40 mm

LT ; il concerne différentes catégories de proies qui appartiennent au zooplancton – notamment

différents stades de développement des copépodes (Morote et al., 2010). Dans l’estuaire du

Guadalquivir, Baldó et Drake (2002) montrent une augmentation de l’abondance pondérale des

mysidacés dans les contenus stomacaux entre les individus de moins de 40 mm LT et ceux de

plus de 40 mm LT. À l’inverse, la taille n’affecte pas le régime alimentaire des individus me-

surant entre 38 et 121 mm LT dans l’estuaire de la Gironde (Pasquaud, 2006). À partir des

différentes études consultées sur le régime alimentaire de l’anchois, l’importante consomma-

tion de mysidacés apparaît comme une spécificité des milieux estuariens. Cette particularité

pourrait être liée à la turbidité plus élevée des estuaires qui limite la perception visuelle des

prédateurs chez les mysidacés (Pasquaud, 2006).

Table A.22 – Spectre alimentaire de l’espèce Engraulis encrasicolus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Toutes tailles (1) Copépodes, cladocères, mysidacés, larves de crustacés, de
bivalves et de poissons

23. La gambusie, Gambusia holbrooki

La distinction entre les deux espèces de gambusie, Gambusia affinis et G. holbrooki, semble

s’être imposée en 1988 (Wooten et al., 1998 dans Pyke, 2005). La gambusie G. holbrooki est

un poisson carnivore avec un large spectre alimentaire qui capture généralement ses proies

à la surface de l’eau, ou près de celle-ci (e.g. García-Berthou, 1999 ; Pyke, 2005 ; Erguden,

2013). Elle est parfois considérée comme omnivore en raison des importantes quantités de

végétaux – algues filamenteuses notamment – et de détritus ingérés dans certains contextes

(Blanco et al., 2004 ; Specziár, 2004).

Bien que la gambusie ait été introduite en Europe pour lutter contre les moustiques (Keith et

al., 2011), les larves de chironomidés, et plus généralement les macroinvertébrés benthiques,

ne sont pas des proies préférentielles pour cette espèce (García-Berthou, 1999 ; Pyke, 2005).

Le régime alimentaire de la gambusie se compose principalement de zooplancton et de ma-

croinvertébrés neustoniques. Les rotifères, les ostracodes, les copépodes et les cladocères

sont les proies zooplanctoniques consommées. Parmi les macroinvertébrés neustoniques fi-

gurent notamment les insectes (chironomidés adultes, formicidés, etc.), les araignées et les

collemboles. Les gambusies peuvent également se nourrir, dans une moindre proportion, de

zoobenthos (larves de diptères), d’œufs de moustiques et même de leur propre progéniture

(Cabral et al., 1998 ; García-Berthou, 1999 ; Pyke, 2005 ; Gkenas et al., 2012 ; Erguden, 2013).

Les algues – phytoplancton, épiphytes, algues filamenteuses – et les détritus sont parfois

consommés en fortes quantités, jusqu’à dominer en biomasse et en volume les contenus

stomacaux des gambusies : c’est le cas dans le lac Xeresa sur la côte méditerranéenne de

l’Espagne (Blanco et al., 2004) et dans le lac de Héviz, en Hongrie (Specziár, 2004). D’après

plusieurs auteurs, la gambusie a une préférence alimentaire pour le zooplancton (Cabral et al.,

1998 ; Blanco et al., 2004 ; Gkenas et al., 2012). Les algues et les détritus pourraient être des

ressources suboptimales, exploitées en l’absence de proies plus intéressantes.

321



L’existence d’un effet taille sur le régime alimentaire a été mis en évidence chez la gambu-

sie (Mansfield et Mcardle, 1998 ; García-Berthou, 1999 ; Blanco et al., 2004). Pour Mansfield et

Mcardle (1998), les individus de plus de 25 mm LST consomment une plus grande proportion

(% N) de faune terrestre et de mysidacés tandis que les individus de moins de 15 mm LST se

nourrissent davantage de zooplancton et de larves de chironomidés. Dans le lac de Banyoles,

en Espagne, García-Berthou (1999) observe une évolution ontogénique entre un régime ali-

mentaire caractérisé par les cladocères – ainsi que les diatomées et les larves de copépodes

– et un régime caractérisé par de plus fortes abondances de certains insectes adultes. La taille

à laquelle s’opère cette transition n’est cependant pas explicitée. Enfin, dans les chenaux d’ir-

rigation de la basse vallée du Mondego, les gambusies de plus de 35 mm LST consomment

une plus grande proportion de cladocères et de chironomidés adultes alors que les gambusies

de petite et moyenne taille se nourrissent davantage de rotifères. Les ostracodes et les copé-

podes sont prisés par tous les groupes de taille (Cabral et al., 1998). Specziár (2004) réfute

l’hypothèse d’un changement ontogénique de régime alimentaire chez la gambusie dans le lac

de Héviz, la différence d’alimentation entre juvéniles et adultes s’expliquant par une utilisation

différente de l’habitat. Ainsi, nous n’avons considéré qu’une seule écophase pour la gambusie.

Table A.23 – Spectre alimentaire de l’espèce Gambusia holbrooki.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Toutes tailles 1) Zooplancton (rotifères, ostracodes, copépodes, cladocères),
macroinvertébrés neustoniques (chironomidés et autres insectes,
araignées, collemboles, etc.) et (2) macroalgues (dont les algues
filamenteuses), microalgues (dont les diatomées), détritus

24. L’épinoche, Gasterosteus aculeatus

Le régime alimentaire de l’épinoche a été étudié dans une grande variété d’habitats d’eau

douce, saumâtre et salée. L’épinoche se nourrit de copépodes, de cladocères, d’amphipodes,

de larves de diptères (chironomidés et simuliidés) et, de manière secondaire, d’annélides po-

lychètes (Hynes, 1950 ; Moore et Moore, 1976 ; Bergersen, 1996 ; Sánchez-Gonzáles et al.,

2001 ; Peltonen et al., 2004 ; McIntyre et al., 2006 ; Nunn et al., 2007 ; Dukowska et al., 2009 ;

Niksirat et al., 2010 ; Spilseth et Simenstad, 2011 ; Kellnreitner et al., 2012). Peu d’études

ont abordé l’évolution du régime alimentaire avec la croissance. D’après la synthèse biblio-

graphique réalisée par Nunn et al. (2012), les épinoches consomment des cladocères et des

copépodes à la fois au stade larvaire et au stade juvénile ; le passage du premier au second

s’accompagne néanmoins d’une disparition des rotifères dans les contenus stomacaux et d’une

apparition concomitante des pupes de chironomidés, des annélides oligochètes, des isopodes

(asellidés) et des amphipodes (gammaridés). Dans une petite lagune côtière de la baie de

Californie au Mexique, Sánchez-Gonzáles et al. (2001) montrent peu de différences entre les

contenus stomacaux des épinoches de 30−45 mm LST et celles de 45−60 mm LST : pour les

deux classes de taille, les copépodes et les larves de chironomidés sont les proies principales.

Néanmoins, les individus de 30−45 mm LST consomment davantage de rotifères et les indi-

vidus de 45−60 mm LST une plus grande proportion de pupes de chironomidés. Dans un lac

au Groenland, les larves et pupes de chironomidés sont les proies principales des épinoches
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de 26 à 34 mm LT et de 40 à 52 mm LT ; les plus petits poissons consomment plus de larves

que de pupes et les plus grands individus mangent autant ou plus de pupes que de larves

(Bergersen, 1996). Les évolutions du régime alimentaire avec la taille chez l’épinoche restent

globalement assez subtiles ; seules deux écophases sont distinguées au terme de la synthèse

bibliographique.

Table A.24 – Spectre alimentaire de l’espèce Gasterosteus aculeatus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 20 mm (1) Cladocères, copépodes
Entre 20 et 75 mm LT (1) Zooplancton (cladocères et copépodes), amphipodes, larves de

diptères (chironomidés et simulidés) et (2) annélides polychètes

25. La grémille, Gymnocephalus cernuus

En eau douce, la grémille est un poisson spécialiste benthivore (Bergman et Greenberg,

1994). Dans les estuaires tidaux, le zooplancton et le necton occupent une place plus impor-

tante que le zoobenthos dans le régime alimentaire (Hölker et Thiel, 1998). La majorité des

études disponibles sur les préférences alimentaires de la grémille ont été réalisées en eau

douce ; sauf indication spécifique, la synthèse ci-dessous relate les résultats obtenus en milieu

dulçaquicole.

Le régime alimentaire de la grémille connaît un seul changement au cours de l’ontoge-

nèse : zooplanctonophage aux stades les plus précoces, la grémille devient ensuite benthivore.

D’après les travaux de Rezsu et Specziár (2006) et Specziár et Rezsu (2009) dans le lac Bala-

ton, le changement de régime alimentaire s’opère autour de 30 mm LST. Au-dessous de cette

taille, les grémilles consomment des copépodes, des cladocères et des ostracodes et, à partir

de 10 mm LST, des larves de chironomes. Au-delà de 30 mm LST, les larves et les pupes de

chironomes représentent, en biomasse, 66% à 100% des contenus stomacaux. Amphipodes,

mysidacés et autres invertébrés complètent le régime alimentaire. Le comportement zooplanc-

tonophage des petites grémilles est également mis en évidence par Ogle et al. (2004) dans un

tributaire du Lac Supérieur, où les individus de 3 à 17 mm LT consomment principalement des

copépodes et des cladocères.

L’ensemble des études consultées sur le régime alimentaire des grémilles de plus de 40-

50 mm LT montrent que les larves et les pupes de chironomidés sont les proies principales dans

les écosystèmes d’eau douce. Malgré leur importance secondaire, d’autres groupes taxono-

miques sont fréquemment consommés : les larves de trichoptères et d’éphéméroptères (voire

d’autres insectes), les isopodes (Asellus spp), les amphipodes (gammaridés), les mollusques

(e.g. Pisidium) et les microcrustacés (copépodes et cladocères ; Bergman, 1991 ; Werner et al.,

1996 ; Rezsu et Specziár, 2006 ; Lorenzoni et al., 2007 ; Schleuter et Eckmann, 2008 ; Tarvai-

nen et al., 2008 ; Specziár et Rezsu, 2009). Les grémilles adultes se nourrissent parfois d’autres

poissons et/ou de leurs pontes (Bergman, 1991 ; Hölker et Thiel, 1998).

Dans les estuaires tidaux, le zoobenthos a une importance moindre. Les jeunes grémilles se

nourrissent de copépodes et de mysidacés ; ces derniers sont particulièrement consommés par

les individus de plus de 70 mm. Les grémilles prédatent également les crustacés décapodes

(crevette grise). Chez les plus grands spécimens (LT > 150 mm), les petits poissons comme les
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éperlans, les gobies et les épinochettes deviennent des proies de première importance (Hölker

et Thiel, 1998).

Table A.25 – Spectre alimentaire de l’espèce Gymnocephalus cernuus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LST < 30mm (LF < 33mm) (1) Microcrustacés (copépodes, cladocères, ostracodes) et (2) larves
de chironomidés

Entre 33 (30 mm LST) et
139 mm LF (150 mm LT)

(1) Larves et pupes de chironomidés, mysidacés et (2) larves de
trichoptères et d’éphéméroptères (voire d’autres insectes),
isopodes, amphipodes, mollusques, microcrustacés (copépodes,
cladocères), poissons, crustacés décapodes (crevettes)

LF > 139 mm (LT > 150 mm) (1) Larves et pupes de chironomidés, poissons, mysidacés et
(2) larves de trichoptères et d’éphéméroptères (voire d’autres
insectes), isopodes, amphipodes, mollusques, microcrustacés
(copépodes, cladocères), crustacés décapodes (crevettes)

26. L’hippocampe à museau court, Hippocampus hippocampus

Une seule étude portant spécifiquement sur le régime alimentaire d’Hippocampus hippo-

campus a été identifiée dans la bibliographie ; elle concerne des individus vivant dans des her-

biers de posidonie, dans la mer Égée (Kitsos et al., 2008). À partir de l’analyse des contenus

stomacaux de 19 individus mesurant entre 69 et 104 mm LST, il apparaît que les amphipodes

(%FO = 74% ; %N = 44%) sont les proies principales, suivis par les mysidacés (%FO = 26% ;

%N = 16%), les décapodes anomoures (%FO = 21% ; %N = 13%) et les algues (%FO = 16% ;

%N = 9%).

Les éventuels changements de régime alimentaire au cours de la croissance n’ont pas

été documentés chez H. hippocampus. Néanmoins, Foster et Vincent (2004) mentionnent un

changement ontogénique chez une espèce proche, Hippocampus abdominalis : les individus

de 95 à 138 mm de haut consomment les amphipodes en plus fortes proportions tandis que

les individus de plus de 138 mm consomment davantage de crevettes.

Table A.26 – Spectre alimentaire de l’espèce Hippocampus hippocampus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Entre 69 et 104 mm LST (1) Amphipodes et (2) mysidacés, décapodes anomoures et algues

27. La perche soleil, Lepomis gibbosus

La perche soleil est un poisson opportuniste dont le régime alimentaire change graduelle-

ment entre les plus jeunes stades (moins de 20-25 mm LF), strictement zooplanctonophages,

et les individus de plus de 95-140 mm LF, macroinvertivores (García-Berthou et Moreno-Amich,

2000 ; Rezsu et Specziár, 2006). Un voire deux changements de régime alimentaire au cours

de l’ontogenèse ont été documentés.

La première transition intervient autour de 35 mm LF et correspond à un changement du

rapport de dominance entre les microcrustacés planctoniques et les macroinvertébrés, en fa-

veur de ces derniers. Les perches soleil de moins de 35 mm LF se nourrissent majoritairement
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de cladocères et de copépodes. Des larves de chironomidés vivant sur les sédiments – et éven-

tuellement d’autres arthropodes – sont consommés dès 20-25 mm LF mais ils ne constituent

pas la ressource principale jusqu’à 35 mm LF. Au-delà de 35 mm LF, les macroinvertébrés

dominent le régime alimentaire de la perche soleil et l’importance du zooplancton régresse.

Dans un premier temps, les larves de diptères (chironomidés) sont souvent les proies majo-

ritaires mais d’autres macroinvertébrés sont progressivement incorporés dans l’alimentation :

des insectes aquatiques (éphéméroptères, hétéroptères), des gammaridés, des isopodes et

des mysidacés (Godinho et al., 1997 ; Wolfram-Wais et al., 1999 ; García-Berthou et Moreno-

Amich, 2000 ; Rezsu et Specziár, 2006 ; Specziár et Rezsu, 2009 ; Maazouzi et al., 2011).

Pour certains auteurs, le régime alimentaire des plus grandes perches soleil est suffisam-

ment distinct pour justifier la création d’un troisième groupe trophique. La limite inférieure de ce

groupe est délicate à fixer mais elle se situe dans l’intervalle 95−140 mm LF (Rezsu et Spec-

ziár, 2006 ; Maazouzi et al., 2011). Au-delà de cette taille, la perche soleil ne consomme plus de

microcrustacés. Dans plusieurs écosystèmes et aires géographiques, les mollusques gastéro-

podes dominent les contenus stomacaux des plus grands individus : c’est le cas en Amérique

du Nord et dans le lac Balaton, en Hongrie. De manière générale, en Europe, les grandes

perches soleil se nourrissent de gastéropodes, de bivalves (moule zébrée), d’insectes (e.g.

larves d’odonates), de gammaridés, de crevettes et de poissons (Wolfram-Wais et al., 1999 ;

García-Berthou et Moreno-Amich, 2000 ; Rezsu et Specziár, 2006). Pour García-Berthou et

Moreno-Amich (2000), la consommation des gastéropodes correspond à une exploitation su-

boptimale des ressources, observée en situation de compétition avec d’autres poissons préda-

teurs ou de raréfaction des proies les plus avantageuses. Reszu et Specziár (2006) font état

d’une consommation régulière de végétaux, à la fois aquatiques (algues et macrophytes) et ter-

restres (graines), chez les individus de plus de 35 mm LF. Ce comportement paraît marginal ;

il n’a pas été observé dans les autres études portant sur le régime alimentaire de la perche

soleil. Pour Declerck et al. (2002), dans deux plans peu profonds en Belgique, le changement

d’alimentation entre 20 et 104 mm LST est si progressif chez la perche soleil qu’il est impossible

d’identifier des tailles où les transitions seraient plus prononcées.

Table A.27 – Spectre alimentaire de l’espèce Lepomis gibbosus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LF < 35 mm (1) Zooplancton (cladocères, copépodes) et (2) larves de
chironomidés (pour les individus entre 25 et 35 mm LF)

Entre 35 et 95-140 mm LF (1) Insectes (larves de chironomidés, éphéméroptères et
hétéroptères), amphipodes (gammaridés), isopodes, mysidacés et
(2) zooplancton (cladocères, copépodes)

LF > 95-140 mm (1) Mollusques (gastéropodes, bivalves), larves de chironomidés et
autres insectes (larves, nymphes, pupes, adultes), amphipodes,
crevettes, poissons

28. Les mulets

Trois espèces de mulets sont présentes dans l’estuaire de la Gironde : le mulet porc Liza

ramada, le mulet doré Liza aurata et le mulet à grosses lèvres Chelon labrosus. Parmi ces

trois espèces, seuls L. ramada et C. labrosus ont été capturés lors du projet CAPALEST. Le

régime alimentaire des trois espèces girondines de mulets présente de fortes similitudes, ce qui
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justifie une présentation conjointe. Les juvéniles de mulets ont d’ailleurs souvent été étudiés

sans distinction de l’espèce (Albertini-Berhaut, 1974 ; Lebreton et al., 2013). Les spécificités

alimentaires et ontogéniques de chaque espèce sont abordées dans un second temps.

Dès leur première année de croissance, L. aurata, L. ramada et C. labrosus passent d’un

régime alimentaire microcarnivore à base de proies capturées dans toute la colonne d’eau

à un comportement limnobenthophage (Albertini-Berhaut, 1973 ; CTGREF, 1979 ; Cambrony,

1983). Le comportement limnobenthophage, qui consiste à s’alimenter dans la couche super-

ficielle des sédiments en la raclant, conduit les mulets à ingérer des quantités variables de

sédiments, de détritus, de microalgues, mais aussi de méiofaune et de macrofaune (Lebreton

et al., 2011 ; Carpentier et al., 2014). Une fois le comportement limnobenthophage acquis, le

régime alimentaire des mulets ne change plus avec la taille (Cardona, 2001 ; Pasquaud, 2006 ;

Lebreton et al., 2011).

Dans les premiers temps, les juvéniles de mulet se nourrissent de petites proies variées :

les copépodes (cyclopoïdes, calanoïdes, harpacticoïdes) et leurs larves, les cladocères, les

ostracodes, les rotifères, les petits insectes (e.g. larves, nymphes ou adultes de chironomidés),

les amphipodes, les tanaidacés et les polychètes. Selon les auteurs et les espèces, les jeunes

stades de mulet soit se nourrissent de petites proies strictement ou majoritairement pélagiques

(i.e. planctoniques ; Cambrony, 1983 pour C. labrosus ; Gisbert et al., 1996), soit exploitent

l’ensemble de la colonne d’eau, y compris la surface des sédiments (Cambrony, 1983 pour

L. aurata).

À partir d’une taille comprise entre 45 et 60 mm LST (52 et 75 mm LF), les trois espèces de

mulets présentes dans la Gironde acquièrent leur régime alimentaire définitif (Albertini-Berhaut,

1974 ; Ferrari et Chieregato, 1981 ; Cambrony, 1983). Dans les milieux estuariens, en particulier

sur les vasières intertidales et dans les marais intertidaux, celui-ci se compose de microalgues

benthiques (diatomées et, dans une moindre mesure, cyanophycées et algues filamenteuses),

de fragments de plantes, de détritus organiques, de méiofaune et de macrofaune benthique.

Parmi la méiofaune, figurent les nématodes, les copépodes, les foraminifères et les ostracodes ;

la macrofaune inclut quant à elle les annélides polychètes et oligochètes (Cardona, 2001 ; Car-

pentier et al., 2014). Le zooplancton peut par ailleurs continuer à représenter une part non

négligeable de l’alimentation chez les mulets de plus grande taille, comme dans la zone sub-

tidale de l’estuaire de la Gironde (Pasquaud, 2006) ou dans la baie de Scardovari (Ferrari et

Chieregato, 1981). Grâce à leur système de filtration, L. ramada et L. aurata concentrent dans

leur estomac les diatomées benthiques, les nématodes, les copépodes et les ostracodes ; à

l’inverse, les plathelminthes et les foraminifères sont moins concentrés dans les estomacs que

dans les sédiments. D’autres proies potentielles comme les hydrobies sont tout simplement

rejetées (Carpentier et al., 2014). À l’inverse, Cardona (2001) observe que les hydrobies sont

les proies animales les plus communes dans les estomacs de C. labrosus, dans une lagune

côtière saumâtre. L’importance relative des proies animales par rapport aux matières végétales

et détritiques dans l’alimentation des mulets semble différer en fonction des saisons et des

habitats, comme le montrent des études récentes basées sur des analyses isotopiques. Dans

la zone subtidale de l’estuaire de la Gironde, les mulets porcs de 80 à 190 mm LF occupent,

parmi les différentes espèces de poisson étudiées, le plus bas niveau trophique. Ce résultat

est lié à la prépondérante des ressources végétales et détritiques dans leur alimentation (Pas-

quaud et al., 2010). Au contraire, dans les marais intertidaux de la baie de l’Aiguillon, les jeunes

mulets porcs (L. ramada) et dorés (L. aurata) de plus de 30 mm LF sont, au regard des ana-
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lyses isotopiques, des consommateurs secondaires. En effet, la majeure partie de la matière

organique et des sédiments qu’ils ingèrent contient une grande quantité de méiofaune et de

petite macrofaune (Lebreton et al., 2013).

La transition entre les régimes microcarnivore et limnivore est diversement décrite et docu-

mentée. La cinétique de cette transition, et la gamme de taille à laquelle elle s’opère, peuvent

différer selon les espèces et les aires géographiques. L’analyse du changement d’alimentation

lors de la croissance des jeunes mulets de l’année est rendue complexe par l’impossibilité dans

de nombreux cas de distinguer ce qui relève de l’effet taille de ce qui relève de l’effet saisonnier

(e.g. Cambrony, 1983). Pour Cambrony (1983), l’existence d’une phase de transition est liée à

l’acquisition du système filtreur (branchiospines). Sur le littoral provençal, les mulets L. ramada,

L. aurata et C. labrosus de moins de 20 mm LST (25 mm LF) ne consomment que des proies

animales tandis que les individus de plus de 55 mm LST (69 mm LF) ont une alimentation

presque exclusivement végétale. Entre 20 et 55 mm LST, certains individus se nourrissent de

proies animales, d’autres de végétaux, d’autres encore d’un mélange d’animaux et de végétaux

(Albertini-Berhaut, 1974). Dans la baie de Scardovari, la transition vers un régime alimentaire

herbivore ne s’opère pas avant 30 mm LST ; de plus, seuls certains individus de plus de 50 mm

LST ont un régime strictement herbivore, les autres se nourrissant de zoobenthos, voire de

zooplancton, en complément de la microflore benthique (Ferrari et Chieregato, 1981). Dans les

lagunes du Roussillon et du Narbonnais, un régime mixte de transition est observé chez les

jeunes de l’année de L. aurata entre le mois de mai et le mois d’août, période pendant laquelle

la longueur moyenne évolue de 30 à 48 mm LST (Cambrony, 1983). Dans la baie de l’Aiguillon,

Lebreton et al. (2013) relèvent des différences de composition isotopique entre les jeunes de

l’année de L. ramada et L. aurata de moins de 30 mm LF et ceux de plus de 30 mm LF, les

valeurs isotopiques évoluant fortement entre 20 et 30 mm LF. Cette différence est attribuée à

une transition entre des proies planctoniques et des ressources benthiques.

Afin de distinguer les écophases associées aux espèces de mulets recensées dans la Gi-

ronde, deux possibilités tenant compte de la phase de transition alimentaire – et des informa-

tions parfois discordantes repérées dans la bibliographie – nous paraissent envisageables. La

première consiste à retenir une taille intermédiaire pour effectuer la césure entre les stades

microcarnivores et les stades limnobenthophages ; celle-ci se situerait entre 25 et 75 mm LF.

La seconde option est de créer une écophase distincte pour couvrir la phase de transition.

28.1. Le mulet porc, Liza ramada

Dans le delta du Pô, les mulets porcs de moins de 28 mm LST sont presque exclusivement

zooplanctonophages : ils consomment en particulier des larves de polychètes, des larves de

copépodes et de cirripèdes, et des copépodes calanoïdes et cyclopoïdes. À partir du mois de

juin (LST > 37 mm), les larves de bivalves, les nématodes, les copépodes harpacticoïdes et

plus particulièrement les diatomées benthiques sont bien représentés dans les contenus sto-

macaux. En août (LST moyenne de 86 mm), les diatomées sont les seuls items consommés

(Ferrari et Chieregato, 1981). Dans les lagunes du Roussillon et du Narbonnais, les mulets

porcs de 17 à 22 mm LST consomment, en début avril, des copépodes pélagiques. Au mois de

juillet, ils mesurent de 26 à 46 mm LST et se nourrissent surtout d’insectes dérivants et, dans

une moindre mesure, de mysidacés (Cambrony, 1983). Les mulets porcs du delta de l’Èbre ont

pour proies principales les copépodes cyclopoïdes et calanoïdes, ainsi que des chironomidés

adultes et des polychètes (Gisbert et al., 1996). Les très petits mulets porcs de la Gironde

327



se nourrissent presque exclusivement de zooplancton. Ce n’est qu’à partir de 50 mm qu’ils

acquièrent un comportement benthique et consomment une forte proportion de microalgues

benthiques et de détritus. Dans cette classe de taille, oligochètes et zooplancton peuvent éga-

lement représenter des ressources alimentaires non négligeables (CTGREF, 1979). Pasquaud

(2006) confirme que le régime alimentaire des mulets porcs de plus de 100 mm se compose

de micro-algues (benthiques et/ou planctoniques), de métazooplancton (larves de crustacés et

œufs indéterminés), de copépodes et de détritus organiques. Aucun effet taille n’est détecté

entre 100 et 600 mm : les micro-algues et les détritus sont dominants (%FO > 50%) tandis que

le zooplancton et les copépodes représentent des proies secondaires. Dans les marais interti-

daux de la baie du Mont Saint-Michel (Laffaille et al., 2002), le régime alimentaire des mulets

porcs de plus de 100 mm se compose principalement d’items ayant une origine benthique :

diatomées (100% FO ; 90% N), méiofaune – nématodes (77% FO ; 6,3% N) et copépodes

(77% FO ; 1,0% N) – et détritus halophytiques (100% FO). Dans la partie saumâtre de l’estuaire

du Tage, les mulets porcs d’une longueur moyenne de 217 mm LF consomment préférentiel-

lement des microalgues benthiques ; les individus de la zone dulçaquicole de l’estuaire, d’une

longueur moyenne de 132 mm LF, consomment au contraire des microalgues planctoniques

(Almeida et al., 1993). Enfin, dans un lagon côtier saumâtre des îles Baléares, les mulets porcs

de 120 à 250 mm LT se nourrissent de détritus, de microalgues, d’algues filamenteuses et de

larves nauplii de copépodes (Cardona, 2001).

Table A.28 – Spectre alimentaire de l’espèce Liza ramada.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LF < 40-45 mm (1) Copépodes (FC81, CAMB83, G96), rotifères (FC81), petits
insectes (e.g. larves, nymphes ou adultes de chironomidés ;
CAMB83, G96), polychètes (G96), œufs, larves (copépodes,
cirripèdes, polychètes ; FC81) et (2) microalgues

LF > 40-45 mm Microalgues (diatomées, cyanophycées, etc.), algues filamenteuses,
détritus organiques, copépodes, nématodes et autre zoobenthos
(foraminifères, ostracodes)

Références : FC81, Ferrari et Chieregato (1981) ; CAMB83, Cambrony (1983) ; G96, Gisbert et al. (1996).

28.2. Le mulet doré, Liza aurata

Dans le delta du Pô, les mulet dorés jusqu’à une longueur moyenne d’au moins 30 mm LST

se nourrissent principalement de zooplancton – copépodes, larves de cirripèdes et polychètes

– et, dans une moindre mesure, d’amphipodes ; des insectes adultes sont parfois consommés.

À une taille moyenne de 55 mm LST, la composition du bol alimentaire est très différente, in-

cluant des polychètes, du méiobenthos (dont les nématodes), des diatomées et des insectes

adultes (Ferrari et Chieregato, 1981). Dans les lagunes du Roussillon et du Narbonnais, la

transition entre les régimes microcarnivore et limnivore s’effectue à une longueur de 45-50 mm

LST. Au-dessous de cette taille, les mulets dorés se nourrissent essentiellement de copépodes

calanoïdes, cyclopoïdes et harpacticoïdes et de leurs larves. Les annélides polychètes et leurs

larves, les insectes adultes et les mysidacés constituent des proies secondaires. À partir de

45-50 mm LST, la microflore benthique (diatomées et cyanophycées) représente l’essentiel du

bol alimentaire (Cambrony, 1983). Dans le delta de l’Èbre, les proies les plus communes des

mulets dorés d’environ 30 mm LT sont des chironomidés adultes (%FO = 90%). Le zooplancton
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est représenté par les copépodes cyclopoïdes (%FO = 20%) et les cladocères (%FO = 30%).

Les diatomées benthiques sont également fréquentes (%FO = 30% ; Gisbert et al., 1996). Sur

le littoral provençal, les individus de 15 à 50 mm LST consomment des copépodes harpacti-

coïdes (%FO = 64%) et d’autres crustacés (%FO = 26%) parmi lesquels figurent copépodes

planctoniques, larves, amphipodes, isopodes et tanaïdacés. Les diatomées sont relativement

fréquentes (%FO = 19%). Les spécimens plus grands se nourrissent de diatomées (%FO =

67%) et, dans une moindre mesure, de copépodes harpacticoïdes (%FO = 12%) et d’autres

crustacés (%FO = 13%), ainsi que de nématodes (%FO = 10%) et de polychètes (%FO = 9% ;

Albertini-Berhaut, 1973). Après avoir atteint leur comportement limnobenthophage, les mulets

dorés de plus de 120 mm LT d’une lagune saumâtre des îles Baléares se nourrissent de détritus

tout au long de l’année. Selon les saisons, les amphipodes et les hydrobies d’une part, et les

diatomées et les cyanophycées d’autre part, sont intensément consommés (Cardona, 2001).

Dans les chenaux intertidaux de la baie de l’Aiguillon, les mulets dorés d’un an s’alimentent à

partir de la méiofaune, des plantes halophytiques, des détritus et du microphytobenthos (Le-

breton et al., 2011).

Table A.29 – Spectre alimentaire de l’espèce Liza aurata.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LF < 45 mm (1) Copépodes (calanoïdes, cyclopoïdes et harpacticoïdes) et leurs
larves, larves de polychètes et de cirripèdes, petits insectes
adultes (diptères, thysanoptères) et (2) amphipodes, microalgues
(diatomées)

LF > 45 mm (1) Détritus, microalgues (diatomées et cyanophycées), nématodes,
copépodes, amphipodes, mollusques (hydrobies), autre
zoobenthos (foraminifères, ostracodes)

28.3. Le mulet à grosses lèvres ou mulet lippu, Chelon labrosus

Dans l’étang du Bourdigou, le passage du régime microcarnivore au comportement lim-

nobenthophage s’effectue chez le mulet lippu à une taille comprise entre 45 et 64 mm LST.

Avant cette transition, le régime alimentaire est éclectique : il se compose de cladocères, de

copépodes et d’insectes à divers stades de développement (e.g. larves, nymphes et adultes de

chironomidés). Annélides polychètes, amphipodes et œufs de poissons sont parfois ingérés en

quantités non négligeables. Les mulets lippus de plus de 55 à 60 mm LST ont acquis leur com-

portement alimentaire définitif (Cambrony, 1983). Dans le delta de l’Èbre, les individus de 15

à 25 mm LT se nourrissent principalement de petits organismes planctoniques comme les co-

pépodes et les cladocères. Les chironomidés adultes sont également fréquents (Gisbert et al.,

1996). Dans la mer du Nord, sur le plateau continental belge, les copépodes représentent l’es-

sentiel des contenus stomacaux des jeunes mulets lippus de plus de 20 mm (Vandendriessche

et al., 2007). Après avoir atteint leur comportement limnobenthophage, les mulets lippus de 120

à 250 mm LT d’une lagune côtière saumâtre des îles Baléares consomment de manière très

fréquente des détritus et des hydrobies. Suivant les saisons, les foraminifères et les ostracodes

d’une part, les cyanophycées, les diatomées et les algues filamenteuses d’autre part, peuvent

constituer d’importantes ressources alimentaires.
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Table A.30 – Spectre alimentaire de l’espèce Chelon labrosus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LF < 55 mm (1) Cladocères, copépodes, petits insectes (e.g. larves, nymphes ou
adultes de chironomidés), polychètes, amphipodes, œufs, larves
(copépodes, cirripèdes, polychètes)

LF > 55 mm (1) Microalgues (diatomées, cyanophycées, etc.), algues
filamenteuses, détritus organiques, copépodes, nématodes et
autre zoobenthos (foraminifères, ostracodes)

29. Le merlan, Merlangius merlangus

Les merlans adultes sont des grands prédateurs (de poissons) dans les eaux marines tan-

dis que les juvéniles sont plutôt des prédateurs de crustacés supra-benthiques dans les es-

tuaires (Du Buit et Merlina, 1985 ; Hislop et al., 1991 ; Pasquaud, 2006). Le régime alimentaire

du merlan semble présenter deux voire trois changements majeurs au cours de la croissance

(Hamerlynck et Hostens, 1993 ; Hostens et Mees, 1999). Dans un premier temps, le merlan

se nourrit presque exclusivement de copépodes calanoïdes. Il s’alimente ensuite à partir de

mysidacés et d’amphipodes, d’isopodes et de petits poissons. Dans un troisième temps, les

macrocrustacés décapodes (crevettes, crabes, etc.) et les poissons constituent l’essentiel de

son régime alimentaire, les premiers régressant au profit des seconds à mesure de la crois-

sance. Au-delà d’une certaine taille, les merlans se nourrissent exclusivement de poissons.

Les changements de régime alimentaire sont détectés à des tailles sensiblement différentes

selon les études. Cette variabilité s’explique par la variabilité – saisonnière en particulier – de la

disponibilité des proies dans le milieu et par les spécificités des milieux étudiés (i.e., estuaires

et milieu côtier).

D’après Hamerlynck et Hostens (1993), le premier changement ontogénique de régime

alimentaire aurait lieu autour de 50 mm LST (58 mm LT) dans les deltas du Rhin, de la Meuse

et de l’Escaut ; le second se produirait autour de 100 mm LST (116 mm LT). Au terme du premier

changement, les jeunes merlans se nourrissent de poissons, de mysidacés et d’amphipodes ;

au terme du second, ils consomment des crevettes et des poissons.

Dans l’estuaire de la Gironde, les tailles des individus analysés par Pasquaud (2006) va-

rient entre 71 et 360 mm LT et ne permettent d’identifier que le second changement de régime

alimentaire. Celui-ci se produit à 100 mm LT. En-dessous de cette taille, les mysidacés sont les

proies préférentielles tandis que les copépodes et les autres organismes du zooplancton sont

des proies secondaires. À partir de 100 mm LT, les crevettes apparaissent dans les contenus

stomacaux et deviennent dès lors l’une des proies principales ; leur importance relative aug-

mente avec la taille des merlans, jusqu’à 250 mm LT. À partir de 100 mm LT, les amphipodes

apparaissent également et l’importance des isopodes augmente, jusqu’à 250 mm LT. Dans

cette étude, l’indice d’importance relative des poissons dans les estomacs s’établit autour de

10% quelle que soit la taille considérée.

Dans l’estuaire de la Severn, le régime alimentaire des merlans entre 28 et 150 mm LF

est dominé numériquement par le mysidacé Neomysis integer, suivi par la crevette grise, une

espèce d’amphipode, une autre espèce de mysidacé (Praunus flexuosus) et le gobie Pomato-

schistus minutus (Moore et Moore, 1976). Le patron d’évolution du régime alimentaire avec la

taille est différent d’un mois à l’autre, par exemple entre août et septembre. En août, N. integer

domine numériquement et pondéralement les contenus stomacaux des individus de moins de
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75 mm LF, devant la crevette grise ; à partir de cette taille, la biomasse de la crevette grise

devient prépondérante. En septembre, chez les individus mesurant entre 25 et 50 mm LF, la

crevette grise représente déjà 50% de la biomasse des éléments ingérés, contre 30% pour

N. integer (Moore et Moore, 1976).

Table A.31 – Spectre alimentaire de l’espèce Merlangius merlangus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 25-58 mm Copépodes (calanoïdes)
Entre 25-58 et 100 mm LT (1) Mysidacés et (2) copépodes, isopodes, crevettes et/ou petits

poissons
Entre 100 et 300 mm LT (1) Macrocrustacés décapodes (surtout les crevettes mais aussi les

macroures et les brachyoures), poissons, isopodes, amphipodes
LT > 300 mm (1) Poissons

30. La perche, Perca fluviatilis

Le régime alimentaire de la perche connaît au minimum deux changements majeurs au

cours de l’ontogenèse (Persson et Greenberg, 1990 ; Pen et Potter, 1992). Strictement zoo-

planctonophage à la fin du stade larvaire et au stade postlarvaire, la perche se nourrit ensuite

de macroinvertébrés, benthiques ou non. Plus tard au cours de la croissance, les perches

consomment également des poissons, notamment d’autres perches ; au-delà d’une certaine

taille, elle deviennent, en général (voir néanmoins Estlander et al., 2010), majoritairement pis-

civores (Persson et Greenberg, 1990 ; Rezsu et Specziár, 2006 ; Specziár et Rezsu, 2009).

Lors de la phase planctonophage, les copépodes – calanoïdes notamment – et les clado-

cères – daphnies en particulier – sont les proies prédominantes. Les rotifères sont consommés

par les plus jeunes alevins mais rapidement délaissés et remplacés par les copépodes et les

cladocères (Rezsu et Specziár, 2006 ; Specziár et Rezsu, 2009 ; Keith et al., 2011). À partir du

moment où la perche acquiert un régime alimentaire macroinvertivore, les larves de chirono-

midés – benthiques ou non – sont des proies particulièrement consommées, dans les écosys-

tèmes lacustres (Rezsu and Specziár, 2006). Les amphipodes, les isopodes (Asellus aquaticus

notamment) et les mysidacés font partie des autres proies consommées (Rask, 1986 ; Lap-

palainen et al., 2001 ; Specziár et Rezsu, 2009 ; Estlander et al., 2010). Les poissons sont

d’abord intégrés au régime alimentaire sans représenter des proies principales (Specziár et

Rezsu, 2009). À partir d’une certaine taille, les perches deviennent, en général, majoritaire-

ment piscivores. D’autres proies, comme les décapodes – écrevisses voire crevettes – et les

insectes, peuvent constituer des ressources de première importance (Pen et Potter, 1992 ; Lap-

palainen et al., 2001 ; Morgan et al., 2002 ; Rezsu and Specziár, 2006 ; Estlander et al., 2010).

Le cannibalisme a été observé chez la perche dès 25 mm (Keith et al., 2011).

Les tailles auxquelles s’effectuent les transitions de régime alimentaire sont particulièrement

variables et dépendent notamment de la disponibilité des ressources (e.g. zooplancton) et de la

compétition avec d’autres espèces de poissons plus spécialisées, comme le gardon (Persson

et Greenberg, 1990). La transition entre les régimes zooplanctonophage et macroinvertivore

varie entre 20 mm LST et 160 mm LT, avec des valeurs intermédiaires reportées à 50, 100

et 120 mm LT (Pen et Potter, 1992 ; Specziár and Rezsu, 2009 ; Estlander et al., 2010). Les

perches peuvent alterner entre un régime macroinvertivore et zooplanctonophage selon les
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saisons, chez les individus mesurant entre 110 et 130 mm (Rask, 1986). Les poissons intègrent

en général le régime alimentaire des perches à partir d’une taille comprise entre 80 mm LST

et 120 mm LT. Le régime à dominante piscivore est observé chez les perches de plus de 120

à 200 mm LT (Pen et Potter 1992 ; Lappalainen et al., 2001 ; Morgan et al., 2002 ; Rezsu et

Specziár, 2006).

Table A.32 – Spectre alimentaire de l’espèce Perca fluviatilis.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 50 mm (1) Copépodes, cladocères
Entre 50 et 120 mm LT (1) Insectes, amphipodes, isopodes, mysidacés et (2) copépodes,

cladocères
Entre 120 et 160 mm LT (1) Insectes, amphipodes et (2) poissons (téléostéens), décapodes,

copépodes, cladocères
LT > 160 mm (1) Poissons (téléostéens), décapodes, insectes

31. Le flet européen, Platichthys flesus

Le flet (européen) a un comportement alimentaire peu sélectif. À l’exclusion des stades les

plus précoces, il se nourrit des macroinvertébrés benthiques (endo-, épi- et hyperbentiques) les

plus abondants dans le milieu. Au-delà d’une certaine taille, le flet consomme également des

poissons – en particulier des gobies – mais leur importance dans le régime alimentaire reste

secondaire (CTGREF, 1979 ; Costa, 1988 ; Aarnio et al., 1996 ; Andersen et al., 2005 ; Hampel

et al., 2005 ; Pasquaud, 2006 ; Nissling et al., 2007 ; Martinho et al., 2008 ; Pasquaud et al.,

2010 ; Mendes et al., 2014).

Deux changements ontogéniques de régime alimentaire peuvent être distingués chez le

flet. Le premier se produit autour de 30-50 mm LT, le second autour de 100 mm LT. Jusqu’à

une longueur 15 mm LST, les postlarves de flet ne consomment que des copépodes (Nissling

et al., 2007). À partir de cette taille, le régime alimentaire se diversifie avec l’apparition dans

les estomacs d’oligochètes, de chironomidés, d’amphipodes et, dans une moindre mesure, de

mysidacés. Jusqu’à une taille comprise entre 30 et 50 mm LT, les microcrustacés (copépodes,

ostracodes) continuent à être des proies de première importance (Aarnio et al., 1996 ; Niss-

ling et al., 2007). Au-delà de 30 à 50 mm LT, les microinvertébrés ne sont plus consommés

de manière significative : les macroinvertébrés constituent l’essentiel voire la totalité du bol ali-

mentaire. La taille à laquelle s’effectue cette transition est située à 45 mm LT par Aarnio et al.

(1996) et à 40 mm LST (soit 44 mm LT) par Nissling et al. (2007). À partir de 45mm LT, les poly-

chètes, les oligochètes, les mysidacés, les amphipodes et les isopodes constituent des proies

principales, selon leur disponibilité dans le milieu (CTGREF, 1979 ; Pihl, 1985 ; Costa, 1988 ;

Aarnio et al., 1996 ; Andersen et al., 2005 ; Hampel et al., 2005 ; Pasquaud, 2006 ; Nissling

et al., 2007 ; Martinho et al., 2008 ; Pasquaud et al., 2010 ; Mendes et al., 2014). Un second

changement ontogénique de régime alimentaire, moins remarquable que le premier, s’opère

vers 100 mm LT : il correspond à l’apparition de proies de plus grande taille – les décapodes

(crevettes, e.g. Crangon crangon) et les poissons (e.g. les gobies) – dans les estomacs, en

complément des proies précédemment citées. Leur contribution globale à l’alimentation du flet

reste néanmoins secondaire (voir cependant Mendes et al., 2014). Pasquaud et al. (2010) re-

lèvent des abondances inédites de mollusques bivalves dans les estomacs de flets mesurant
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entre 147 à 333 mm LT : ceux-ci atteignent 73% du volume de l’ensemble des items ingérés.

Table A.33 – Spectre alimentaire de l’espèce Platichthys flesus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 45 mm (1) Copépodes, oligochètes, chironomidés, amphipodes (pas encore
les genres Gammarellus et Corophium) et (2) ostracodes,
mysidacés

Entre 45 et 100 mm LT (1) Polychètes, oligochètes, mysidacés, amphipodes, isopodes
LT > 100 mm (1) Polychètes, oligochètes, amphipodes, isopodes, mollusques

bivalves et (2) décapodes (crevettes, tout particulièrement
Crangon crangon) et téléostéens (gobies notamment)

32. Le gobie tacheté, Pomatoschistus microps

Le gobie tacheté a un comportement alimentaire carnivore plutôt généraliste : il se nour-

rit de crustacés (copépodes, mysidacés, amphipodes, isopodes, crevettes), d’annélides et de

mollusques bivalves (Magnhagen et Wiederholm, 1982 ; Pihl, 1985 ; Doornbos et Twisk, 1987 ;

Hampel et Cattrijsse, 2004 ; Salgado et al., 2004 ; Pasquaud, 2006 ; Dolbeth et al., 2008 ; Kelln-

reitner et al., 2012). La ou les catégories de proies dominantes sont variables selon les sys-

tèmes étudiés et semblent dépendre avant tout de la disponibilité de ces dernières dans le

milieu. Il s’agit par exemple des copépodes et des mysidacés dans l’estuaire de la Gironde

(Pasquaud, 2006), des amphipodes dans l’estuaire de l’Ythan (Healey, 1972) et des annélides

polychètes dans les estuaires du Tage et du Mondego (Salgado et al., 2004 ; Dolbeth et al.,

2008).

Parmi trois études consultées traitant des variations de régime alimentaire avec la taille,

deux mettent en évidence une transition aux alentours de 30-40 mm LT entre une alimenta-

tion dominée, d’une part, par les copépodes et d’autres composantes du zooplancton ou de la

méiofaune (ostracodes) et, d’autre part, par des crustacés de plus grande taille : mysidacés,

amphipodes, isopodes (Doornbos et Twisk, 1987 ; Pasquaud, 2006). La troisième étude ne dé-

gage pas de tendance générale d’évolution du bol alimentaire avec la taille du poisson ; elle

relève néanmoins que les poissons ne sont pas consommés par les plus petits spécimens étu-

diés et que les crevettes ne sont ingérées que par les individus de plus de 45 mm LT (Salgado

et al., 2004). Pihl (1985) observe que, bien que Corophium volutator et Nereis spp soient les

proies préférées des gobies tachetés quelle que soit leur taille, seuls les individus de moins de

20 mm LT se nourrissent également de méiofaune (ostracodes et copépodes harpacticoïdes)

et de copépodes calanoïdes.

33. Le gobie buhotte, Pomatoschistus minutus

Le gobie buhotte est un poisson carnivore plutôt généraliste : il se nourrit de proies va-

riées dont les principales sont les copépodes, les mysidacés, les annélides, les amphipodes,

les isopodes, les mollusques bivalves et les crevettes (Pihl, 1985 ; Doornbos et Twisk, 1987 ;

Costa, 1988 ; Hamerlynck et Cattrijsse, 1994 ; Hostens et Mees, 1999 ; Salgado et al., 2004 ;

Pasquaud, 2006 ; Dolbeth et al., 2008).
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Table A.34 – Spectre alimentaire de l’espèce Pomatoschistus microps.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 30-40 mm (1) Copépodes (calanoïdes, harpacticoïdes), ostracodes et
(2) zooplancton hors copépodes (essentiellement des œufs)

LT > 30-40 mm (1) Amphipodes, isopodes, polychètes, mysidacés, crevettes (*),
mollusques bivalves et (2) copépodes (**)

(*) Seulement à partir de 45 mm LT.

(**) D’après l’étude de Magnhagen et Wiederholm (1982), les larves de chironomidés pourraient être ajoutées en

proies d’importance (2).

Un changement de régime alimentaire se produit lors de la croissance. Les petits indivi-

dus consomment essentiellement des copépodes voire des mysidacés. À partir d’une taille

comprise entre 30 et 45 mm LT, les gobies buhottes ciblent des proies de plus grande taille.

Ainsi, dans le lac salé de Grevelingen (Pays-Bas) et dans l’estuaire de la Gironde, l’importance

relative des copépodes diminue vers 40-50 mm LT au profit des mysidacés et des isopodes

(Doornbos et Twisk, 1987 ; Pasquaud, 2006). Dans la mer du Nord, les copépodes cèdent

la place aux mollusques bivalves et aux amphipodes à partir de 40 mm LT (Hamerlynck et

Cattrijsse, 1994) ; dans l’Escaut occidental, aux mysidacés et, dans une moindre mesure, aux

amphipodes chez les gobies buhottes de plus de 35 mm LT (Hostens et Mees, 1999). Malgré

le changement de régime alimentaire, les individus de plus 30-45 mm LT consomment toujours

des copépodes en grand nombre mais ceux-ci ne représentent plus qu’une faible proportion de

la biomasse totale dans les contenus stomacaux (e.g. Salgado et al., 2004).

Table A.35 – Spectre alimentaire de l’espèce Pomatoschistus minutus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 30-45 mm (1) Copépodes (calanoïdes, harpacticoïdes) et (2) mysidacés,
amphipodes, isopodes, annélides

LT > 30-45 mm (1) Mysidacés, amphipodes, isopodes, annélides (polychètes et
oligochètes), caridés (crevettes, surtout Crangon crangon),
mollusques bivalves (*)

(*) Les copépodes peuvent éventuellement être ajoutés comme proies secondaires pour cette gamme de taille : ils
contribuent peu à la biomasse mais leur proportion numérique peut être assez forte.

34. Le pseudorasbora, Pseudorasbora parva

Le régime alimentaire du pseudorasbora se compose de cladocères et de larves de chirono-

midés et, dans une moindre mesure, de détritus et de matière végétale (algues et macrophytes).

D’autres items sont ingérés plus occasionnellement, par exemple les rotifères, les copépodes,

les mollusques gastéropodes, les ostracodes et les larves d’insectes autres que les chironomes

(Wolfram-Wais et al., 1999 ; Xie et al., 2000 ; Declerck et al., 2002 ; Park et Park, 2005 ; Xie et

al., 2005 ; Gozlan et al., 2010 ; Shoniya et al., 2011 ; Bo et al., 2012).

Dans le lac de Neusiedl en Autriche, les jeunes pseudorasboras de l’année de plus de

32 mm LT se nourrissent presque exclusivement de larves de chironomidés. Les microcrus-

tacés, les pupes de chironomidés et les autres insectes ne représentent qu’une faible part de

la biomasse ingérée (Wolfram-Weis et al., 1999). En Chine, dans le lac Biandantang, le bol
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alimentaire des pseudoraboras de 19 à 100 mm LT se compose essentiellement de cladocères

(indice de prépondérance, IP, de 26%), de larves de chironomidés (23% IP), de matières non

animales (15% IP) et de mollusques (14% IP). Les matières non animales se répartissent en

proportions comparables entre les macrophytes, les algues et les détritus (Xie et al., 2000).

Dans le lac Liangzi, en Chine, les individus mesurant en moyenne 53-56 mm LT consomment

des cladocères (indice de prépondérance variant de 43% à 63%), des insectes aquatiques

(16% à 40% IP), des macrophytes (6% à 17% IP) et des copépodes (2% à 8% IP ; Xie et al.,

2005). Dans le lac Bazaleti, en Géorgie, les pseudoraboras mangent aussi bien du zooplanc-

ton et du zoobenthos que des végétaux (phytoplancton, périphyton) et des détritus organiques

(Shoniya et al., 2011). Dans la rivière Bormida, au nord-ouest de l’Italie, les chironomidés et les

ostracodes représentent respectivement 55% et 12% de la biomasse des proies ingérées ; les

algues et les fines particules détritiques sont également fréquentes dans les estomacs (Bo et

al., 2012).

L’étude de Declerck et al. (2002) est la seule à aborder explicitement le changement de

régime alimentaire au cours de la croissance. Dans deux plans d’eau belges peu profonds,

trois groupes de taille sont identifiés à partir de la nourriture consommée. Les individus de 20

à 24 mm LST s’alimentent exclusivement de cladocères. Entre 25 et 34 mm LST, le régime

alimentaire est mixte et se partage entre les cladocères et les larves de chironomidés. Entre 35

et 64 mm LST, les larves de chironomidés représentent, en masse, plus de 90% de la nourriture

ingérée (Declerck et al., 2002).

Table A.36 – Spectre alimentaire de l’espèce Pseudorasbora parva.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Entre 20 et 25 mm LST (1) Cladocères
Entre 25 et 35 mm LST (1) Cladocères, larves d’insectes (chironomidés)
Entre 35 et 64 mm LST (1) Larves d’insectes (chironomidés) et (2) microcrustacés

(cladocères, copépodes, ostracodes), algues, macrophytes,
détritus

35. La raie bouclée, Raja clavata

La raie bouclée est prédatrice de gros crustacés (Pasquaud, 2006). Dans l’estuaire de la

Gironde, les individus entre 265 et 600 mm LT se nourrissent préférentiellement d’isopodes,

de crevettes et de crabes. Les amphipodes et les mysidacés sont également consommés,

mais moins fréquemment (Pasquaud, 2006). Dans les eaux britanniques, principalement la

mer d’Irlande et le canal de Bristol, les raies bouclées se nourrissent en grande partie de

crustacés décapodes – crabes et crevettes – dès l’éclosion (100 mm LT). Annélides polychètes

et poissons sont parfois retrouvés en grandes quantités dans leurs estomacs (Holden et Tucker,

1974).

Table A.37 – Spectre alimentaire de l’espèce Raja clavata.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Toutes tailles (1) Gros crustacés (crevettes, crabes, isopodes, amphipodes) et
(2) poissons et polychètes.
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36. Le gardon, Rutilus rutilus

À l’âge adulte, les gardons sont des poissons omnivores : ils se nourrissent de détritus,

d’algues microscopiques et filamenteuses, de macrophytes, de mollusques à coquille et d’ar-

thropodes – notamment les insectes, aux stades larvaires et adultes. Il est néanmoins rare de

trouver l’ensemble de ces items dans le régime alimentaire d’un même peuplement de gar-

dons (voir néanmoins Jamet, 1994). Les variations de régime alimentaire entre peuplements

ne semblent pas seulement liées aux écosystèmes étudiés – plans d’eau, rivières et eaux sau-

mâtres. Ainsi, les mollusques à coquilles (bivalves, gastéropodes) sont la principale ressource

alimentaire des gardons dans le lac Balaton (individus de plus de 120 mm LST) et dans le

golfe de Finlande (Lappalainen et al., 2004 ; Specziár et Reszu, 2009). Les macroinvertébrés

(insectes notamment) représentent 40% de la biomasse ingérée par les gardons d’un lac eu-

trophe (lac Aydat ; Jamet, 1994). Les détritus et les algues dominent très nettement le régime

alimentaire des gardons d’un lac eutrophe peu profond en Suède et d’un réservoir d’eau douce

en République Tchèque (Persson, 1983 ; Zapletal et al., 2014).

On note chez le gardon un changement important de régime au cours de l’ontogenèse. Les

plus petits individus sont strictement zooplanctonophages dès le stade postlarvaire (Hjelm et

al., 2003 ; Nunn et al., 2007 ; Specziár et Reszu, 2009) tandis que les plus grands spécimens

sont omnivores et ne consomment pas – ou très peu – de zooplancton. Plusieurs études me-

nées dans les écosystèmes lacustres montrent un changement de régime alimentaire lors de

la croissance. Initialement dominé par le zooplancton, le régime alimentaire est ensuite dominé

par les macroinvertébrés benthiques et/ou les végétaux et les détritus. La taille à laquelle se

produit le changement est variable selon les études : elle oscille entre 15 mm LST et 150 mm

LT (Specziár et Reszu, 2009 ; Nurminem et al., 2010). Dans le présent travail, une écophase

distincte est créée tenir compte de l’étendue des valeurs de taille auxquelles le changement de

régime alimentaire peut se produire.

Table A.38 – Spectre alimentaire de l’espèce Rutilus rutilus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LF < 20-60 mm (*) (1) Zooplancton (cladocères, copépodes)
Entre 20-60 et 90-150 mm LF (1) Détritus, algues (diatomées), zooplancton (cladocères,

copépodes), insectes, mollusques à coquille (bivalves,
gastéropodes)

LF > 90-150 mm (1) Détritus, algues (diatomées, algues filamenteuses), plantes
(macrophytes), mollusques à coquille (bivalves, gastéropodes),
insectes (larves de diptères et trichoptères par exemple)

(*) Pour 60 mm, voir Bohl (1980).

37. Le saumon atlantique, Salmo salar

Lors du projet CAPALEST, un seul saumon atlantique, d’une longueur de 168 mm LF, a été

capturé dans la zone subtidale de l’estuaire de la Gironde. Étant donnée la taille de l’individu,

la période (mai) et le lieu de sa capture, il s’agit en toute vraisemblance d’un smolt ou saumon-

neau en cours de migration vers la mer. Le cycle de vie du saumon comportant de nombreuses

phases, nous nous sommes limités à caractériser le régime alimentaire du saumon atlantique
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lors de sa migration catadrome, après avoir rappelé quelques informations essentielles sur

cette migration.

Après une première phase de croissance en eau douce qui dure généralement un à deux

ans en France (Keith et al., 2011), les juvéniles de saumon atlantique subissent un processus

de smoltification qui leur confère la capacité à vivre dans des eaux salées. Ce processus, qui

se déclenche alors que les poissons sont toujours en eau douce, se caractérise par des chan-

gements morphologiques, biochimiques, physiologiques et comportementaux. Parmi les chan-

gements morphologiques, les jeunes saumons atlantiques acquièrent un corps plus élancé et

une coloration particulière, plus adaptés au milieu pélagique. À l’issue du processus de smolti-

fication, les juvéniles sont appelés smolts ; ils mesurent à ce stade 100 à 200 mm LT (Thorstad

et al., 2012). La migration des smolts des eaux douces vers la mer s’étale généralement sur

trois à sept semaines entre avril et juillet. Pour la plupart des individus d’une population don-

née, la migration s’effectue en une à deux semaines (Thorstad et al., 2012). D’après certaines

observations difficilement généralisables, les smolts s’alimentent activement lors de la phase

fluviale de leur migration. Leurs proies principales sont des jeunes stades d’insectes et des

amphipodes. Parmi les jeunes stades d’insectes, des larves et nymphes de trichoptères, des

larves et pupes de diptères et des nymphes d’éphéméroptères ont été recensés (Garnås et

Hvidsten, 1986 ; Jutila et Jokikokko, 2008 ; Shustov et Belyakova, 2012).

La phase estuarienne de la migration est rapide (Thorstad et al., 2012). Nous n’avons pas

répertorié d’étude documentant le régime alimentaire des smolts en estuaire, ni même attestant

d’une prise alimentaire effective dans ces milieux. Lorsqu’ils atteignent les eaux marines, les

jeunes saumons atlantiques deviennent des post-smolts, terme qui les désigne jusqu’au pre-

mier hiver passé en mer. Les post-smolts commencent à s’alimenter dès qu’ils arrivent en mer.

Leurs proies principales sont des poissons – souvent des larves et des jeunes de l’année – et

des crustacés – amphipodes planctoniques et euphausiacés (krill). Indépendamment de l’aire

géographique, du type d’habitat et de la saison, les espèces de poissons les plus prédatées

sont les lançons, le hareng, le capelan (Mallotus villosus) et les gadidés (Haugland et al., 2006 ;

Thorstad et al., 2012).

Table A.39 – Spectre alimentaire de l’espèce Salmo salar.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Smolts (entre 100 et 200 mm LT) (1) Jeunes stades d’insectes, amphipodes
Post-smolts (entre 100 et 200 mm
LT)

(1) Poissons (larves et jeunes de l’année notamment), amphipodes,
euphausiacés (krill)

38. Le sandre, Sander lucioperca

Classiquement associé aux eaux douces, le sandre se développe également dans les eaux

saumâtres, e.g., la mer Baltique (Hansson et al., 1997). Dans les conditions optimales de dis-

ponibilité des proies, le sandre acquiert un régime alimentaire strictement piscivore dès 20 à

30 mm LST (Keith et al., 2011). De manière plus générale, la sandre connaît deux, voire trois,

changements de régime alimentaire au cours de l’ontogenèse ; dès lors, il se nourrit exclusive-

ment d’autres poissons (Specziár, 2005 ; Specziár et Rezsu, 2009).

Aux stades larvaire et post-larvaire, jusqu’à 20-30 mm LST, le sandre est strictement zoo-
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planctonophage : cladocères et copépodes (et leurs larves nauplii) composent l’essentiel des

contenus stomacaux (Sutela et Hyvärinen, 2002 ; Peterka et al., 2003 ; Specziár, 2005). Les

juvéniles peuvent devenir piscivores dès 20-30 mm LST (Ginter et al., 2011). Cependant, si

la disponibilité en ressources est suboptimale, ils consomment des proies intermédiaires, qu’il

s’agisse de mysidacés, d’amphipodes (gammaridés), d’insectes (larves et pupes de chironomi-

dés) ou de plus grands organismes zooplanctoniques appartenant aux groupes des cladocères

et des copépodes (Popova et Sytina, 1977 dans Specziár, 2005 ; Specziár, 2005 ; Campbell,

1992 ; Specziár et Reszu, 2009 ; Ginter et al., 2011).

À partir de 100 mm LST, les items zooplanctoniques ne sont plus consommés et le compor-

tement ichtyophage strict, ou majoritaire, est souvent acquis (Hansson et al., 1997 ; Persson et

Brönmark, 2008 ; Pérez-Bote et Roso, 2012). Néanmoins, plusieurs études ont mis en évidence

que les insectes ou les amphipodes peuvent continuer à être les proies principales jusqu’à en-

viron 300 mm LF. Ainsi, dans deux lacs-réservoirs du sud de la France, les sandres de moins

de 250 mm LT consomment préférentiellement des insectes : des trichoptères pour l’une des

deux retenues et des diptères pour la seconde (Argillier et al., 2012). Dans le lac Beysehir en

Turquie, les individus de 110 à 200 mm LF se nourrissent principalement d’amphipodes du

genre Gammarus (71% FO) et, dans une moindre mesure, de mysidacés (24% FO). Ces ca-

tégories de proies restent importantes dans le régime alimentaire jusqu’à 300 mm LF (Balik,

1999). Par ailleurs, même lorsque les poissons sont les proies principales, les contenus stoma-

caux peuvent être complétés par d’autres catégories de proies, jusqu’à environ 300 mm. Par

exemple, dans la mer Baltique, les mysidacés et la crevette grise Crangon crangon peuvent

représenter ensemble jusqu’à 33% du volume des proies ingérées par les sandres mesurant

entre 100 et 300 mm LT ; au-delà de cette taille, les deux catégories de crustacés ne repré-

sentent, ensemble, jamais plus de 7% (% V) du bol alimentaire (Hansson et al., 1997). À partir

d’environ 300 mm LF, les poissons deviennent des proies obligatoires et prépondérantes, voire

exclusives, pour le sandre (Hansson et al., 1997 ; Balik, 1999 ; Specziár et Rezsu, 2009 ; Argil-

lier et al., 2012 ; Yağci et al., 2014).

Table A.40 – Spectre alimentaire de l’espèce Sander lucioperca.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LST < 20-30 mm (1) Cladocères, copépodes (et leurs larves nauplii)
Entre 20-30 et 100 mm LST (1) Cladocères, copépodes (et leurs larves nauplii), mysidacés,

crevettes, insectes (dont larves et pupes de chironomidés),
amphipodes, poissons

Entre 100 mm LST et 300 mm
LF

(1) Poissons, insectes, amphipodes et (2) crevettes, mysidacés

LF > 300 mm (1) Poissons

39. Le rotengle, Scardinius erythrophthalmus

Le régime alimentaire du rotengle passe par trois phases successives au cours de l’ontoge-

nèse. Zooplanctonophage aux stades larvaire et postlarvaire, le rotengle est ensuite omnivore

et, à partir de 110-200 mm LF, essentiellement phytophage (Specziár et Rezsu, 2009 ; Keith

et al., 2011 ; Kapuscinski et al., 2012). Les rotengles de moins de 20 mm LST (22 mm LF)

se nourrissent principalement de petits organismes planctoniques (rotifères et microcrustacés
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– cladocères et larves nauplii de copépodes) et de chironomidés à des stades de développe-

ment avancés (i.e. pupes et adultes ; Specziár et Rezsu, 2009 ; Kapuscinski et al., 2012 ; Nunn

et al., 2012). À partir de 20 mm LST, le régime alimentaire se compose à la fois d’items d’origine

animale et végétale. Dans le lac Balaton, les individus de 20 à 100 mm LST se nourrissent de

matière végétale vivante (45% M), d’arthropodes de surface (25% M), de mollusques (20% M)

et de détritus (< 5% M). La matière végétale vivante est constituée de macrophytes et d’algues,

notamment de diatomées et d’algues filamenteuses attachées aux macrophytes (Specziár et

Rezsu, 2009). À partir d’environ 100 mm LST, les végétaux et les détritus dominent nettement

le régime alimentaire du rotengle ; les plus grands individus (> 200 mm LF) sont presque exclu-

sivement phytophages.

Dans le lac Balaton, les spécimens de 100 à 250 mm LST consomment de la matière vé-

gétale vivante (85% M ; cf. supra) et des détritus (10% M ; Specziár et Rezsu, 2009). Dans le

lac de Banyoles, en Espagne, les détritus (36% M) et la matière végétale (32% M) – incluant

les végétaux vivants et les débris – forment la base de l’alimentation des rotengles de 138 à

259 mm LF. La composante animale de l’alimentation, qui représente une faible proportion de

la biomasse totale ingérée, est dominée par les proies neustoniques, notamment les insectes,

et les cladocères. Ostracodes, nématodes et larves de crevettes sont également consommés

(García-Berthou et Moreno-Amich, 2000). Dans le Niagara, les rotengles de plus de 150 mm

LT mangent essentiellement des macrophytes (88% FO ; 67% M). Algues filamenteuses et

poissons complètent les contenus stomacaux (Kapuscinski et al., 2012). L’étude menée par

Horppila et Nurminen (2009) en Norvège, dans le Lac Hiidenvesi, s’écarte de cette règle géné-

rale. Les individus de deux et trois ans y ont une alimentation à dominante animale (60% V) ;

leurs proies sont des insectes vivant sur ou près de la surface (40% V) et, dans une moindre

mesure, d’autres insectes et des mollusques.

Le régime alimentaire du rotengle est fortement influencé par la disponibilité des macro-

phytes et la température de l’eau (Kapuscinski et al., 2012 ; Prejs, 1984 dans Kapuscinski et

al., 2012). Au-dessus de 16°C, les macrophytes sont abondamment consommés mais lorsque

la température de l’eau est plus froide (< 14°C) le rotengle se nourrit également de proies

animales, plus digestes, comme les poissons.

Table A.41 – Spectre alimentaire de l’espèce Scardinius erythrophthalmus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LST < 20 mm (LF < 22 mm) (1) Zooplancton (rotifères, cladocères, larves nauplii de copépodes),
pupes et adultes d’insectes (chironomidés)

Entre 20 et 100 mm LST (1) Végétaux (macrophytes et algues – diatomées et algues
filamenteuses), insectes adultes (neustoniques) et (2) détritus,
mollusques

Entre 100 et 250 mm LST (1) Végétaux (macrophytes, algues filamenteuses, diatomées),
détritus et (2) insectes (neustoniques), mollusques, poissons

40. Le turbot, Scophthalmus maximus

Seules deux études ont été mobilisées pour décrire les changements de régime alimentaire

du turbot au cours de la croissance : la première concerne des individus de 60 à 700 mm LT

dans la partie sud de la mer du Nord (Braber et de Groot, 1973) ; la seconde, des postlarves
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et des juvéniles de 18 à 85 mm LST dans la partie centrale de la mer Baltique (Nissling et al.,

2007).

Dans la mer Baltique, le régime alimentaire des turbots de moins de 30 mm LST (37 mm LT)

est dominé numériquement par les copépodes (26% N), les chironomidés (20% N) et les am-

phipodes (16% N). Pondéralement, les poissons sont les proies les plus importantes (66% M),

suivis par les mydisacés (25% M), les amphipodes (5% M) et les copépodes (4% M ; Nissling

et al., 2007). Entre 30 et 85 mm LST, les proies les plus importantes sont les poissons (72% M ;

21% N) et les mysidacés (28% M ; 54% N). Les poissons sont essentiellement représentés par

des juvéniles de gobies (genre Pomatoschistus) et d’épinoches (genre Gasterosteus). La pro-

portion numérique de mysidacés ingérés décroît rapidement à partir de 57 mm LST, et atteint

de faibles valeurs vers 65 mm LST (80 mm LT) ; les poissons remplacent alors les mysidacés

(Nissling et al., 2007). Dans la mer du Nord, les turbots de 100 à 300 mm LT se nourrissent

essentiellement de poissons et de crevettes (Crangon crangon). À partir de 300 mm LT, les

poissons sont les seules proies ingérées (Braber et de Groot, 1973).

Table A.42 – Spectre alimentaire de l’espèce Scophthalmus maximus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 80 mm (1) Poissons et (2) mysidacés
Entre 80 et 300 mm LT (1) Poissons, crevettes
LT > 300 mm (1) Poissons

41. Le silure glane, Silurus glanis

Le silure glane est un poisson carnivore opportuniste. Deux changements principaux de

régime alimentaire peuvent être identifiés au cours de l’ontogenèse. Le premier correspond à

la fin des stades larvaire et postlarvaire. En dessous de 20 mm LT, les larves de silure glane

consomment surtout des copépodes, mais aussi des cladocères, des oligochètes et des di-

ptères. Entre 20 et 40 mm LT, les oligochètes et les amphipodes sont les items les plus fré-

quemment ingérés ; les copépodes disparaissent. À partir de 40 mm et jusqu’à 300 mm LT, le

régime alimentaire se diversifie : il se compose de poissons (des jeunes de l’année pour les

plus petits silures de cette gamme de taille), d’insectes (diptères, odonates et autres), d’an-

nélides, de crustacés (mysidacés, amphipodes et crevettes) et, dans une moindre mesure, de

débris végétaux (Copp et al., 2009). À partir de 300 mm LT, le silure est presque exclusivement

piscivore. Des macrocrustacés (écrevisses) peuvent être consommés en complément ou en

remplacement des poissons ; des amphibiens et des oiseaux sont parfois retrouvés dans les

estomacs (Carol et al., 2009 ; Copp et al., 2009).

Table A.43 – Spectre alimentaire de l’espèce Silurus glanis.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 20 mm (1) Copépodes et (2) cladocères, oligochètes et insectes (diptères)
Entre 20 et 40 mm LT (1) Oligochètes et amphipodes
Entre 40 et 300 mm LT (1) Poissons, insectes (diptères, odonates, etc.), annélides, crustacés

(mysidacés, amphipodes, crevettes) et (2) débris végétaux
LT > 300 mm (1) Poissons, macrocrustacés (écrevisses)
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42. La sole commune, Solea solea

Le régime alimentaire de la sole commune est généralement dominé par les annélides poly-

chètes (e.g. Nereis diversicolor, spionidés). Les amphipodes (notamment Corophium spp) sont

également fortement consommés ; ils sont dans certains cas les proies dominantes. Le régime

alimentaire comprend par ailleurs, en quantités moindres, des crevettes (Crangon crangon),

des isopodes, voire des mollusques bivalves comme Scrobicularia plana et Macoma balthica

(Braber et de Groot, 1973 ; CTGREF, 1979 ; Costa, 1988 ; Hostens et Mees, 1999 ; Cabral,

2000 ; Pasquaud, 2006 ; Dolbeth et al., 2008 ; Martinho et al., 2008).

Le régime alimentaire de la sole commune connaît, selon les sources, un ou deux change-

ments majeurs au cours de l’ontogenèse. Le premier changement, documenté par le CTGREF

(1979) et Amara et al. (2001), se produit autour de 50 mm LT. Il correspond à une transition

entre un régime alimentaire dominé par les copépodes (et complété par les cumacés 3) et un

régime alimentaire où les polychètes et les amphipodes sont les proies principales (Amara et

al., 2001). Pour le CTGREF (1979), les très petits bivalves et, dans une moindre mesure, les

copépodes remplissent les estomacs des individus de 30 à 50 mm LT ; ce régime alimentaire

diffère de celui des individus de taille supérieure. D’après certains auteurs, l’alimentation n’évo-

lue plus de manière significative avec la taille des individus, au-delà de 50 mm LT (Braber et de

Groot, 1973 ; Pasquaud, 2006). Pour d’autres auteurs, un second changement ontogénique se

produit à une taille de 100 mm LT, caractérisé par une augmentation de l’importance relative

des amphipodes et/ou des crevettes (CTGREF, 1979 ; Cabral, 2000). Les polychètes restent

néanmoins des proies dominantes. De notre point de vue, ce changement reste plutôt subtil et

ne justifie pas la distinction d’une écophase supplémentaire.

Table A.44 – Spectre alimentaire de l’espèce Solea solea.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 50 mm (1) Copépodes et (2) cumacés
LT > 50 mm (1) Polychètes, amphipodes (*) et (2) crevettes, isopodes,

mollusques bivalves (**)

(*) Les amphipodes sont à la limite entre des proies d’importance (1) et des proies d’importance (2).

(**) Les mollusques bivalves sont à la limite des proies d’importance (2).

43. La sole sénégalaise, Solea senegalensis

Le régime alimentaire de la sole sénégalaise en milieu naturel est beaucoup moins docu-

menté que celui de la sole commune. Comme chez la sole commune, il se compose principale-

ment de polychètes, de crustacés (amphipodes et autres) et de mollusques (e.g. Scrobicularia

plana).

Quelques évolutions du régime alimentaire avec la taille sont relevées pour les soles sé-

négalaises de 23 mm à 304 mm LT dans l’estuaire du Tage (Cabral, 2000) : les mollusques

bivalves (S. plana) sont davantage consommés par les individus de moins de 175 mm LT et

les crustacés décapodes (Crangon crangon) par les individus de plus de 175 mm LT. Dans

3. Cumacés : ordre de crustacés appartenant au super-ordre des péracarides, au même titre que les isopodes,
les amphipodes, les mysidacés et les tanaidacés par exemple.
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l’estuaire de l’Èbre (Espagne), Garcia-Franquesa et al. (1996) montrent que l’abondance nu-

mérique et la fréquence d’occurrence des principales familles de polychètes restent les mêmes

dans les contenus stomacaux des soles sénégalaises, quelle que soit la classe d’âge consi-

dérée (> 2 ans). Les familles dominantes de crustacés changent néanmoins avec l’âge : les

apseudidés (tanaidacés) et les ampeliscidés (amphipodes) régressent au profit des décapodes

(upogebiidés 4). Étant donné les fortes similarités écologiques entre la sole commune et la sole

sénégalaise, le régime alimentaire des écophases de la sole sénégalaise est caractérisé de

manière similaire que celui de la sole commune.

Table A.45 – Spectre alimentaire de l’espèce Solea senegalensis.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 50 mm (1) Copépodes et (2) cumacés
LT > 50 mm (1) Polychètes, amphipodes (**) et (2) décapodes (gébiidés),

mollusques bivalves

(**) Les amphipodes sont à la limite entre les proies d’importance (1) et les proies d’importance (2).

44. La daurade royale, Sparus aurata

Deux changements qualitatifs et quantitatifs de régime alimentaire ont été identifiés lors de

la croissance de la daurade royale : le premier autour de 25 mm LT et le second vers 70 mm

LT (Ferrari et Chieregato, 1981 ; Tancioni et al., 2003, Russo et al., 2007). Entre 10 mm et

25 mm LT, les jeunes stades ont un régime alimentaire assez classique pour cette gamme de

taille. Celui-ci ne dépend pas exclusivement des ressources planctoniques : il se compose de

nématodes, de polychètes errantes, de copépodes harpacticoïdes et cyclopoïdes, de zooplanc-

ton (larves de cirripèdes) et, dans une moindre mesure, de mysidacés (Ferrari et Chieregato,

1981 ; Tancioni et al., 2003). La seconde classe de taille, entre 25 mm et 70 mm LT, consomme

principalement des mysidacés, des polychètes errantes et des amphipodes. Ces trois types

d’organismes représentent près de 90% du régime alimentaire (Tancioni et al., 2003). Les né-

matodes et les copépodes harpacticoïdes ont une importance en nette régression par rapport

à la première classe de taille (Tancioni et al., 2003). Les daurades royales de plus de 70 mm LT

se nourrissent de décapodes (Carcinus spp), de gastéropodes, de bivalves, d’amphipodes, de

polychètes (errantes et sédentaires) et, dans une moindre mesure, d’isopodes et de poissons

(Tancioni et al., 2003).

Table A.46 – Spectre alimentaire de l’espèce Sparus aurata.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Entre 10 et 25 mm LT (1) Nématodes, polychètes errantes, copépodes, zooplancton hors
copépodes (larves de cirripèdes) et (2) mysidacés

Entre 25 et 70 mm LT (1) Mysidacés, polychètes errantes, amphipodes
LT > 70 mm (1) Décapodes (crabes), mollusques gastéropodes, mollusques

bivalves, amphipodes, polychètes errantes et (2) isopodes,
poissons

4. Les upogebiidés appartiennent à l’infra-ordre des gébiidés et non des caridés (crevettes).
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45. Le sprat européen, Sprattus sprattus

Le sprat (européen) est zooplanctonophage : il se nourrit principalement de copépodes (et

de leurs larves nauplii), de cladocères, de larves cypris et de larves de mollusques. Parmi les

copépodes, les calanoïdes sont largement majoritaires et les harpacticoïdes ont ponctuelle-

ment une importance secondaire. Le régime alimentaire du sprat n’évolue pas ou peu au cours

de la croissance (Thiel et al., 1996 ; Peltonen et al., 2004 ; Pasquaud, 2006 ; Kellnreitner et al.,

2012).

Dans l’estuaire de la Gironde, les sprats de 46 mm à 133 mm LF se nourrissent préférentiel-

lement de copépodes calanoïdes (environ 43% FO), de larves de crustacés – nauplii (69% FO)

et cypris (55% FO) – et de larves de mollusques (45% FO). Aucun effet taille n’est mis en

évidence (Pasquaud, 2006). Dans le golfe de Finlande, en mer Baltique, les sprats de l’année

(LT < 100 mm) et les individus plus âgés (LT > 100 mm) consomment presque exclusivement

des cladocères (24% à 93% N) et des copépodes (5,6% à 72% N ; Peltonen et al., 2004). Dans

les estuaires de l’Elbe et de la Weser, les contenus stomacaux se composent principalement de

copépodes (56% à 79% N) et de leurs œufs (14% à 43% N ; Thiel et al., 1996). Dans un bassin

tidal au nord de la mer des Wadden, les copépodes calanoïdes (69% à 96% N) dominent le

bol alimentaire des sprats de 45 à 140 mm LT, quelle que soit la saison. Il est complété par

les copépodes harpacticoïdes (0% à 20% N) et les larves cypris (0% à 13% N ; Kellnreitner et

al., 2012). Enfin, dans la mer Adriatique, les sprats adultes se nourrissent également de copé-

podes (84% N) et, dans une moindre mesure, de larves de décapodes (8,8% N ; Tičina et al.,

2000).

Table A.47 – Spectre alimentaire de l’espèce Sprattus sprattus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Toutes tailles (1) Copépodes (et leur larves nauplii), cladocères, larves cypris de
cirripèdes, larves de mollusques

46. Le chevesne, Squalius cephalus

Le chevesne est un poisson omnivore. Les jeunes chevesnes se nourrissent d’abord d’in-

sectes aquatiques et terrestres à différents stades de développement (larves, nymphes, adultes),

de phytoplancton et, dans une quantité moindre, de zooplancton (cladocères). À partir de trois

ans, les chevesnes adoptent un régime alimentaire très diversifié ; ils consomment aussi bien

des macrophytes, des débris végétaux, des algues filamenteuses et des détritus que des in-

sectes et des poissons. Écrevisses, nématodes et mollusques complètent parfois le bol alimen-

taire. Les plus grands individus consomment moins de végétaux et davantage de poissons et

d’écrevisses. Alors que des batraciens et des petits mammifères (rats) sont parfois retrouvés

dans leurs estomacs, les plus grands individus ne mangent presque plus d’insectes (Hella-

well, 1971 ; Mann, 1976 ; Piria et al., 2005 ; Balestrieri et al., 2006 ; Keith et al., 2011 ; Ünver et

Erk’akan, 2011).

L’étude du régime alimentaire de chevesnes d’au moins trois ans (LST > 163 mm en moyenne)

dans deux affluents de la rivière Wye (Grande-Bretagne) montre une prépondérance des vé-

gétaux – notamment des débris végétaux – et des détritus dans les estomacs. L’occurrence et
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l’abondance des végétaux et des détritus s’élèvent à environ 50% (%FO) et 50% (%V) dans la

rivière Lugg et à plus de 50% (%FO) et de 75% (%V) dans la rivière Afon Llynvi. Dans les deux

rivières, la proportion d’algues filamenteuses, d’algues microscopiques (dont les diatomées) et

de sédiments est supérieure à celle des macrophytes. La nourriture d’origine végétale occupe

une place plus importante chez les individus de 163 à 335 mm LST dans la rivière Lugg (environ

60% V) que chez les individus de plus de 335 mm LST (40% V). Les poissons sont consom-

més en quantités limitées par les chevesnes de moins de 335 mm LST (10−13% V) et en plus

fortes quantités par les individus de plus de 335 mm LST (43% V). Ce dernier groupe de taille

se nourrit davantage d’écrevisses (environ 10% V). L’importance des insectes, et en particulier

des larves d’insectes aquatiques, décroît avec l’âge. Les insectes « aériens », consommés par

les jeunes chevesnes, sont délaissés par les spécimens les plus âgés (Hellawell, 1971).

Dans la rivière Stour (Grande-Bretagne), les chevesnes du groupe 0 (< 49 mm LF) consomment

des larves de chironomidés (38% N), des nymphes d’éphéméroptères (9,5% N), des cladocères

(8% N) et d’autres organismes terrestres et aquatiques (30% N). Les hémiptères aquatiques

(36% N), les cladocères (21% N) et les larves de simulies (16% N) occupent une place plus im-

portante chez les individus du groupe I-III (50−149 mm LF). Les chevesnes de plus de 150 mm

LF se nourrissent préférentiellement de poissons (35% N) et de matières végétales – macro-

phytes (38% FO) et algues (11% FO). Des larves de trichoptères (13% N), des écrevisses

(9% N), des larves de chironomidés (9% N) et d’autres organismes aquatiques (11% N) sont

également consommés (Mann, 1976).

En Turquie, dans le lac Tödürge, le spectre alimentaire des chevesnes de 30 à 390 mm

LF est décrit comme très large. Il se compose de phytoplancton, zooplancton, nématodes, in-

sectes, poissons, macrophytes, plantes et de détritus d’origine animale. Alors que les stades

larvaires sont planctonophages, les juvéniles adoptent souvent un régime alimentaire à do-

minante carnivore. Les individus de 30 à 90 mm LF préfèrent les organismes planctoniques

(phytoplancton surtout, zooplancton de manière accessoire). Les classes de taille plus élevée

(210−390 mm LF) se nourrissent de petits individus benthiques comme les nématodes, mais

aussi d’insectes, de poissons et de macrophytes (Ünver et Erk’akan, 2011).

Table A.48 – Spectre alimentaire de l’espèce Squalius cephalus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LF < 150 mm (1) Larves, nymphes et adultes d’insectes (chironomidés, simulies,
éphéméroptères, hémiptères, etc.), phytoplancton et
(2) cladocères (zooplancton)

Entre 150 et 370 mm LF (1) Macrophytes (et débris végétaux), algues filamenteuses,
détritus, insectes, poissons et (2) écrevisses, zoobenthos
(nématodes), mollusques

LF > 370 mm (1) Poissons (anguilles, cyprinidés) et (2) algues filamenteuses,
macrophytes, écrevisses

47. Le syngnathe aiguille, Syngnathus acus

Très peu de données sont disponibles concernant le régime alimentaire du syngnathe ai-

guille. Dans le golfe de Naples, des amphipodes et des crustacés décapodes ont été recensés

dans les contenus stomacaux des syngnathes aiguilles mesurant en moyenne 208 mm LT

(Zupo et Stübing, 2010). Par analogie avec des espèces relativement proches comme Phyl-
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lopteryx taeniolatus et Vanacampus poecilolaemus, on peut supposer que les mysidacés sont

consommés en forte proportion par le syngnathe aiguille (Kendrick et Hyndes, 2005). Aucune

information directe n’a été trouvée concernant les jeunes stades.

Table A.49 – Spectre alimentaire de l’espèce Syngnathus acus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 150 mm (1) Copépodes (calanoïdes), mysidacés, isopodes, amphipodes et
(2) polychètes

LT > 150 mm (1) Mysidacés, amphipodes, crustacés décapodes (anomoures,
caridés) et (2) isopodes

48. Le syngnathe de Duméril, Syngnathus rostellatus

Le syngnathe de Duméril consomme des petits crustacés planctoniques (copépodes), des

mégalopes de crabe, des œufs et des larves de poissons (crabes notamment ; Vandendriessche

et al., 2007 ; Girardin et Castelnaud, 2013 ; Froese et Pauly, 2014). Dans la mer du Nord, les

syngnathes de Duméril de moins de 80 mm LT se nourrissent exclusivement de copépodes

calanoïdes ; les individus de plus de 80 mm LT consomment, en plus, des copépodes harpac-

ticoïdes et des mégalopes de crabes (Vandendriessche et al., 2007).

Table A.50 – Spectre alimentaire de l’espèce Syngnathus rostellatus.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LT < 80 mm (1) Copépodes
LT > 80 mm (1) Copépodes, mégalopes de crabe, œufs et larves de poissons

49. La tanche, Tinca Tinca

Comme elle peut ingérer des végétaux – voire des détritus – en quantité non négligeable,

la tanche est parfois décrite comme omnivore (Petridis, 1990 ; Benzer et al., 2007). Néan-

moins, considérant que la composante animale domine généralement son régime alimentaire

(Kennedy et Fitzmaurice, 1970 ; Giles et al., 1990 ; Michel et Oberdorff, 1995), il semble plus

approprié de définir ce poisson comme un prédateur d’invertébrés généraliste et non sélectif

(Gonzalez et al., 2000). Au cours de sa croissance, la tanche passe d’un régime alimentaire do-

miné par les microinvertébrés (cladocères et copépodes) à un régime dominé par les macroin-

vertébrés (Kennedy et Fitzmaurice, 1970 ; O’maoileidigh et Bracken, 1989). Les plus grands

individus continuent à consommer du zooplancton mais, sauf exception, son importance est

secondaire dans les contenus stomacaux (Michel et Oberdorff, 1995). Selon les auteurs, le

changement de régime alimentaire se produit à une taille comprise entre 140 et 210 mm LF

(Kennedy et Fitzmaurice, 1970 ; O’maoileidigh et Bracken, 1989). Les études postérieures à

1989 conduisent à plutôt retenir la valeur de 140 mm.

Les jeunes tanches de moins de 140 mm LF se nourrissent principalement de cladocères

et de copépodes et, dans une moindre mesure, de jeunes stades d’insectes aquatiques (Copp

et Mann, 1993 ; Michel et Oberdorff, 1995). Dans un bras de la vallée du Rhône, les rotifères
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représentent par ailleurs 10% à 15% du nombre de proies animales ingérées par les juvéniles

de 9 à 25 mm LST (Copp et Mann, 1993). Les proies principales des tanches de plus de 140 mm

LF sont les larves et les nymphes d’insectes aquatiques (dont les larves de chironomidés),

les mollusques (gastéropodes et bivalves), les isopodes (Asellus spp) et les amphipodes. Les

microcrustacés (cladocères et copépodes) et la végétation ont généralement une importance

secondaire (Kennedy et Fitzmaurice, 1970 ; Michel et Oberdorff, 1995 ; Gonzalez et al., 2000).

Par contraste avec ce schéma général, Giles et al. (1990) montrent que le régime alimentaire

des tanches de plus de 150 mm est presque exclusivement composé de cladocères dans un

lac de kettle connecté à la rivière Great Ouse en Angleterre.

La présence de la végétation dans les contenus stomacaux est très variable selon les

études. De manière générale, Michel et Oberdorff (1995) affirment que les plantes sont pré-

sentes dans la plupart des estomacs mais, sauf exception, en faible quantité. Leur ingestion

pourrait être involontaire et liée à la prédation de macroinvertébrés associés aux végétaux.

D’autres auteurs relèvent des fortes abondances de végétaux, par exemple dans le bras d’une

rivière et dans un lac en Espagne (Gonzalez et al., 2000) ou dans le canal de Lancaster au

nord de l’Angleterre (Petridis, 1990). En raison d’une décomposition rapide dans les estomacs,

l’importance des oligochètes dans le régime alimentaire de la tanche est probablement sous-

estimée ; ce phénomène n’est cependant pas spécifique à la tanche.

Table A.51 – Spectre alimentaire de l’espèce Tinca tinca

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

LF < 140 mm (1) Microcrustacés (cladocères, copépodes) et (2) jeunes stades
d’insectes aquatiques

LF > 140 mm (1) Larves et nymphes d’insectes aquatiques (dont larves de
chironomidés), mollusques (gastéropodes, bivalves), isopodes
(Asellus), amphipodes et (2) Microcrustacés (cladocères,
copépodes), végétation (macrophytes)

50. L’ombrine côtière, Umbrina cirrosa

Aucune étude décrivant spécifiquement le régime alimentaire de l’ombrine côtière n’a pu

être consultée. D’après le site internet Fishbase (Froese et Pauly, 2014), les ombrines côtières

se nourrissent d’invertébrés qui vivent sur ou près du fond. En élargissant la recherche biblio-

graphique au genre Umbrina et en procédant par analogie avec l’espèce Umbrina coroides, on

peut inférer que l’ombrine côtière consomme principalement des mysidacés et des amphipodes.

Chez les individus de 20 à 135 mm LST, un changement ontogénique de régime alimentaire se

produit à 55 mm LST : les individus de 20 à 55 mm LST consomment presque exclusivement à

partir des mysidacés tandis que les amphipodes sont la nourriture principale des spécimens de

55 à 135 mm LST, les mysidacés n’ayant pour eux qu’une importance secondaire (Zahorcsak

et al., 2000).
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Table A.52 – Spectre alimentaire de l’espèce Umbrina cirrosa.

Intervalle de taille Principales catégories de nourriture

Entre 20 et 55 mm LST (1) Mysidacés
Entre 55 et 135 mm LST (1) Amphipodes et (2) mysidacés
LST > 135 mm Pas d’information recensée
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51. Tableaux de synthèse
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Table A.53 – Spectre alimentaire des écophases de poissons (1 sur 2).

Espèce Ecoph. LMin LMax MicInv OeuLar Annel Arthro MolCoq Poiss MicVeg MacDet

Abramis brama E1 15 100 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Abramis brama E2 100 260 P1 Ab Ab P1 P2 Ab Ab P2
Abramis brama E3 260 − Ab Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Alburnus alburnus E1 27 − P1 Ab Ab P1 Ab Ab P1 P1
Alosa alosa E1 27 443 P1 P1 Ab P1 Ab P1 Ab Ab
Alosa fallax E1 − 36 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab P1
Alosa fallax E2 36 178 P1 Ab Ab P1 Ab P1 Ab P1
Alosa fallax E3 178 − Ab Ab Ab P1 Ab P1 Ab Ab
Ameiurus melas E1 − 50 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Ameiurus melas E2 50 250 Ab Ab P1 P1 Ab P2 Ab P1
Ameiurus melas E3 250 − Ab Ab Ab P1 Ab P1 Ab P1
Ammodytes tobianus E1 53 189 P1 P1 Ab P2 Ab Ab Ab Ab
Anguilla anguilla E1 60 175 Ab Ab P1 P1 Ab Ab Ab Ab
Anguilla anguilla E2 175 400 Ab Ab P1 P1 Ab Ab Ab Ab
Anguilla anguilla E3 400 − Ab Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Aphia minuta E1 − − P1 P1 Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Argyrosomus regius E1 − 50 Ab Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Argyrosomus regius E2 50 − Ab Ab Ab P1 Ab P2 Ab Ab
Atherina presbyter E1 − 115 P1 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Atherina presbyter E2 115 − P2 P2 Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Barbus barbus E1 − 118 Ab Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Barbus barbus E2 118 − Ab Ab Ab P1 P1 Ab P1 P1
Belone belone E1 − 48 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Belone belone E2 48 − P2 P2 P2 P1 P2 P1 Ab Ab
Blicca bjoerkna E1 − 69 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Blicca bjoerkna E2 69 − P2 Ab Ab P1 P1 Ab Ab P1
Carassius gibelio E1 23 94 P2 Ab Ab P2 Ab Ab P1 P2
Carassius gibelio E2 94 468 P1 Ab Ab Ab Ab Ab P2 P1
Chelon labrosus E1 − 45 P1 P1 P1 P1 Ab Ab Ab Ab
Chelon labrosus E2 45 − P1 Ab Ab Ab Ab Ab P1 P1
Ciliata mustela E1 − 45 P1 P2 Ab P2 Ab Ab Ab Ab
Ciliata mustela E2 45 − Ab Ab Ab P1 Ab P2 Ab Ab
Clupea harengus E1 − 94.5 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Clupea harengus E2 94.5 − P1 Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Conger conger E1 − 200 − − − − − − − −

Conger conger E2 200 − Ab Ab Ab P2 Ab P1 Ab Ab
Ctenopharyngodon idella E1 − 29 P1 Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Ctenopharyngodon idella E2 29 78 P2 Ab Ab P2 Ab Ab P1 P1
Ctenopharyngodon idella E3 78 − P2 Ab Ab P2 Ab Ab Ab P1
Cyprinus carpio E1 − 22 P1 Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Cyprinus carpio E2 22 132 P1 Ab P2 P1 P2 Ab Ab Ab
Cyprinus carpio E3 132 − P2 Ab P1 P1 P1 Ab Ab P1
Dicentrarchus labrax E1 − 40 P1 P1 Ab P2 Ab Ab Ab Ab
Dicentrarchus labrax E2 40 115 P2 Ab P1 P1 Ab P2 Ab Ab
Dicentrarchus labrax E3 115 − Ab Ab Ab P1 Ab P1 Ab Ab
Dicentrarchus punctatus E1 − 37 P1 Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Dicentrarchus punctatus E2 37 111 Ab P1 P2 P1 Ab P2 Ab Ab
Dicentrarchus punctatus E3 111 − Ab Ab Ab P1 Ab P1 Ab Ab
Engraulis encrasicolus E1 − − P1 P1 Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Gambusia holbrooki E1 − − P1 Ab Ab P1 Ab Ab P2 P2
Gasterosteus aculeatus E1 − 20 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Gasterosteus aculeatus E2 20 75 P1 Ab P2 P1 Ab Ab Ab Ab
Gymnocephalus cernuus E1 − 35 P1 Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Gymnocephalus cernuus E2 35 140 P2 Ab Ab P1 P2 P2 Ab Ab
Gymnocephalus cernuus E3 140 − P2 Ab Ab P1 P2 P1 Ab Ab
Hippocampus hippocampus E1 69 104 Ab Ab Ab P1 Ab Ab Ab P2
Lepomis gibbosus E1 − 35 P1 Ab Ab P2 Ab Ab Ab Ab
Lepomis gibbosus E2 35 118 P2 Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Lepomis gibbosus E3 118 − Ab Ab Ab P1 P1 P1 Ab Ab
Liza aurata E1 − 45 P1 P1 P1 P1 Ab Ab P2 Ab
Liza aurata E2 45 − P1 Ab Ab P1 P1 Ab P1 P1
Liza ramada E1 − 42.5 P1 P1 P1 P1 Ab Ab P2 Ab
Liza ramada E2 42.5 − P1 Ab Ab Ab Ab Ab P1 P1
Merlangius merlangus E1 − 42 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Merlangius merlangus E2 42 99 P2 Ab Ab P1 Ab P2 Ab Ab
Merlangius merlangus E3 99 294 Ab Ab Ab P1 Ab P1 Ab Ab
Merlangius merlangus E4 294 − Ab Ab Ab Ab Ab P1 Ab Ab
Perca fluviatilis E1 − 47.5 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Perca fluviatilis E2 47.5 112 P2 Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Perca fluviatilis E3 112 149 P2 Ab Ab P1 Ab P2 Ab Ab
Perca fluviatilis E4 149 − Ab Ab Ab P1 Ab P1 Ab Ab
Platichthys flesus E1 − 45 P1 Ab P1 P1 Ab Ab Ab Ab
Platichthys flesus E2 45 100 Ab Ab P1 P1 Ab Ab Ab Ab
Platichthys flesus E3 100 − Ab Ab P1 P1 P1 P2 Ab Ab
Pomatoschistus microps E1 − 40 P1 P2 Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Pomatoschistus microps E2 40 − P2 Ab P1 P1 P1 Ab Ab Ab
Pomatoschistus minutus E1 − 42.5 P1 Ab P2 P2 Ab Ab Ab Ab
Pomatoschistus minutus E2 42.5 − Ab Ab P1 P1 P1 Ab Ab Ab

Abréviations pour les catégories de nourriture : MicInv, Microinvertébrés ; OeuLar, Oeufs et larves de la macrofaune (ma-

croinvertébrés et poissons téléostéens) ; Annel, Annélides ; Arthro, Arthropodes (insectes, collemboles, arachnides, eucaridés,

péracarides) ; MolCoq, Mollusques à coquille ; Poiss, Poissons téléostéens ; MicVeg, Microphytes ; MacDet, Macrophytes et

détritus. Catégories d’importance de la nourriture : P1, Importance de premier ordre ; P2, Importance secondaire ; Ab,

Présence accessoire ou absence du régime alimentaire.
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Table A.54 – Spectre alimentaire des écophases de poissons (2 sur 2).

Espèce Ecoph. LMin LMax MicInv OeuLar Annel Arthro MolCoq Poiss MicVeg MacDet

Pseudorasbora parva E1 − 28 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Pseudorasbora parva E2 28 40 P1 Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Pseudorasbora parva E3 40 − P2 Ab Ab P1 Ab Ab P2 P2
Raja clavata E1 − − Ab Ab P2 P1 Ab P2 Ab Ab
Rutilus rutilus E1 − 40 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Rutilus rutilus E2 40 120 P1 Ab Ab P1 P1 Ab P1 P1
Rutilus rutilus E3 120 − Ab Ab Ab P1 P1 Ab P1 P1
Salmo salar E1 91 182 Ab P1 Ab P1 Ab P1 Ab Ab
Sander lucioperca E1 − 29 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Sander lucioperca E2 29 115 P1 Ab Ab P1 Ab P1 Ab Ab
Sander lucioperca E3 115 300 Ab Ab Ab P1 Ab P1 Ab Ab
Sander lucioperca E4 300 − Ab Ab Ab Ab Ab P1 Ab Ab
Scardinius erythrophthalmus E1 − 24 P1 Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Scardinius erythrophthalmus E2 24 115 Ab Ab Ab P1 P2 Ab P1 P1
Scardinius erythrophthalmus E3 115 − Ab Ab Ab P2 P2 P2 P1 P1
Scophthalmus maximus E1 − 80 Ab Ab Ab P2 Ab P1 Ab Ab
Scophthalmus maximus E2 80 300 Ab Ab Ab P2 Ab P1 Ab Ab
Scophthalmus maximus E3 300 − Ab Ab Ab Ab Ab P1 Ab Ab
Silurus glanis E1 − 20 P1 Ab P2 P2 Ab Ab Ab Ab
Silurus glanis E2 20 40 Ab Ab P1 P1 Ab Ab Ab Ab
Silurus glanis E3 40 300 Ab Ab P1 P1 Ab P1 Ab P2
Silurus glanis E4 300 − Ab Ab Ab P1 Ab P1 Ab Ab
Solea solea E1 − 50 P1 Ab Ab P2 Ab Ab Ab Ab
Solea solea E2 50 − Ab Ab P1 P1 P2 Ab Ab Ab
Solea senegalensis E1 − 50 P1 Ab Ab P2 Ab Ab Ab Ab
Solea senegalensis E2 50 − Ab Ab P1 P1 P2 Ab Ab Ab
Sparus aurata E1 − 24 P1 P1 P1 P2 Ab Ab Ab Ab
Sparus aurata E2 24 64 Ab Ab P1 P1 Ab Ab Ab Ab
Sparus aurata E3 64 − Ab Ab P1 P1 P1 P2 Ab Ab
Sprattus sprattus E1 − − P1 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Squalius cephalus E1 − 150 P2 Ab Ab P1 Ab Ab P1 Ab
Squalius cephalus E2 150 370 P2 Ab Ab P1 P2 P1 Ab P1
Squalius cephalus E3 370 − Ab Ab Ab P2 Ab P1 Ab P2
Syngnathus acus E1 − 150 P1 Ab P2 P1 Ab Ab Ab Ab
Syngnathus acus E2 150 − Ab Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Syngnathus rostellatus E1 − 80 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Syngnathus rostellatus E2 80 − P1 P1 Ab Ab Ab Ab Ab Ab
Tinca tinca E1 − 140 P1 Ab Ab P2 Ab Ab Ab Ab
Tinca tinca E2 140 − P2 Ab Ab P1 P1 Ab Ab P2
Umbrina spp E1 − 67 Ab Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Umbrina spp E2 67 164 Ab Ab Ab P1 Ab Ab Ab Ab
Umbrina spp E3 164 − − − − − − − − −

Abréviations pour les catégories de nourriture : MicInv, Microinvertébrés ; OeuLar, Oeufs et larves de la macrofaune (ma-

croinvertébrés et poissons téléostéens) ; Annel, Annélides ; Arthro, Arthropodes (insectes, collemboles, arachnides, eucaridés,

péracarides) ; MolCoq, Mollusques à coquille ; Poiss, Poissons téléostéens ; MicVeg, Microphytes ; MacDet, Macrophytes et

détritus. Catégories d’importance de la nourriture : P1, Importance de premier ordre ; P2, Importance secondaire ; Ab,

Présence accessoire ou absence du régime alimentaire.
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Trajectoire de restauration des marais intertidaux
Réponse du necton à la dépoldérisation dans l’estuaire de la Gironde

Résumé : Dégradés par plusieurs siècles d’endiguement et menacés par les effets du changement climatique, les

marais intertidaux européens font aujourd’hui l’objet d’un nombre croissant de restaurations par rétablissement des

marées sur d’anciennes zones endiguées, suivant une tendance générale appelée dépoldérisation. Cette thèse

décrit la trajectoire de restauration des marais intertidaux à partir des communautés de necton (i.e., poissons et

crustacés décapodes), sur la base de deux sites dépoldérisés accidentellement dans l’estuaire de la Gironde : le

marais de Mortagne et l’île Nouvelle. L’évolution du necton dans les marais dépoldérisés est caractérisée à travers

une approche synchronique à l’échelle de la mosaïque des habitats estuariens. La composition du necton dans les

marais dépoldérisés est en grande partie similaire à celles des milieux intertidaux naturels et se différencie nette-

ment des marais endigués, où les espèces exotiques d’eau douce prospèrent. Les marais restaurés apparaissent

particulièrement attractifs pour le mulet porc, Liza ramada. La distribution des traits fonctionnels au sein des com-

munautés de poissons révèle un changement de structure fonctionnelle au cours de la dépoldérisation, le temps

de restauration étant inféré à partir d’un gradient de naturalité des habitats estuariens. En particulier, la spécia-

lisation, la dispersion et la richesse fonctionnelle augmentent au cours de la restauration. Concernant l’évolution

des règles d’assemblage, aucune tendance claire ne se dégage : les patrons diffèrent selon les traits fonctionnels.

La dynamique temporelle de la composition des communautés de necton dans l’un des sites dépoldérisés montre

une succession de trois phases au cours des quatre années suivant la restauration. Un changement plus abrupt

concernant l’abondance de certaines espèces et la structure fonctionnelle des communautés est identifié au milieu

de la seconde phase, moins de deux ans après la dépoldérisation. La cinétique de transformation des communau-

tés est probablement ralentie par le drainage incomplet du site dans les premiers temps de la dépoldérisation. Les

résultats de cette thèse permettent de mieux comprendre la trajectoire de restauration des marais intertidaux, sans

intervention humaine, tout en soulignant les atouts et les limites de certains modèles théoriques utilisés en écologie

de la restauration.

Mots-clés : Gradient de naturalité ; Habitats estuariens ; Poissons ; Crustacés décapodes ; Écologie fonctionnelle ;

Traits fonctionnels.

Restoration trajectory of intertidal marshes
Nekton response to tidal restoration in the Gironde estuary

Abstract : European intertidal marshes have greatly declined during the past centuries because of land claim and

have recently been threatened by the effects of climate change. In recent years, an increasing number of tidal resto-

ration projects have been implemented, following a global trend termed de-embankment. This thesis describes the

restoration trajectory of tidally restored marshes from the response of nekton (i.e., fish and decapod crustaceans)

based on two storm-breached study sites in the Gironde estuary : the Mortagne marsh and the Nouvelle island.

Nekton assemblage composition of tidally restored marshes was described through a whole-estuary approach en-

compassing natural, restored and dyked habitats. Nekton assemblages of tidally restored marshes showed high

compositional similarity with natural intertidal habitats and greatly departed from dyked marshes. Dyked marshes

were characterized by high occurrence of freshwater exotic taxa. Tidally restored marshes seemed particularly at-

tractive for the thin-lipped grey mullet, Liza ramada. The functional traits’ distribution within fish communities revealed

a change in functional structure in the course of restoration using the naturalness state of habitats as a proxy for

restoration time. Most notably, functional specialization, dispersion and richness increased with restoration time.

No clear pattern of change was observed in community assembly over time ; trends chiefly varied with respect to

traits. Temporal trends in one of the restored sites revealed three phases in the first four years of tide restoration.

The abundance of several species and the community functional structure changed more steeply in the midst of

the second phase, less than two years following tide restoration. Community turnover was probably delayed due

to incomplete drainage of the site in the early stages of restoration. The results of this thesis lead to a better un-

derstanding of the restoration trajectory of tidal marshes without human intervention and highlight the strengths and

weaknesses of some theoretical models used in restoration ecology.

Keywords : Naturalness gradient ; Estuarine habitats ; Fish ; Decapod crustaceans ; Functional ecology ; Functional

traits.


