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Résumé 

L’acidification et le réchauffement des océans prévus pour la fin du siècle sont susceptibles 

d’avoir des conséquences drastiques sur la structure et le fonctionnement des écosystèmes marins. Un 

manque de connaissance persiste cependant quant à l’impact des changements futurs sur la réponse 

des communautés marines. Cette thèse a pour objectif de fournir de nouveaux éléments de 

compréhension de l’impact de l’acidification et du réchauffement des océans à l’échelle 

communautaire, en considérant un écosystème aux propriétés physico-chimiques hypervariables, les 

cuvettes intertidales, et un écosystème plus stable, les bancs de maërl. Des assemblages 

expérimentaux ont été reconstitués en laboratoire à partir des principales espèces de macroalgues 

calcaires et non calcaires et de brouteurs, composant ces deux écosystèmes. Ces assemblages ont été 

soumis à des conditions actuelles et futures de température et de pCO2. L’acidification et le 

réchauffement des océans sont à l’origine d’une altération de la structure et de fonctionnement des 

assemblages de banc de maërl, à travers une augmentation de la productivité des macroalgues non 

calcaires et un déclin des taux de calcification du maërl. De plus, la physiologie des brouteurs est 

négativement impactée par les changements futurs, altérant la structure trophique des assemblages. 

L’acidification et le réchauffement des océans n’ont en revanche pas d’effet sur la productivité des 

assemblages de cuvettes. L’environnement hypervariable confèrerait ainsi une résistantes accrue aux 

communautés de cuvettes intertidales face aux changements futurs, en comparaison de communautés 

issues d’environnements plus stables, comme les bancs de maërl. 

Mots clés : CO2 ; température ; communauté ; bancs de maërl ; cuvettes intertidales ; interactions 

spécifiques 
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Abstract 

Ocean acidification and warming predicted for the end of the century may have drastic 

consequences on the structure and functioning of marine ecosystems. However, a lack of knowledge 

persists on the impact of future changes on the response of marine communities. This thesis aims to 

provide new understanding of the impact of ocean acidification and warming at the community level. 

For this, two ecosystems have been considered: rockpools, characterized by high physico-chemical 

variations, and maerl beds, with smaller variations. In the laboratory, artificial assemblages were 

created from the main calcareous and fleshy macroalgae and associated grazers present in these two 

ecosystems. Created assemblages have been subjected to ambient and future temperature and pCO2 

conditions. Ocean acidification and warming altered the structure and functioning of maerl bed 

assemblages, through an increase in the productivity of non-calcareous macroalgae and a decline in 

maërl calcification rates. The physiology of grazers is negatively impacted by future changes, which 

altered assemblages’ trophic structure. On the other hand, ocean acidification and warming had no 

effect on the productivity of rockpool assemblages. The highly variable environment may thus 

increase the resistance of rockpool communities to future changes, compared to communities from 

more stable environments, such as maerl beds. 

Keywords: CO2, temperature, community, maerl beds, rockpools, species interactions 
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« Notre monde est emprisonné dans une habitude  

dangereuse de dépendance au CO2 » 

Ban Ki-moon, juin 2008  
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  Introduction générale 

1. L’Homme et le climat 

Depuis près de 250 ans avec le début de l’ère industrielle, les activités humaines n’ont 

cessé d’augmenter et sont à l’origine de rejets massifs en gaz à effet de serre (GES) dans 

l’atmosphère. Le secteur de la production énergétique représente la principale source 

d’émission de GES (35 %), devançant les secteurs liés à l’utilisation des sols (24 %, tels que 

l’agriculture, l’élevage et la gestion forestière), l’industrie (21 %), les transports (14 %) et la 

construction (6%) (Edenhofer et al., 2014). Parmi les GES, le dioxyde de carbone est 

principalement issu de la combustion des énergies fossiles, de la déforestation et de la 

production de ciment. Il représente 76 % des émissions de GES, contre 16 % pour le méthane 

(CH4) et 6 % pour le protoxyde d’azote (N2O) (Edenhofer et al., 2014). Depuis le milieu du 

XVIII
e
 siècle, les concentrations atmosphériques en dioxyde de carbone (CO2) sont passées de 

278 à 405 parties par million (ppm), un niveau jamais atteint au cours des 800 000 dernières 

années (Lüthi et al., 2008). Dès 1995, le Groupe d’experts Intergouvernemental sur 

l’Evolution du Climat (GIEC) a établi un rapport attestant que l’augmentation des 

concentrations atmosphériques en CO2 et autres gaz à effet de serre dans l’atmosphère sont à 

l’origine de perturbations majeures au sein du système climatique terrestre. 

La principale conséquence climatique liée à l’augmentation de la concentration 

atmosphérique en CO2 concerne l’effet de serre. Du fait de sa structure moléculaire, le CO2 

possède des propriétés physiques permettant une forte absorption du rayonnement infrarouge 

émis par la surface de la Terre. Dans ce domaine spectral, l’absorption d’un photon par la 

molécule de CO2 fait passer cette dernière à un état excité de vibration, réchauffant 

l’atmosphère. L’augmentation des émissions de CO2 est par conséquent à l’origine d’un 

réchauffement global de l’atmosphère. Depuis 1880, la température atmosphérique globale a 

ainsi augmenté de 0,85°C, dont 0,72°C entre 1951 et 2012 (Field et al., 2014). Les océans 

jouent un rôle essentiel dans la régulation du climat (Reid et al., 2009). Le réchauffement de 

l’atmosphère est en partie modéré par les océans, qui ont absorbé près de 93 % de la chaleur 

atmosphérique excédentaire depuis les années 1970. Du fait de ce phénomène, la température 

globale des océans de surface a augmenté de 0,83°C depuis les années 1870 (Gattuso et al., 

2015).
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2. Les pompes de carbone 

Les émissions anthropiques de CO2 sont inclues au sein d'un cycle actif qui fait 

circuler le carbone entre l'atmosphère, l'océan et les réservoirs de la biosphère terrestre, sur 

des délais allant de quelques jours à plusieurs millénaires (Figure 1). Le climat terrestre est 

ainsi déterminé par l’équilibre des flux entre ces différents compartiments. La production 

primaire issue de la végétation terrestre possède une fonction essentielle dans le cycle global 

du carbone. Les concentrations atmosphériques de CO2 présentent des variations spatio-

temporelles étroitement liées aux variations de production primaire des écosystèmes terrestres 

(Keeling et al., 1976). Ainsi, la végétation terrestre absorbe en moyenne 29 % des rejets. 

Cependant, l’acquisition de CO2 atmosphérique par la végétation terrestre est en partie 

contrebalancée par les émissions provenant de la déforestation et du changement d'utilisation 

des sols.  

 

Figure 1. Représentation schématique des perturbations dans le cycle du carbone causées par 

les activités anthropiques entre les années 2005 et 2014. Schéma modifié d’après Le Quéré et 

al. (2015). 
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Les océans jouent également un rôle majeur dans le bilan global du carbone terrestre 

en régulant les concentrations atmosphériques de CO2. Entre 2005 et 2014, les océans ont 

ainsi absorbé environ 2,6 GtC an
-1

, soit 26 % des émissions anthropiques de CO2 (Le Quéré et 

al., 2015). Le stockage du carbone par les océans est déterminé par un ensemble 

d’interactions complexes incluant les échanges gazeux océan-atmosphère, la chimie du 

carbone inorganique dissous (CID), la circulation océanique et la biologie marine (Figure 2). 

Dans l’eau de mer, le carbone est principalement présent sous forme de CID. Au cours des 

temps géologiques, les océans ont ainsi stocké près de 40 000 GtC grâce à l'interaction de 

l'eau de mer avec les sédiments, l’érosion terrestre et les échanges gazeux avec l'atmosphère.  

 

Figure 2. Schéma illustrant les pompes biologique et des carbonates ainsi que la pompe de 

solubilité du carbone dans l’océan. Modifié d’après Bopp et al. (2002). 

- La pompe de solubilité du carbone  

Des échanges de CO2 gazeux ont lieu en permanence entre l’atmosphère et l’océan et 

sont gouvernés par la loi de Henry, définissant le coefficient de solubilité du CO2 dans l’eau 

de mer (Eq. 1). Ces échanges sont dirigés par la différence de pression partielle en CO2 

(pCO2) entre l’atmosphère et l’océan. Les propriétés physiques et chimiques de l’eau de mer 

représentent un élément majeur influençant la solubilité du CO2. Celle-ci est notamment plus 

importante lorsque la température de l’eau de mer est faible. La diffusion du CO2 dans l’eau 
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de mer a donc lieu préférentiellement aux hautes latitudes. La convection de ces eaux froides 

et denses chargées en CO2 vers les grandes profondeurs est à l’origine de la circulation 

océanique globale, permettant le transport d’un grand réservoir de CID jusqu’aux faibles 

latitudes (Heinze et al., 2015). 

[CO2]aq = K0  ×  pCO2         (Eq. 1) 

avec K0, le coefficient de solubilité. 

- La pompe biologique du carbone 

Les organismes phytoplanctoniques vivant dans les couches océaniques de surface 

utilisent l’énergie lumineuse pour réaliser leur photosynthèse, convertissant le CID en matière 

organique. Cette production primaire phytoplanctonique est à la base des réseaux trophiques 

océaniques, permettant le transfert du carbone aux organismes hétérotrophes supérieurs. Une 

partie du carbone organique particulaire (COP) produit quitte également les couches 

océaniques de surface et précipite vers l’océan profond avant d’être reminéralisé sous forme 

de CO2 par les bactéries marines. Une faible proportion du COP (~ 0,2 GtC an
-1

) atteint 

toutefois le plancher océanique avant d’être séquestrée dans les sédiments pour des milliers 

d’années, retirant le CO2 du cycle du carbone pour de longues périodes (Denman et al., 2007).  

- La pompe des carbonates 

La pompe des carbonates est générée par la formation de structures calcaires sous 

forme de carbonates de calcium (CaCO3) par certains microorganismes phytoplanctoniques de 

surface, comme les coccolithophores et les ptéropodes. La formation de structures calcaires 

nécessite l’association d’ions bicarbonates (HCO3
-
) ou carbonates (CO3

2-
) et d’ions calcium 

(Ca
2+

) et est à l’origine d’une libération de CO2 dans l’eau de mer (Eq. 2, 3).  

Ca
2+

 + 2 HCO3
-
 
 

Calcification
→        

  Dissolution  
←         

   
CaCO3 + H2O + CO2  (Eq. 2) 

Ca
2+

 + CO3
2-

 
 

Calcification
→        

  Dissolution  
←         

   
CaCO3    (Eq. 3) 
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Par conséquent, ce processus s’oppose à la pompe biologique du carbone en 

augmentant la pCO2 de l’eau de mer, conduisant à une émission de CO2 vers l’atmosphère 

(Ciais et al., 2014). Une partie de ces organismes est cependant exportée vers l’océan profond 

et est reminéralisée en CID et en ions Ca
2+

. Seule une faible partie atteint le plancher 

océanique pour être emprisonnée dans les sédiments. 

3. Le système des carbonates 

Le système des carbonates permet à l'océan d’absorber du CO2 bien au-delà de sa 

capacité d'absorption potentielle liée à solubilité seule du CO2. En diffusant dans l’eau de mer, 

le CO2 dissous (CO2aq) s’associe avec les molécules d’eau (H2O) formant de l’acide 

carbonique (H2CO3). Cet acide, instable, se dissocie immédiatement en ions HCO3
-
 et en ions 

hydrogène (H
+
). Ces ions HCO3

-
 sont eux-mêmes susceptibles de se dissocier en ions 

carbonates (CO3
2-

) et en ions H
+
 (Figure 3). Au pH actuel des océans (8,1 en moyenne), le 

CO2aq et les ions HCO3
-
 et CO3

2-
 de l’eau de mer sont présents selon un rapport de 1:100:10, 

respectivement (Denman et al., 2007).  

 

Figure 3. Schéma de la chimie des carbonates dans l’eau de mer. 
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La formation chimique ou biologique de CaCO3 se fait d’après les équations 2 et 3. 

Dans l’eau de mer, les trois principales formes de CaCO3 sont l’aragonite, la calcite et la 

calcite magnésienne. L’aragonite et la calcite sont des polymorphes naturels de CaCO3. Ces 

deux formes de CaCO3 présentent une structure cristalline différente induisant des différences 

de solubilité, l’aragonite étant 1,5 fois plus soluble que la calcite à 25°C (Riebesell et al., 

2010). La calcite magnésienne est une forme de calcite dont une partie des ions Ca
2+

 ont été 

remplacés aléatoirement par des ions magnésium (Mg
2+

), modifiant ainsi la structure 

cristalline. La solubilité de la calcite magnésienne dépend de la proportion de magnésium au 

sein de la structure cristalline. La calcite hautement magnésienne (>8-12 mol% MgCO3, 

Morse et al. 2006) présente une solubilité supérieure à celle de l’aragonite. 

Pour chacune de ces formes, la précipitation ou la dissolution du CaCO3 est contrôlée par 

l’état de saturation des carbonates (Ω ; Eq. 4) : 

Ω (X)  =
[Ca2+][CO3

2−]

Ksp(X)
    (Eq. 4) 

avec X, la forme de CaCO3, [Ca
2+

] et [CO3
2-

], les concentrations en ions Ca
2+

 et CO3
2-

, 

respectivement, et Ksp, la constante d’équilibre définie pour chacune des formes de CaCO3 en 

fonction de la salinité et de la température (Riebesell et al., 2010). Lorsque Ω (X) = 1, l’eau 

de mer est dite à l’équilibre pour la phase minérale X. Si Ω (X) > 1, l’eau de mer est en 

sursaturation, favorisant la précipitation de CaCO3. À l’inverse, si Ω (X) < 1, l’eau de mer est 

sous-saturée, induisant une dissolution du CaCO3. 

4. Conséquences actuelles et futures de l’augmentation du CO2 atmosphérique sur 

les océans 

L’augmentation actuelle de la pCO2 atmosphérique est à l’origine de modifications 

physiques et biogéochimiques majeures au sein des océans. En septembre 2017, la pCO2 

mesurée à l’Observatoire de Mauna Loa était de 404 ppm (https://www.esrl.noaa.gov). Au 

cours des prochaines décennies, ces changements sont susceptibles de s’intensifier si les 

émissions en CO2 ne sont pas réduites. Dans son cinquième rapport, le GIEC prévoit une 

augmentation de la pCO2 atmosphérique de 421 (Representative Concentration Pathways, 
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RCP 2.6) à 936 ppm (RCP 8.5) d’ici 2100 (Bopp et al., 2013). Ces émissions sont 

susceptibles d’avoir des répercussions notamment sur la température et le pH des océans. 

a. Réchauffement des océans 

Depuis le début du XX
ème

 siècle, le transfert de chaleur croissant entre l’atmosphère et 

les océans engendre une augmentation de la température de surface des océans d’environ 

0,13°C par décennie (Laffoley & Baxter, 2016) et cette tendance continue de s’accélérer 

(Smith et al., 2015). D’ici la fin du siècle, la température de surface moyenne des océans 

risque d’augmenter de 0,71°C (RCP 2.6) à 2,73°C (RCP 8.5) par rapport à la température 

actuelle (Figure 4 ; Bopp et al., 2013), bien que ces changements ne soient pas uniformes à 

l’échelle du globe (Figure 5). 

 

Figure 4. Evolution de la température de surface moyenne des océans (°C) depuis les années 

1870 (ligne noire) et modèles de prédiction pour 2100 basés sur les différents scénarios RCP 

émis par le GIEC. L’évolution de la température est présentée par rapport à la période 1990-

1999. L'ombrage indique l’écart type inter-modèle. Modifié d’après Bopp et al. (2013). 
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Figure 5. Cartes présentant les changements de la température océaniques de surface (°C) 

attendus au cours du XXI
ème

 siècle d’après les scénarios favorable (RCP 2.6) et pessimiste 

(RCP 8.5) émis par le GIEC par rapport aux valeurs de 1990-1999. Modifié d’après Gattuso et 

al. (2015). 

b. Acidification des océans 

Du fait de l’absorption de près d’un quart des émissions anthropiques en CO2, les 

océans subissent également des changements fondamentaux au sein des équilibres chimiques. 

L’augmentation de la concentration en H
+
 induite par la quantité croissante de CO2 diffusant 

dans les océans est responsable d’une diminution du pH de l’eau de mer, appelée acidification 

des océans (Eq. 5, Figure 6). 

pH = − log  [H+]                (Eq. 5) 

Une partie des ions H
+ 

s’associent cependant avec les ions CO3
2-

 présents dans l’eau de 

mer, formant de nouveau des ions HCO3
-
. Cette réaction, qui consiste en l’utilisation des ions 

H
+ 

récemment formés, confère à l’eau de mer un pouvoir tampon, c'est-à-dire la capacité à 

compenser partiellement la diminution du pH induite par l’augmentation de la pCO2. En 

contrepartie, ce processus engendre une diminution de la concentration en ions CO3
2-

 et par 

conséquent de l’état de saturation des carbonates, Ω. 
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Figure 6. Schéma du processus d’acidification des océans. 

Le pH moyen des océans a diminué de 0,11 unités depuis les années 1870 (Gattuso et 

al., 2015), le pH actuel étant de 8,06 en moyenne (Bopp et al., 2013). D’après le cinquième 

rapport du GIEC, le pH des océans pourrait encore diminuer de 0,07 (RCP 2.6) à 0,33 unité 

(RCP 8.5) d’ici 2100 (Figures 7 et 8 ; Bopp et al., 2013). En parallèle de cette diminution de 

pH, la concentration en ions CO3
2-

 est susceptible de chuter de manière drastique. Selon les 

scénarios établis pour 2100, certaines études ont démontré que le paramètre Ω pourrait 

franchir l’horizon de saturation de l’aragonite dans les océans Arctique et Austral notamment 

(Orr et al., 2005 ; Steinacher et al., 2009).  
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Figure 7. Evolution du pH de surface moyen des oceans depuis les années 1870 (ligne noire) 

et modèles de prédiction pour 2100 basés sur les différents scénarios RCP émis par le GIEC. 

L’évolution du pH est présentée par rapport à la période 1990-1999. Modifié d’après Bopp et 

al. (2013). 

 

Figure 8. Cartes présentant les changements de pH des océans de surface (pH sur l’échelle 

totale) attendus au cours du XXI
ème

 siècle d’après les scénarios favorable (RCP 2.6) et 

pessimiste (RCP 8.5) émis par le GIEC par rapport aux valeurs de 1990-1999. Modifié 

d’après Gattuso et al. (2015).  
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5. Conséquences de l’acidification et du réchauffement des océans sur les organismes 

marins 

L’évolution du climat terrestre en lien avec les activités humaines représente une 

problématique majeure de la recherche actuelle, compte tenu des risques qui se posent pour 

les populations humaines et les écosystèmes naturels (Guinotte & Fabry, 2008). Au cours de 

la dernière décennie, le nombre d’études portant sur l’impact du changement climatique – 

notamment l’acidification des océans – sur les organismes marins a considérablement 

augmenté (Riebesell & Gattuso, 2015). Ces travaux ont, en grande majorité, porté sur la 

réponse d’organismes à l’échelle spécifique, permettant des progrès quant à la compréhension 

de la réponse physiologique d’un grand nombre d’espèces au sein de groupes taxonomiques 

variés (Andersson et al., 2011 ; Harvey et al., 2013 ; Kroeker et al., 2013).  

La température et le pH sont des facteurs majeurs influençant les processus 

biologiques et la biochimie des organismes marins, comme les réactions enzymatiques et la 

fonction d’un grand nombre de protéines (Pörtner et al., 2004 ; Kordas et al., 2011). Chez les 

espèces ectothermes, la plupart des processus physiologiques est étroitement liée à la 

température, de plus forts taux métaboliques étant observés lorsque cette dernière augmente, 

jusqu’à atteindre la limite de tolérance de l’organisme (Kordas et al., 2011; Doney et al., 

2012). La réponse physiologique des organismes marins face aux changements de pH dépend, 

quant à elle, de leur capacité à réguler leur équilibre acido-basique et les transferts ioniques 

extracellulaires (Pörtner, 2008 ; Widdicombe & Spicer, 2008). Ainsi, la réponse des 

organismes marins face aux changements de température et de pH environnants est spécifique 

à chaque espèce (Melzner et al., 2009), bien que certaines tendances puissent être généralisées 

à l’échelle de taxons (Figure 9 ; Kroeker et al., 2013 ; Wittmann & Portner, 2013). 
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Figure 9. Résumé de l’impact de l’acidification des océans sur les principaux taxons. Modifié 

d’après Kroeker et al. (2013) et Hennige et al. (2014) 

La diminution de l’état de saturation des carbonates en lien avec l’acidification des 

océans est susceptible d’affecter de manière drastique les organismes édifiant des coquilles, 

squelettes ou structures internes calcaires (Andersson et al., 2008 ; Hofmann et al., 2010 ; 

Azevedo et al., 2015). Les études menées à ce jour ont porté sur des espèces de divers taxons 

tels que les coccolithophores (Riebesell et al., 2000 ; Beaufort et al., 2011), les coraux 

(Kleypas et al., 1999 ; Erez et al., 2011), les algues calcaires (Nelson, 2009 ; McCoy & 

Kamenos, 2015), les mollusques (Gazeau et al., 2013 ; Parker et al., 2013 ; Wittmann & 

Portner, 2013) et les échinodermes (Dupont et al., 2010). Ces travaux ont mis en évidence une 

tendance générale de réduction de la calcification, de l’abondance, de la croissance, du 

développement, de la survie ou de la photosynthèse chez ces différents taxons (Andersson et 

al., 2011 ; Kroeker et al., 2013). A l’inverse de chez les organismes calcaires, l’augmentation 

de la disponibilité en CO2 dissous dans l’eau de mer et des ions HCO3
-
, a pour conséquence 

d’augmenter la photosynthèse et la croissance chez de nombreuses espèces de diatomées (Gao 

& Campbell, 2014), de macroalgues non calcaires (Koch et al., 2013 ; Ji et al., 2016) et de 

phanérogammes marines (Koch et al., 2013).  
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6. Conséquences de l’acidification et du réchauffement des océans sur les 

communautés marines et les interactions entre espèces 

La compréhension des interactions et des mécanismes existant entre les espèces au 

sein des communautés marines est essentielle à la conservation et à la gestion des ressources 

naturelles (Auster et al., 2013). Une communauté est définie par « un groupe d’espèces 

interagissant ensemble dans un même environnement » (Stroud et al., 2015). Compte-tenu des 

différences de réponses des groupes taxonomiques – et des espèces qui les composent – face 

au changement climatique, ce dernier est susceptible d’avoir de fortes répercussions sur la 

structure et le fonctionnement des communautés marines. La réponse des communautés face 

au changement climatique est donc à la fois gouvernée par les conséquences directes de ces 

changements sur les organismes marins et par les conséquences indirectes liées à des effets 

sur les interactions entre espèces (Short et al., 2015 ; Lord et al., 2017). Les prédictions des 

conséquences du changements climatique peuvent donc être en partie trompeuses si celles-ci 

ne reposent que sur des réponses physiologiques individuelles (Lord et al., 2017). 

A ce jour, les études menées sur l’impact du changement climatique à l’échelle 

communautaire ont principalement porté sur le compartiment planctonique (Maugendre et al., 

2014), démontrant des changements de composition spécifique, de structure de taille et de 

structure trophique au sein des communautés (Niehoff et al., 2013 ; Sommer et al., 2015 ; 

Taucher et al., 2017). Le benthos contient à lui seul 98 % des espèces marines (Widdicombe 

& Spicer, 2008). Cependant, les connaissances relatives à l’influence de l’acidification et du 

réchauffement des océans sur la diversité des communautés benthiques (Hale et al., 2011) et 

les interactions entre espèces (Harley et al., 2006 ; Riebesell & Gattuso, 2015) demeurent 

encore très partielles. Toutefois, certaines études récentes ont permis de mieux appréhender la 

réponse de certaines interactions comme les relations entre macroalgues calcaires et non 

calcaires, entre macroalgues et herbivores ainsi qu’entre proies et prédateurs. 

a. Interactions entre macroalgues calcaires et non calcaires 

Les macroalgues benthiques ont un rôle important au sein des écosystèmes côtiers, 

fournissant nourriture, refuge et substrat pour un grand nombre d’espèces (Eriksson et al., 

2006 ; Foster et al., 2007 ; Teagle et al., 2017). En raison de leur thalle calcaire riche en 

calcite magnésienne, les algues corallinacées sont particulièrement sensibles à l’acidification 

des océans (Morse et al., 2006), présentant une réduction des taux de calcification et du 

recrutement, l’apparition de nécroses ainsi qu’une augmentation de la mortalité (Kuffner et 
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al., 2008 ; Hofmann et al., 2012b ; Noisette et al., 2013b). Chez certaines espèces, cet effet 

négatif de l’acidification des océans risque d’être amplifié par l’augmentation de la 

température de l’eau de mer (Anthony et al., 2008 ; Martin & Gattuso, 2009). 

Les macroalgues non calcaires présentent quant à elles des réponses variées, 

bénéficiant généralement d’une hausse du CO2 dissous dans l’eau de mer et de la température 

pour leur photosynthèse et leur croissance (Koch et al., 2013). Cette différence de réponse 

entre les algues calcaires et non calcaires risque d’être à l’origine de modifications majeures 

dans la structure et la diversité des écosystèmes côtiers. Plusieurs études ont mis en évidence 

le déclin des algues calcaires au profit d’algues non calcaires en condition de pCO2 élevée, à 

la fois en milieu tropical (Jokiel et al., 2008; Kuffner et al., 2008) et tempéré (Porzio et al., 

2011 ; Hofmann et al., 2012a ; Olabarria et al., 2013). Au-delà de ces conséquences directes 

du changement climatique, l’augmentation de la croissance et de l’abondance des 

macroalgues non calcaires est susceptible d’augmenter la pression de compétition avec les 

algues calcaires en réduisant la lumière et les nutriments disponibles (Underwood, 1980 ; 

D'Antonio, 1985; Kendrick, 1991). 

b. Interactions entre algues et herbivores 

Les organismes brouteurs jouent un rôle essentiel sur la structure des communautés de 

macroalgues (Lubchenco & Gaines, 1981), exerçant un contrôle sur leur biomasse (Sousa et 

al., 1981 ; Cloern, 2001 ; Guillou et al., 2002) et leur production (Littler et al., 1995 ; Cerda et 

al., 2009). Ils exercent également une fonction trophique importante, puisque intermédiaires 

entre producteurs primaires et niveaux trophiques supérieurs. 

Le réchauffement des océans, seul, est susceptible d’avoir des conséquences directes 

sur le métabolisme des brouteurs, augmentant leurs taux de consommation (Thomas et al., 

2000 ; Gooding et al., 2009 ; Frey & Gagnon, 2015) et ainsi la pression de broutage sur les 

producteurs primaires (relations de type « top-down » ; O'Connor, 2009 ; Harley et al., 2012 ; 

Mertens et al., 2015). L’effet combiné du réchauffement et de l’acidification des océans 

semble quant à lui plus complexe (Eklof et al., 2012 ; Ghedini et al., 2015 ; Sampaio et al., 

2017). Dans certains habitats, les brouteurs sont capables de modérer l’expansion des 

producteurs primaires, dont le développement est favorisé par l’acidification des océans 

(Alsterberg et al., 2013 ; Falkenberg et al., 2014). Inversement, les changements prévus pour 
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la fin du siècle peuvent réduire l’abondance de certaines espèces de brouteurs, favorisant le 

développement d’algues non-calcaires au détriment d’algues calcaires (Bulleri et al., 2002b). 

L’intensité de broutage peut également être affectée de manière indirecte à travers une 

modification de la qualité nutritionnelle des producteurs primaires (Borell et al., 2013 ; Poore 

et al., 2013 ; Poore et al., 2016). En effet, la palatabilité des algues peut être altérée par un 

changement de concentration en azote dans leurs tissus (Staehr & Wernberg, 2009) ou par une 

modification de la synthèse de métabolites secondaires (Sudatti et al., 2011; Arnold et al., 

2012). Chez les algues calcaires, la présence de CaCO3 dans les tissus agit comme une 

défense importante contre les brouteurs (Hay et al., 1994). La diminution de la calcification et 

l’augmentation de la dissolution en lien avec l’acidification des océans est donc susceptible 

d’impacter fortement leur palatabilité (Johnson & Carpenter, 2012). Enfin, le type 

d’alimentation influe sur la réponse des brouteurs face au changement climatique, comme cela 

a été démontré chez les juvéniles de Paracentrotus lividus (Asnaghi et al., 2013). Comprendre 

la réponse des macroalgues (calcaires et non-calcaires), des brouteurs et de leurs interactions 

face au changement climatique est donc fondamental pour appréhender l’avenir des 

écosystèmes marins. 

c. Interactions entre prédateurs et proies 

De même que pour les relations brouteurs-algues, les prédateurs régulent la densité des 

herbivores, exerçant ainsi une influence indirecte sur l’abondance des producteurs primaires 

(Pace et al., 1999 ; Trussell et al., 2003). Ce phénomène de « cascade trophique », défini par 

Carpenter et al. (1985), est susceptible d’être fortement impacté par l’acidification et le 

réchauffement des océans (Rall et al., 2010 ; Ferrari et al., 2011), à la fois à travers un impact 

direct de ces changements sur la physiologie des prédateurs (par exemple via une 

augmentation ou une diminution du métabolisme et des taux de consommation) et un impact 

indirect lié à des changements d’abondance, de taille ou de contenu énergétique de leurs 

proies (Kordas et al., 2011 ; Sanford et al., 2014 ; Gaylord et al., 2015). L’augmentation de la 

vulnérabilité des proies (par exemple une diminution de l’épaisseur des structures calcaires) 

face aux prédateurs peut également influencer de manière importante ce processus de cascade 

trophique (Kroeker et al., 2014 ; Queirós et al., 2015). 
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7. Problématique et objectifs de la thèse 

Les connaissances actuelles étant largement basées sur des études menées sur des 

espèces isolées, ces travaux rendent difficile une extrapolation aux réponses des écosystèmes, 

caractérisés par un réseau complexe d’interactions spécifiques. Dans ce contexte, le principal 

objectif de cette thèse est de fournir de nouveaux éléments de compréhension quant à l’impact 

de l’acidification et du réchauffement des océans à l’échelle communautaire. Pour cela, deux 

communautés benthiques ont été étudiées, chacune composée par des algues calcaires 

corallinacées, des algues non calcaires et des brouteurs associés : 

- une communauté subtidale de banc de maërl : Partie 1 

- une communauté de cuvette intertidale : Partie 2. 

Ces deux communautés se distinguent par un fort contraste en termes de variabilité 

environnementale naturelle. Les cuvettes intertidales présentent des variations physico-

chimiques diurnes et saisonnières bien supérieures à celles des bancs de maërl, en particulier 

en ce qui concerne la température et le pH. Ainsi, compte-tenu des caractéristiques 

environnementales différentes auxquelles sont naturellement soumises ces deux 

communautés, celles-ci sont susceptibles de répondre différemment face à l’acidification et au 

réchauffement des océans prévus pour la fin du siècle. Il est donc nécessaire d’appréhender 

l’importance de la variabilité environnementale naturelle dans la capacité d’acclimatation des 

communautés à l’acidification et au réchauffement des océans. Pour les bancs de maërl de la 

rade de Brest, les variations physico-chimiques ont été appréhendées dans différentes études 

(Martin et al., 2007a,b ; Qui Minet et al., en préparation). Cependant, peu d’études ont 

cherché à comprendre la variabilité physico-chimique diurne et saisonnière de nombreux 

paramètres (lumière, température, concentration en oxygène, salinité, pH, nutriments, chimie 

des carbonates) au niveau des cuvettes intertidales.  

La réponse de ces deux communautés face à l’acidification et du réchauffement des 

océans a été étudiée via une approche expérimentale. Des assemblages expérimentaux – 

composés de macroalgues calcaires et non calcaires et d’herbivores – caractéristiques des 

bancs de maërl et des cuvettes intertidales ont été reconstitués en laboratoire et soumis à des 

conditions actuelles et futures de pH et de température. Les expérimentations ont été réalisées 

pendant trois mois en conditions hivernale et estivale de lumière, de température et de pH, 

afin de considérer l’importance de la variabilité saisonnière dans la réponse des organismes 
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face au changement global (Godbold & Solan, 2013). Pour les deux communautés étudiées,  

des mesures de métabolisme ont été réalisées aux échelles spécifique et communautaire dans 

le but d’appréhender leurs capacités d’acclimatation face aux changements prévus pour la fin 

du siècle et de caractériser d’éventuels changements dans leur structure et leur 

fonctionnement. L’étude des interactions entre les herbivores et les macroalgues a été 

approfondie pour les assemblages de bancs de maërl, en considérant l’influence du broutage 

sur la réponse métabolique du maërl face à l’acidification et au réchauffement des océans. Les 

divergences potentielles de la structure trophique des assemblages de bancs de maërl, induites 

par les changements futurs, ont été abordées à travers l’utilisation de l’outil isotopique.  
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Impact de l’acidification et du réchauffement des océans 

sur une communauté associée aux bancs de maërl 
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Partie 1 

Impact de l’acidification et du réchauffement des océans 

sur une communauté associée aux bancs de maërl 

Dans cette première partie, la réponse d’une communauté issue de banc de maërl face 

à l’acidification et au réchauffement des océans a été étudiée. Deux expérimentations de trois 

mois ont été réalisées, l’une en conditions hivernales de pH, température et lumière et l’autre 

en conditions estivales. Pour chaque expérimentation, des assemblages expérimentaux ont été 

reconstitués à partir de l’espèce d’algue calcaire corallinacée, Lithothamnion corallioides 

(thalles vivants et morts) et des trois principales espèces de brouteurs des bancs de maërl, à 

savoir l’oursin, Psammechinus miliaris, et les gastéropodes, Gibbula magus et Jujubinus 

exasperatus. Les assemblages ont été soumis à des conditions actuelles et futures de 

température et de pCO2. Au cours de chaque expérimentation, des algues non calcaires 

épiphytes du maërl (Rhodymenia ardissonei, Solieria chordalis et Ulva sp.) se sont 

développées de manière spontanée. A la suite de ces trois mois, des mesures de métabolisme 

(photosynthèse, respiration, calcification, excrétion) ont été réalisées aux échelles spécifique 

et communautaire afin d’appréhender les capacités d’acclimatation de la communauté de 

maërl face aux changements prévus pour la fin du siècle ainsi que son évolution en termes de 

structure et de fonctionnement (Article n°1). De plus, la réponse métabolique du maërl, L. 

corallioides maintenu en présence de brouteurs a été comparée avec celle de thalles maintenus 

en l’absence de brouteurs dans chaque aquarium. Ceci afin d’évaluer l’influence du broutage 

sur la réponse métabolique du maërl face à l’acidification et au réchauffement des océans 

(Article n°2). L’approche métabolique a été complétée par l’utilisation des isotopes stables 

naturels pour mettre en évidence des changements potentiels d’interactions trophiques en lien 

avec l’acidification et le réchauffement des océans (Article n°3). Dans un second temps, les 

flux de transfert trophiques en carbone et en azote entre l’oursin, P. miliaris, et l’algue rouge, 

S. chordalis, ont été quantifiés dans deux conditions de température à travers la mise en place 

d’une méthode d’isotopes stables enrichis (Article n°4). 
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Chapitre 1 : Contexte général sur les bancs de maërl 

1. Présentation des bancs de maërl 

Les bancs de maërl sont formés par l’accumulation de thalles vivants et morts d’algues 

calcaires corallinacées. Ces algues vivant sous forme libre possèdent une croissance lente 

(autour de 1 mm par an), amenant certains thalles à des durées de vie supérieures à 100 ans 

(Potin et al., 1990 ; Foster, 2001 ; Blake & Maggs, 2003). Les assemblages d’algues calcaires 

formant les bancs de maërl peuvent être monospécifiques ou plurispécifiques (Riosmena-

Rodriguez et al., 2016). Ces algues présentent des morphologies inter- et intra-spécifiques 

extrêmement variées rendant leur identification parfois complexe, pouvant nécessiter des 

approches moléculaires (Pardo et al., 2014 ; Peña et al., 2014b). Les bancs de maërl sont 

présents à l’échelle mondiale au sein d’environnements variés, allant de la zone intertidale à 

des profondeurs pouvant dépasser 250 m (Figure 10 ; Littler et al., 1985).  

 

Figure 10. Distribution des bancs de maërl à l’échelle mondiale. Issu de Burdett (2013). 

L’accumulation des thalles sur de grandes surfaces forme une matrice 

tridimensionnelle complexe fournissant une grande variété de niches écologiques (Hall-

Spencer, 1998; Barbera et al., 2003). Ces habitats ont par conséquent une importance 
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écologique considérable, abritant une grande diversité faunistique et floristique (Figure 11 ; 

Cabioch, 1969 ; Kamenos et al., 2004b ; Kamenos et al., 2004c ; Peña & Barbara, 2010). De 

plus fortes diversités ont toutefois été relevées sur les bancs de maërl des régions tempérées 

(Grall et al., 2006 ; Hernandez-Kantun et al., 2016). Une étude menée par (Peña et al., 2014a) 

a permis de répertorier 349 espèces d’algues associées aux bancs de maërl de l’Atlantique 

Nord-Est, soit 30% de la diversité totale en macroalgues de cette région. Les bancs de maërl 

possèdent également un fort intérêt commercial, servant de zone de reproduction et 

d’alimentation pour certaines espèces de bivalves importantes commercialement, comme les 

pétoncles, les coquilles Saint-Jacques ou les praires, ainsi que de nurserie pour certaines 

espèces de poissons (Hall-Spencer et al., 2003 ; Kamenos et al., 2004b ; Kamenos et al., 

2004c). En Bretagne, les deux principales espèces formant les bancs de maërl sont 

Lithothamnium corallioides P.L.Crouan & H.M.Crouan 1867 et Phymatholithon calcareum 

W.H.Adey & D.L.McKibbin 1970 , bien que l’espèce Lithophyllum incrustans ait été 

occasionnelement observée (Peña et al., 2013). 

 

Figure 11. Photographies de différents bancs de maërl de l’Atlantique Nord. (a) Lithophyllum 

incrustans (rose pâle) et Phymatolithon calcareum (rose/rouge), Irlande. (b) Lithothamnion 

glaciale, provenant d’un trait de drague, Irlande. (c) Mesophyllum sphaericum, Espagne. (d) 

Mélange de L. glaciale et L. tophiforme, Canada. Photographies issues de Riosmena-

Rodriguez et al. (2016). 
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2. Menaces d’origine anthropique pour les bancs de maërl 

L’extraction constitue la principale menace actuelle pesant sur les bancs de maërl en 

Atlantique Nord. Les algues corallinacées sont notamment utilisées comme amendement 

calcaire pour la fertilisation des sols acides, comme complément alimentaire pour l’Homme et 

le bétail, comme filtre pour le traitement des eaux ainsi qu’en cosmétique (De Grave & 

Whitaker, 1999; Foster, 2001; Grall & Hall-Spencer, 2003). L’augmentation de la 

sédimentation, de l’eutrophisation et de la récolte par dragage d’un grand nombre d’espèces 

commercialisées a également de fortes répercussions sur l’intégrité des bancs de maërl (Hily 

et al., 1992; Grall & Glemarec, 1997; Grall et al., 2009). D’autres effets indirects sont 

susceptibles d’altérer la structure et le fonctionnement des bancs de maërl, comme 

l’introduction et l’expansion de certaines espèces devenues invasives, telles que le 

gastéropode Crepidula fornicata et un grand nombre d’algues non calcaires (Grall & Hall-

Spencer, 2003; Peña et al., 2014a). 

En plus de ces impacts actuels, les bancs de maërl apparaissent comme fortement 

vulnérables face au changement climatique. Du fait de leur structure calcaire riche en calcite 

magnésienne, les algues corallinacées composant les bancs de maërl sont particulièrement 

sensibles à l’acidification des océans (Nelson, 2009; Martin & Hall-Spencer, 2016). Le déclin 

de ces algues étant susceptible d’avoir des répercutions majeures sur l’ensemble des espèces 

associées aux bancs de maërl et donc d’altérer le rôle écologique majeur qu’ils fournissent. 

Les conséquences économiques pourraient également être importantes, liées à la perte des 

zones de nurserie et de nourricerie d’un grand nombre d’espèces commercialisées. 

Compte-tenu des menaces présentes et futures liées aux activités humaines, certaines 

mesures de conservation des bancs de maërl ont été mises en place. La directive habitat de 

l’Union Européenne (92/43/EEC) place ainsi les espèces de maërl Lithothamnion corallioides 

et Phymatolithon calcareum sur la liste des « espèces végétales d’intérêt communautaire dont 

le prélèvement dans la nature et l’exploitation sont susceptibles de faire l’objet de mesures de 

gestion ». Les bancs de maërl sont également inclus sur la liste des habitats menacés de 

l’Atlantique Nord Est (OSPAR, 2006). 
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3. Variabilité physique et chimique naturelle des bancs de maërl de la rade de Brest 

Appréhender l’impact du changement climatique futur sur les écosystèmes marins ne 

peut se faire sans la compréhension des paramètres physiques et chimiques qui régissent 

aujourd’hui leur structure et leur fonctionnement. En rade de Brest, les bancs de maërl sont 

présents dans des eaux de faible turbidité et dont l’hydrodynamisme permet à la fois le 

maintien des thalles sur le substrat et une bonne circulation de l’eau afin d’empêcher une trop 

forte sédimentation (entre 10 cm.s
-1

 et 1 m.s
-1

 ; Grall et al., 2009). La température moyenne de 

l’eau de mer de surface varie entre 9°C en fin d’hiver à 20°C en fin d’été (Qui Minet et al., en 

préparation, Figure 12A). Des variations saisonnières ont également été constatées dans la 

concentration en oxygène dissous, avec des valeurs maximales obtenues au printemps entre 

mars et avril et des concentrations minimales entre août et octobre (Martin et al., 2007b). De 

même, le pHT (pH sur l’échelle totale) varie en moyenne entre 8.2 au printemps (mars-avril) 

et 7.9 en automne (octobre-novembre ; Qui Minet et al., en préparation, Figure 12B). La 

concentration en nutriments (nitrates, silicates et phosphates) oscille de manière saisonnière, 

avec des concentrations plus élevées en hiver et plus faibles en été (Martin et al., 2007b). 

Les paramètres physico-chimiques sont étroitement liés aux variations saisonnières 

des processus biologiques tels que la minéralisation, la production primaire et la biomasse des 

organismes autotrophes ainsi que le métabolisme des organismes hétérotrophes. La 

production primaire brute des bancs de maërl varie par exemple d’un facteur 3.5 entre l’hiver 

et l’été, principalement expliqué par les variations d’irradiance et de température entre ces 

deux saisons (Martin et al., 2007a). Les bancs de maërl jouent également un rôle majeur dans 

le cycle des carbonates, précipitant en moyenne 490 g CaCO3 m
-2

 an 
-1

, avec de plus forts taux 

de calcification mesurés en été (Martin et al., 2007a). Dans leur étude, Dutertre et al. (2015) 

suggèrent également que le pourcentage de recouvrement du maërl sur les côtes bretonnes 

diminue d’Est en Ouest en lien avec l’augmentation de la salinité annuelle moyenne et la 

diminution de la concentration moyenne en nitrates, dues à une réduction des apports 

estuariens.  
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Figure 12. Variations saisonnières de température et de pH (échelle totale) mesurées tous les 

mois entre janvier 2015 et février 2016 sur trois bancs de maërl de la rade de Brest. S1 : 

bassin Nord ; S2 : banc du Roz ; S3 : bassin Sud de la rade de Brest. Les données sont issues 

de Qui Minet et al., en préparation.  
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Chapitre 2 : Réponse d’une communauté de banc de maërl face à 

l’acidification et au réchauffement des océans 

Dans ce second chapitre, la réponse d’une communauté associée aux bancs de maërl a 

été étudiée face à l’acidification et au réchauffement des océans. À travers une approche 

expérimentale, des assemblages de bancs de maërl ont été reconstitués en aquarium et soumis 

à des conditions actuelles et futures de température et de pCO2. (1) Dans un premier temps, la 

réponse métabolique des espèces et des assemblages a été étudiée dans chaque traitement de 

température et de pCO2. (2) Puis, le métabolisme du maërl, L. corallioides,  maintenu en 

présence de brouteurs, a été comparé avec celui de thalles maintenus en l’absence de 

brouteurs dans chaque aquarium. Ceci afin d’évaluer l’influence du broutage sur la réponse 

métabolique du maërl face à l’acidification et au réchauffement des océans. (3) Ensuite, une 

approche en isotopes stables naturels a été employée pour mettre en évidence d’éventuels 

changements de structure trophique en lien avec l’acidification et le réchauffement des 

océans. (4) Enfin, une méthode d’isotopes stables enrichis a été mise en place pour quantifier 

les flux de transfert trophiques en carbone et en azote entre l’oursin, P. miliaris, et l’algue 

rouge, S. chordalis, dans deux conditions de température. 

1. Impact de l’acidification et du réchauffement des océans sur le métabolisme 

d’une communauté associée aux bancs de maërl (Article n°1) 

Les études menées à ce jour ont démontré que l’acidification et le réchauffement des 

océans sont susceptibles d’avoir des conséquences majeures sur les organismes marins, en 

particulier ceux édifiant des structures calcaires. Cependant, un manque d’information 

persiste quant à la réponse des communautés marines face aux changements prévus pour la fin 

du siècle.  

Dans un premier article (Article n°1), l’effet combiné de l’augmentation de la 

température et de la pCO2 sur la réponse d’assemblages issus de bancs de maërl a été étudié. 

Ces assemblages étaient composés de thalles vivants et morts de l’algue calcaire corallinacée, 

Lithothamnion corallioides, de l’oursin Psammechinus miliaris, et des gastéropodes, Gibbula 

magus et Jujubinus exasperatus (Figure 13). Deux expérimentations de trois mois ont été 

réalisées en mésocosmes – une en condition hivernale et l’autre en condition estivale – 

considérant chacune quatre combinaisons différentes de pCO2 (ambiante et future) et de 
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température (ambiante et + 3°C) (Figure 14). Au cours de chaque expérimentation, des algues 

non calcaires épiphytes se sont développées dans les aquariums. Les deux espèces d’algues 

rouges, Solieria chordalis et Rhodymenia ardissonei étaient majoritairement présentes.  

 

Figure 13. Photographies présentant les espèces initialement présentes dans les aquariums : 

(A) des brins vivants et (B) mort de Lithothamnion corallioides, (C) l’oursin Psammechinus 

miliaris et les gastéropodes (D) Gibbula magus et (E) Jujubinus exasperatus. Au cours des 

trois mois d’expérimentation, des algues non calcaires épiphytes du maërl se sont développées 

dans les aquariums, notamment les espèces Solieria chordalis et Rhodymenia ardissonei. 

 

Figure 14. Photographie (A) et schéma (B) du dispositif expérimental. Deux pCO2 ont été 

testées (A-pCO2, condition actuelle et H-pCO2, pCO2 élevée) et croisées avec deux conditions 

de températures (T, condition actuelle et T + 3°C, température élevée). 5 aquariums ont été 

utilisés par condition de pCO2/température. La température au sein des aquariums a été 

maintenue constante à l’aide de bains-marie. 

La réponse des assemblages de bancs de maërl a été examinée à travers des mesures de 

métabolisme réalisées en chambres respirométriques (Figure 15A) aux échelles spécifique et 

communautaire. Les mesures de flux d’oxygène entre le début et la fin des incubations ont été 

réalisées de manière non intrusive à l’aide d’une fibre optique (FIBOX 3, PreSens, 

Regensburg, Allemagne, Figure 15B). Le signal lumineux émis par la fibre optique est 

réfléchi par un spot disposé à l’intérieur des chambres d’incubation (Figure 15C). En fonction 
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de la concentration en oxygène dissous, la longueur d’onde du signal réémis est différente. La 

différence de signal est ensuite analysée par une interface numérique, permettant de 

déterminer la concentration en oxygène dissous dans la chambre. A partir des flux d’oxygène 

obtenus, les taux de photosynthèse et de respiration des organismes incubés ont été calculés. 

Des mesures d’alcalinité totale ont été réalisées à partir d’échantillons d’eau de mer prélevés 

au début et à la fin de chaque incubation. À partir de ces mesures, les taux de calcification à la 

lumière et à l’obscurité ont été calculés selon la méthode de l’anomalie de l’acalinité (Smith 

& Key, 1975), considérant une diminution de deux équivalents de l’alcalinité pour une mole 

de CaCO3 précipitée. Pour les herbivores P. miliaris et G. magus, les taux d’excrétion ont été 

calculés par un dosage de l'ammonium en début et en fin d’incubation, selon la methode 

colorimetrique au bleu d'indophenol décrite par Aminot & Kérouel (2007). 

 

Figure 15. (A) Chambre respirométrique contenant l’ensemble des espèces et des individus 

présents dans chaque assemblage reconstitué en aquarium. (B) Système comprenant la fibre 

optique, permettant de mesurer la concentration en oxygène dans les chambres 

respirométriques tout en les gardant fermées. (C) Pour cela, la fibre optique est placée sur des 

spots disposés à l’intérieur des chambres. Le signal lumineux émis par la fibre est réfléchi par 

le spot dans une longueur d’onde qui dépend de la concentration en oxygène dans la chambre. 

L’angle de phase ainsi obtenu renseigne sur la différence de signal émis et réfléchi, permettant 

de déterminer la concentration en oxygène.  

Les résultats ainsi obtenus indiquent que la variabilité saisonnière représente un 

facteur majeur influençant l’intensité et la direction de la réponse des assemblages face au 

changement climatique. La production primaire brute et la respiration des assemblages sont 

stimulées en conditions de pCO2 élevée en été. Cet effet positif peut être attribué à 

l’augmentation de la biomasse en algues non calcaires épiphytes du maërl qui bénéficieraient 

de concentrations plus élevées en CO2 pour leur croissance et leur production primaire. 
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Inversement, l’augmentation de la pCO2 diminue de manière drastique les taux de 

calcification des assemblages. Cette réponse peut être attribuée au déclin des taux de 

calcification des thalles vivants de L. corallioides en lien avec l’acidification ainsi qu’à une 

augmentation de la dissolution des thalles morts. 

Ainsi, les changements futurs de pCO2 et de température sont susceptibles de 

promouvoir le développement d’algues non calcaires au détriment de l’espèce calcaire 

ingénieure L. corallioides. Le développement des algues non calcaires peut être modulé par la 

capacité des brouteurs à réguler la biomasse des épiphytes. Cependant, les résultats suggèrent 

que les changements prévus pour la fin du siècle affecteront de manière négative le 

métabolisme des principaux brouteurs étudiés et potentiellement leur capacité à contrôler 

l’abondance des épiphytes.  

Cette étude démontre que les effets de la température et de la pCO2 sur les 

assemblages de bancs de maërl sont plus importants lorsque ces deux facteurs sont isolés que 

lorsqu’ils sont combinés, soulignant l’importance des approches multi-factorielles. Les 

résultats obtenus mettent également en évidence le rôle essentiel des processus agissant à 

l’échelle communautaire – comprenant les interactions entre espèces – dans la compréhension 

de l’impact du changement global sur les écosystèmes marins. 
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Abstract 

Predicted ocean acidification and warming are likely to have major implications for 

marine organisms, especially marine calcifiers. However, little information is available on the 

response of marine benthic communities as a whole to predicted changes. Here, we 

experimentally examined the combined effects of temperature and partial pressure of carbon 

dioxide (pCO2) increases on the response of maerl bed assemblages, composed of living and 

dead thalli of the free-living coralline alga Lithothamnion corallioides, epiphytic fleshy algae, 

and grazer species. Two three-month experiments were performed in the winter and summer 

seasons in mesocosms with four different combinations of pCO2 (ambient and high pCO2) and 

temperature (ambient and + 3°C). The response of maerl assemblages was assessed using 

metabolic measurements at the species and assemblage scales. This study suggests that 

seasonal variability represent an important driver influencing the magnitude and the direction 

of species and community response to climate change. Gross primary production and 

respiration of assemblages were enhanced by high pCO2 conditions in the summer. This 

positive effect was attributed to the increase in epiphyte biomass, which benefited from higher 

CO2 concentrations for growth and primary production. Conversely, high pCO2 drastically 

decreased the calcification rates in assemblages. This response can be attributed to the decline 

in calcification rates of living L. corallioides due to acidification as well as increased 

dissolution of dead L. corallioides. Future changes in pCO2 and temperature are likely to 

promote the development of non-calcifying algae to the detriment of the engineer species L. 

corallioides. The development of fleshy algae may be modulated by the ability of grazers to 

regulate epiphyte growth. However, our results suggest that predicted changes will negatively 

affect the metabolism of grazers and potentially their ability to control epiphyte abundance. 

We evidenced here that the effects of pCO2 and temperature on maerl bed communities were 

weakened when these factors were combined. This underlines the importance of examining 

multi-factorial approaches and community-level processes, which integrate species 

interactions, to better understand the impact of global change on marine ecosystems.  
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Introduction 

A growing body of literature predicts that ocean acidification and warming will be the 

main anthropogenic drivers affecting marine species by the end of the century (Kroeker et al., 

2013). Due to the increase in atmospheric CO2, seawater surface temperatures have been 

predicted to increase by 0.71-2.73°C and pH to decline by 0.07-0.33 units in the surface ocean 

by the end of the 21
st
 century (Bopp et al., 2013).  

Species interactions are a key element in ecosystem functioning and are likely to 

attenuate or amplify the direct effects of climate change on individual species (O'Connor et 

al., 2011; Hansson et al., 2012; Kroeker et al., 2012). Most research on benthic ecosystems 

has focused on the impact of ocean acidification and warming on the response of single 

species (Yang et al., 2016) and despite a growing interest, studies examining the effects of 

climate change at the community scale are scarce in the literature (Hale et al., 2011; 

Alsterberg et al., 2013). Understanding the mechanisms and interactions that occur among 

marine communities that face the predicted changes is necessary for a better overview of 

marine ecosystem response. Climate change is likely to strongly alter interactions between 

macroalgae (e.g. calcifying and non-calcifying macroalgae; Olabarria et al., 2013; Short et al., 

2014; Short et al., 2015), interactions between grazers and macroalgae (Poore et al., 2016; 

Sampaio et al., 2017) as well as prey-predator dynamics (Asnaghi et al., 2013; Jellison et al., 

2016), inducing drastic consequences on the structure and functioning of marine ecosystems 

(Widdicombe & Spicer, 2008; Hale et al., 2011). 

Maerl beds feature high structural and functional diversity arising primarily from the 

numerous species interactions that occur in this environment — in particular, interactions 

between fleshy and calcareous macroalgae and grazers and macroalgae (Hily et al., 1992; 

Guillou et al., 2002; Grall et al., 2006). The accumulation of living and dead thalli of free-

living coralline algae (Corallinaceae, Rhodophyta) creates a complex three-dimensional 

structure that provides habitat for many faunal and floral species (Foster et al., 2007; Amado-

Filho et al., 2010; Peña et al., 2014a), some of which have high commercial value (Grall & 

Hall-Spencer, 2003). In some locations, dead maerl can reach high proportions compared with 

living maerl (Hily et al., 1992), thereby contributing substantially to the local carbonate 

dynamics (Martin et al., 2007a).  

The main species inhabiting maerl beds may respond differently to ocean acidification 

and warming. Coralline algae are known to be among the most vulnerable species facing 
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ocean acidification (McCoy & Kamenos, 2015; Martin & Hall-Spencer, 2016), due to their 

highly soluble Mg-calcite skeleton (Morse et al., 2006). The deleterious consequences of 

ocean acidification have also been demonstrated for other calcareous marine taxa, such as 

mollusks (Gazeau et al., 2013; Parker et al., 2013) and echinoderms (Dupont et al., 2010), 

with reductions in survival, growth, development, and abundance (Kroeker et al., 2013). 

Conversely, some species can benefit from the increase in CO2 concentration and 

temperature. Positive responses, such as increases in primary production and growth, have 

been found mostly among non-calcifying organisms, such as fleshy algae and seagrasses 

(Koch et al., 2013; Pajusalu et al., 2013).  

Here, we experimentally investigated the impact of ocean acidification and warming 

on the metabolism and the interactions of the main maerl-forming species in Brittany 

Lithothamnion coralloides and the epiphytic fleshy macroalgae and main grazer (gastropods 

and sea urchins) associated with it. Because the response of species and communities to 

climate change is likely to vary depending on seasonal changes in environmental factors, such 

as light intensity, photoperiod and temperature (Godbold & Solan, 2013; Martin et al., 2013; 

Baggini et al., 2014), it was tested in both winter and summer conditions. The response of 

marine communities to climate change is likely to be influenced by the direct effects of 

environmental stressors on individual organisms, and by the indirect effects induced by shifts 

in interspecific interactions (Harley et al., 2012; Auster et al., 2013). In the present study, we 

therefore performed metabolic measurements at the species and at the community scale. At 

the species scale, studying species physiology is useful for understanding how organisms cope 

with changing climatic conditions and for analyzing the community metabolic response. 

Community-scale measurements provide information on the potential shifts in species 

interactions induced by climate change. In particular, we tested the hypothesis that climate 

change will increase epiphytic fleshy algal growth, exacerbating the deleterious consequences 

of predicted changes on L. corallioides metabolism. We also investigated whether the 

predicted changes can modify interactions between grazers and macroalgae, and their ability 

to regulate epiphytic biomass. 

  



Partie I 

 

39 

 

Materials and methods 

Species collection and assemblages 

Organisms were collected from a maerl bed in the Bay of Brest, France (48°18'N 

4°23'W) using a naturalist’s dredge (width: 1 m, height: 0.2 m, net: 1.5 m long) deployed 

from the research vessel Albert Lucas. In the Bay of Brest, maerl beds are located at depths of 

between 0.7 and 6.8 m, according to the tide (Dutertre et al., 2015). We deliberately selected 

thalli of the maerl species L. corallioides Crouan and Crouan, 1867 that were devoid of any 

apparent epiphytes; nonetheless, they were not cleaned so as to retain any epiphyte spores that 

may have been present on their surface. Medium-sized individuals of the three main species 

of grazers living in maerl beds were also sampled: two gastropod species (sea snails) Gibbula 

magus Linnaeus, 1758 and Jujubinus exasperatus Pennant, 1777 and an urchin species 

Psammechinus miliaris Müller, 1771 (Grall et al., 2006). Samples were collected on 24 

January 2015 (winter conditions) and 15 September 2015 (summer conditions). In each 

season, 1 kg of living thalli of L. corallioides, 500 g of dead thalli of L. corallioides, 40 

individuals of G. magus (shell length range 17-29 mm), 40 individuals of P. miliaris (test 

diameter range 11-23 mm), and 80 individuals of J. exasperatus (shell height range 5-11 mm) 

were randomly selected and transported in seawater tanks to the Roscoff Marine Station. To 

mitigate the stress experienced by the species during sampling and transport, they were kept 

in open-flow aquaria at ambient pH and in situ temperature conditions at the time of 

collection for at least one week before starting the experiments. No mortality was recorded 

during this period. 

Experimental design 

Two three-month long experiments were conducted for both winter (March to June 

2015) and summer (September to December 2015) conditions. For each season, 20 artificial 

assemblages were created and randomly assigned to 20 15 L aquaria. Each assemblage was 

composed of 45 g of living L. corallioides thalli, 20 g dead L. corallioides thalli, two G. 

magus individuals, two P. miliaris individuals and four J. exasperatus individuals, according 

to the proportions observed on maerl beds.  

Algae and grazers were acclimated to laboratory conditions for 7 days. Then, the pH 

was gradually decreased by 0.05 units per day over 7 days and temperature increased by 

0.5°C per day. The pH was controlled by modifying pCO2 through CO2 bubbling. At each 

season, two pCO2 conditions were tested, each with two temperature conditions to examine 



Partie I 

 

40 

 

the interaction between pCO2 and temperature. These four conditions are presented in table 

A1-1.  

Table A1-1. Summary of the four experimental treatments. Two pCO2 (ambient and high 

pCO2) and temperature (ambient and high temperature) conditions were tested. High pCO2 

(H-pCO2) corresponded to a pH decrease of -0.33 units compared to ambient conditions (A-

pCO2). High temperature (T + 3°C) corresponded to a temperature increase of 3°C compared 

to ambient conditions (T). 

 pCO2 Temperature  

1 (Control) Ambient (A-pCO2) Ambient (T) A-pCO2; T 

2 High (H-pCO2) Ambient (T) H-pCO2; T 

3 Ambient (A-pCO2) High (T+3°C) A-pCO2; T + 3°C 

4 High (H-pCO2) High (T+3°C) H-pCO2; T + 3°C 

Ambient pCO2 conditions (A-pCO2) were determined according to in situ winter 

(7.98) and summer (8.06) mean pHT (pH on the total scale) monitored above maerl beds in the 

Bay of Brest (data from Martin, unpublished data). High pCO2 (H-pCO2) corresponded to the 

“business-as-usual” scenario predicted for the end of the century, with a pH decrease of -0.33 

units (RCP8.5; Bopp et al., 2013). Ambient temperature (T) corresponded to in situ winter 

(10.0°C) and summer (17.1°C) conditions in the Bay of Brest recorded by SOMLIT (from 

2003 to 2014), and high temperature (T + 3°C) was determined according to the business-as-

usual scenario predicted for 2100 (Bopp et al., 2013). 

The pH and the temperature were controlled in four 100 L tanks, continuously 

supplied with filtered (5 µm) natural seawater, with a high water flow rate of 150 L h
-1

 per 

tank. They were maintained by an off-line feedback system (IKS Aquastar, Karlsbad, 

Germany) that activated or stopped heaters and solenoid valves, controlling temperature and 

CO2 (Air Liquide, France) bubbling in the tanks, respectively. Each 100 L tank provided 

seawater to five 15 L aquaria for each of the four conditions using pumps. The water flow rate 

was 15 L h
-1

 in each aquarium. Temperature was maintained constant in aquaria with water 

baths. Seawater pH (pHT, expressed on the total hydrogen ion concentration scale, Dickson et 

al., 2007) and temperature were monitored every two days in the 20 aquaria, at different times 

of the day. Seawater pHT and temperature measurements were carried out using a pH probe 
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associated with a temperature sensor (PHC101, Hach Lange, IntelliCAL). The pH probe was 

calibrated using Tris/HCl and 2-aminopyridine/HCl buffers (Dickson et al., 2007). The pH 

values of the off-line feedback system were adjusted from measurements of pHT carried out 

every two days in each aquarium. Total alkalinity (AT) was also monitored during the 

experiment in each aquarium at different times of the day (n = 28). For AT analyses, seawater 

samples (60 mL) were filtered through 0.7 µm Whatman GF/F filters and immediately 

poisoned with a mercuric chloride solution to prevent further biological activity (Dickson et 

al., 2007). AT was determined using open-cell titration on an automatic titrator (Titroline 

alpha, Schott SI Analytics, Mainz, Germany) according to the method developed by Dickson 

et al. (2007). AT was calculated using a Gran function applied to pH values ranging from 3.5 

to 3.0 (Dickson et al., 2007) and corrected using standard reference material provided by the 

Andrew G. Dickson laboratory (CRM Batch 111, accuracy of ± 6 µmol kg
-1

). Salinity was 

measured every 2 weeks with a conductivity probe (CDC401, Hach Lange, IntelliCAL, 

accuracy of 0.1) and remained constant during experiments (35.2 ± 0.2). From AT and pHT 

measurements, dissolved inorganic carbon (DIC), saturation state of seawater with respect to 

aragonite (ΩAr) and saturation state of seawater with respect to calcite (ΩCa) were calculated 

with the CO2SYS software. Mean temperature and parameters of the carbonate chemistry are 

given in table A1-2. 

Irradiance was set to the mean in situ daily irradiance at 5 m depth in the Bay of Brest 

according to Martin et al. (2006a): 30-40 µmol photons m
-2

 s
-1

 in winter and 90-100 µmol 

photons m
-2

 s
-1

 in summer. The light was provided by two or four 80 W fluorescent tubes 

(JBL Solar Ultra Marin Day, JBL Aquaria, Nelson, New Zealand) above the aquaria under a 

10/14 h or 14/10 h light/dark photoperiod, for winter or summer conditions, respectively. 
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Table A1-2. Physicochemical parameters (mean ± SE) of seawater in each experimental condition (A-pCO2 = ambient pCO2; H-pCO2 = high 

pCO2; T = ambient temperature; T+3°C = high temperature) in the winter and the summer. pHT and temperature were monitored every two days 

in each aquarium (n = 35). Total alkalinity values (AT) are means (± SE) of 28 samples measured in each aquarium. The CO2 partial pressure 

(pCO2), dissolved inorganic carbon (DIC), and saturation states of seawater with respect to aragonite (ΩAr) and calcite (ΩCa) were calculated 

from pHT, temperature, salinity, and AT using CO2SYS. 

 

Experimental  

condition 

 pCO2  

(µatm) 

pHT 

 

Temperature  

(°C) 

AT 

(µmol kg
-1

) 

DIC 

(µmol kg
-1

) 

ΩAr 

 

ΩCa 

 

WINTER 

A-pCO2; T 490 (± 5) 7.97 (± 0.04) 10.1 (± 0.3) 2348 (± 6) 2189 (± 6) 1.84 (± 0.02) 2.89 (± 0.02) 

H-pCO2; T 1183 (± 10) 7.63 (± 0.03) 10.1 (± 0.3) 2342 (± 7) 2306 (± 7) 0.89 (± 0.01) 1.40 (± 0.01) 

A-pCO2; T+3°C 513 (± 5) 7.97 (± 0.03) 13.7 (± 0.1) 2341 (± 5) 2166 (± 5) 2.01 (± 0.01) 3.14 (± 0.02) 

H-pCO2; T+3°C 1087 (± 18) 7.64 (± 0.03) 13.6 (± 0.2) 2329 (± 2) 2266 (± 4) 1.09 (± 0.01) 1.70 (± 0.02) 

SUMMER 

A-pCO2; T 426 (± 4) 8.03 (± 0.04) 17.1 (± 0.2) 2359 (± 3) 2127 (± 3) 2.60 (± 0.02) 4.03 (± 0.03) 

H-pCO2; T 948 (± 9) 7.72 (± 0.03) 17.1 (± 0.2) 2382 (± 4) 2279 (± 4) 1.45 (± 0.01) 2.24 (± 0.02) 

A-pCO2; T+3°C 432 (± 4) 8.01 (± 0.04) 20.0 (± 0.5) 2364 (± 3) 2109 (± 3) 2.88 (± 0.02) 4.43 (± 0.03) 

 H-pCO2; T+3°C 879 (± 7) 7.74 (± 0.02) 20.2 (± 0.3) 2369 (± 2) 2238 (± 2) 1.71 (± 0.01) 2.64 (± 0.02) 
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Metabolic measurements 

After three months in experimental conditions, metabolic measurements were 

performed at the species and assemblage level using incubations in acrylic respirometry 

chambers (Engineering and Design Plastics Ltd, Cambridge, UK). For species-scale 

measurements, each species was incubated separately. Community-scale measurements were 

performed on assemblages, incubating all individuals from all species present in each 

aquarium. The chamber volume was adapted to species size. It was of 80 mL for J. 

exasperatus and epiphytes, 185 mL for P. miliaris, G. magus and living and dead L. 

corallioides, and 600 mL for the assemblages. After assemblage incubations, epiphytic algae 

that spontaneously grew on L. corallioides during the experiments were carefully removed 

and incubated separately. Metabolic measurements (net photosynthetic and respiration rates) 

for the main epiphytic algae Rhodymenia ardissonei and Solieria chordalis were only 

examined in the summer, when their biomass was sufficient for measurements. Species were 

placed on a plastic grid above a stir bar in the chambers to ensure the seawater was well 

mixed. For G. magus and P. miliaris, net calcification, respiration and excretion (ammonia 

release) rates were measured. For J. exasperatus, only respiration rates were measured due to 

its limited size and metabolic rates. For grazers, physiological rates were measured under 

ambient irradiance. For each grazer species, individuals present in each aquarium were 

incubated together. For living and dead L. corallioides and assemblages, net photosynthetic 

and light calcification rates were measured under ambient irradiance, and respiration and dark 

calcification rates were measured in the dark. For light incubations, chambers were placed 

inside aquaria to control temperature. For dark incubations, chambers were placed in a plastic 

crate filled with aquaria seawater in an open circuit to keep the temperature constant. 

Incubation duration was adjusted to keep oxygen saturation above 80%. Incubations lasted 

approximately from 1 h for G. magus to 2.5 h for dead maerl. For assemblages, the 

metabolism was measured from the incubations of all species together. 

Oxygen concentrations were measured at the beginning and at the end of each 

incubation, using an optical fiber system (FIBOX 3, PreSens, Regensburg, Germany). 

Reactive spots were calibrated with 0% and 100% buffer solutions. The 0% buffer solution 

was prepared by dissolving 1 g of sodium sulfite (Na2SO3) in 100 mL of seawater. The 100% 

buffer solution was prepared by bubbling air into 100 mL of seawater using an air-pump for 

20 min to obtain air-saturated seawater. Net primary production (NPP, µmol O2 g DW
-1

 h
-1

) 

or respiration (R, µmol O2 g DW
-1

 h
-1

) rates were calculated following Eq. 6: 
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NPP or R =  
ΔO2 × V

Δt × DW
                                                (Eq. 6)    

where ΔO2 is the difference between the initial and final oxygen concentrations (µmol O2 L
-1

), 

V the volume of the chamber (L), Δt the incubation time (h), and DW the dry weight of the 

species incubated (g). The dry weight was obtained after 48 h at 60°C. For gastropods, the 

body was separated from the shell to consider the dry weight of the body only. 

For algae and the assemblages, gross primary production (GPP) was calculated following Eq. 

7:  

GPP = NPP – R                                           (Eq. 7) 

Control incubations containing only seawater were carried out to correct for oxygen 

fluxes due to any additional biological activity in seawater. Oxygen fluxes calculated in 

control chambers were subtracted from oxygen fluxes of chambers containing species. 

Seawater samples were taken in the aquaria at the beginning of the incubation and in 

the chambers at the end of the incubations (except for fleshy algae and J. exasperatus) to 

measure ammonium (NH4
+
) concentration and total alkalinity (AT). To do so, 45 mL seawater 

samples for NH4
+
 analyses were fixed with reagent solutions and stored in the dark. NH4

+
 

concentrations were determined according to the Solorzano method (Solorzano, 1969). 

Absorbance was measured by spectrophotometry at a wavelength of 630 nm 

(spectrophotometer UV-1201V, Shimadzu Corp, Kyoto, Japan). For grazers, ammonia 

excretion rates (E, µmol NH4
+
 g DW

-1
 h

-1
) were calculated following Eq. 8:  

E =  
ΔNH4

+ × V

Δt × DW
                                                       (Eq. 8)   

where ΔNH4
+
 is the difference between the initial and final ammonium concentrations (µmol 

NH4
+
 g DW

-1
 h

-1
). 

For AT analyses, 60 mL seawater samples were filtered through 0.7 µm Whatman 

GF/F filters and were immediately poisoned with a mercuric chloride solution. Total 

alkalinity was determined according to the method described above. Net calcification rates at 
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light and in the dark (Gl and Gd, respectively; in µmol CaCO3 g DW
-1

 h
-1

) were calculated 

according to the alkalinity anomaly technique (Smith and Key, 1975) and corrected for NH4
+
 

fluxes (Gazeau et al., 2015). This correction was applied to calcareous species and 

assemblage incubations following Eq. 9: 

Gl or Gd =
(−ΔAT + ΔNH4

+) × V

2 × Δt × DW
                                       (Eq. 9) 

where Gl is the net calcification in the light, Gd is the net calcification in the dark, ΔAT is the 

difference between the initial and final AT (µeq L
-1

).  

After the three-month experiments, epiphytic algae that spontaneously grew on L. corallioides 

during experiments were picked off and dried at 60°C for 48 h to determine their dry weight.  

Chlorophyll a analysis 

At the end of the experiments, thalli of living and dead L. corallioides were collected 

in each aquarium and immediately frozen at -20°C pending analyses. In dead maerl, 

chlorophyll a content was measured in order to check for the presence of associated 

microflora and potential subsequent metabolism. Then samples were freeze-dried and crushed 

into a powder using a mortar, in the dark. An aliquot of 0.15 g of powder was precisely 

weighed and suspended in 10 mL of 90% acetone and stored in the dark at 4°C for 12 h. 

Samples were then centrifuged at 4000 rpm. The supernatant was collected and absorbance 

was measured at 630 (A630), 647 (A647), 664 (A664), and 691 (A691) nm. Chlorophyll a (Chl a) 

concentrations (µg g DW
-1

) were calculated from Ritchie (2008) following Eq. 10:  

Chl 𝑎 =  
(– 0.3319 A630 –  1.7485 A647  +  11.9442 A664 –  1.4306 A691)  ×  V

𝑚𝑝
        (Eq. 10) 

where V is the volume of acetone (mL) and mp the mass of powder (g). 

Data analysis 

Comparisons in species and assemblage physiological rates between the winter and 

summer seasons was performed using t-tests, after checking the normality and homogeneity 

of variances. The influence of temperature and pCO2 was tested on metabolic rates of grazers 

(P. miliaris, G. magus and J. exasperatus), living and dead maerl, epiphytic biomass and 

assemblages. Normality of the data and variance homogeneity were checked for all variables. 
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When assumptions were respected, two-way ANOVA were performed, using temperature and 

pCO2 as fixed orthogonal factors. When assumptions were not respected, two-way non-

parametric Scheirer-Ray-Hare tests were run. Statistical analyses were conducted separately 

for winter and summer experiments in order to keep a balanced design. When 2-way 

AVNOVAs showed significant results, post hoc tests (Tukey honest significant difference, 

HSD) were performed to compare the four treatments. 

The effects of pCO2 and temperature on the physiological rates of the epiphytic algae 

R. ardissonei and S. chodalis were only tested in the summer. Statistical analyses were carried 

out using the statistical package R, version 3.2.2. 

Results 

Metabolic responses of grazers to acidification and warming 

In the urchin P. miliaris and the gastropod G. magus, the metabolism was significantly 

higher in the summer than in the winter, except for P. miliaris R, for which no difference was 

detected (Table A1-3). In the gastropod J. exasperatus, R did not vary with the season. High 

temperature (+3°C) reduced P. miliaris R in the summer, while pCO2 had no significant effect 

on P. miliaris R (Fig. A1-1a; Table A1-4). P. miliaris Gl was significantly affected by the 

interaction between temperature and pCO2 in the summer (Fig. A1-1b; Supplementary 

material b), which negated the positive effect of increased temperature or pCO2 alone. P. 

miliaris E was higher under control conditions in the summer and significantly lower under 

increased temperature (Table A1-4; Fig. A1-1c). G. magus R was lower under high pCO2 in 

the winter only (Table A1-4; Fig. A1-1d). Neither temperature nor pCO2 increases 

significantly affected G. magus Gl and E (Table A1-4; Fig. A1-1e,f). In J. exasperatus, R 

increased under elevated temperature but in winter conditions only (Table A1-4; Fig. A1-1g). 

J. exasperatus R was negatively influenced by the pCO2 increase in the winter, but positively 

in the summer. 
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Table A1-3. Results of mean comparison tests between seasons for the net and gross primary production, respiration, chlorophyll a content, light 

and dark calcification and excretion of the different species and the assemblages. Statistical analyses were performed using t-tests. 

 
Net production 

NPP 

Gross production 

GPP 

Respiration 

R 
Chlorophyll a 

Light calcification 

Gl 

Dark calcification 

Gd 

Excretion 

E 

 df t p df t p df t p df t p df t p df t p df t p 

P. miliaris       24 -11.6 <0.001    24 1.5 0.16    38 3.5 0.001 

G. magus       27 -20.6 <0.001    19 5.3 <0.001    29 14.1 <0.001 

J. exasperatus       38 0.7 0.46             

Living  

L. corallioides 
38 1.4 0.16 38 5.7 <0.001 38 -12.7 <0.001 38 0.4 0.66 25 8.3 <0.001 38 6.6 <0.001    

Dead  

L. corallioides 
26 7.5 <0.001 24 8.4 <0.001 22 -9.8 <0.001 37 0.9 0.35 38 4.2 <0.001 28 0.3 0.80    

Assemblage 31 -4.5 <0.001 31 6.1 <0.001 37 -13.1 <0.001    38 9.0 <0.001 26 3.3 0.003    
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Figure A1-1. Respiration, net calcification and excretion rates (mean ± SE, n = 5) of the 

grazers P. miliaris (a to c), G. magus (d to f) and respiration of J. exasperatus (g) in the 

different pCO2 (A-pCO2 = Ambient pCO2; H-pCO2 = High-pCO2) and temperature (T = 

Ambient temperature; T+3°C = High temperature) conditions. The species were maintained in 

assemblages for three months in winter (dark gray) and summer conditions (light gray). 

Different letters show significant differences (Tukey HSD test) between the four treatments in 

the winter (letters a and b) and summer (letters x and y). ns = not significant. Tukey tests were 

performed when a significant effect of temperature or pCO2 was detected using 2-way 

ANOVAs.  
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Table A1-4. Results the analysis of variance testing the effects of temperature (T) and pCO2 

on respiration, net calcification and excretion rates in the urchin Psammechinus miliaris and 

the two gastropods Gibbula magus and Jujubinus exasperatus for winter and summer 

experiments (n = 5). Statistical analyses were performed using 2-way crossed ANOVAs and 

Scheirer-Ray-Hare tests when test assumptions were not respected (in italic). Significant p-

values are shown in bold (α = 0.05). Degrees of freedom = 1 

  
Respiration 

R 

Net Calcification 

G 

Excretion 

E 

P
sa

m
m

ec
h

in
u

s 

m
il

ia
ri

s 

WINTER F p F p F p 

T 1.8 0.18 0.3 0.59 0.0 0.89 

pCO2 0.0 0.87 1.0 0.34 1.2 0.27 

pCO2 x T 0.2 0.67 0.2 0.64 1.6 0.22 

SUMMER       

T 20.8 <0.001 ↘ 4.8 0.045 7.6 0.014 ↘ 

pCO2 3.9 0.07 0.1 0.82 2.7 0.12 

pCO2 x T 1.4 0.25 6.6 0.022 3.1 0.10 

G
ib

b
u

la
 

m
a

g
u

s 

WINTER F p F p F p 

T 1.1 0.30 0.0 0.90 0.4 0.55 

pCO2 4.8 0.043 ↘ 0.1 0.79 0.6 0.44 

pCO2 x T 0.0 0.88 3.9 0.07 1.3 0.28 

SUMMER       

T 0.0 0.93 0.8 0.38 2.4 0.15 

pCO2 0.2 0.68 0.6 0.45 1.8 0.20 

pCO2 x T 0.1 0.72 0.4 0.55 0.1 0.75 

J
u

ju
b

in
u

s 

ex
a

sp
er

a
tu

s 

 

WINTER F p     

T 8.6 0.010 ↗     

pCO2 5.6 0.031 ↘     

pCO2 x T 0.8 0.39     

SUMMER       

T 0.1 0.75     

pCO2 8.9 0.009 ↗     

pCO2 x T 0.8 0.83     
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Metabolic responses of living L. corallioides to acidification and warming 

The metabolism of living L. corallioides was higher in the summer than in the winter, 

except for NPP (Table A1-3). Living maerl NPP did not differ among temperature and pCO2 

conditions regardless of the season, while GPP was lower under high temperature in the 

winter (Table A1-5; Fig. A1-2a,b). R was significantly reduced by the high temperature 

condition in the winter, whereas an increase in R was observed in the summer (Table A1-5; 

Fig. A1-2c). No effect of season was observed on chlorophyll a content (Tables A1-3; A1-6). 

Chlorophyll a content was reduced by the high temperature condition in the winter only 

(Table A1-5). The Gl of living maerl was not significantly influenced by increased 

temperature and pCO2, regardless of the season (Table A1-5; Fig. A1-2d). Conversely, 

increased temperature enhanced Gd in the winter, but no effect was detected in the summer 

(Fig. A1-2e). A significant decline in Gd occurred under high pCO2 regardless of the season. 

Net dissolution, because Gd was negative, was recorded in the winter under high pCO2 

conditions. This negative effect of increased pCO2 was alleviated under elevated temperature. 

Metabolic responses of dead L. corallioides to acidification and warming 

In dead L. corallioides, NPP, GPP, R and Gl were significantly higher in the summer, 

while no effect of season was observed on Gd (Table A1-3). The high temperature condition 

(+3°C) did not affect dead maerl NPP, GPP or R (Table A1-5; Fig. A1-2f,g,h). The pCO2 

increase did not affect dead maerl NPP and GPP in either season. However, a decrease in R 

was observed under high pCO2 in the summer. Chlorophyll a content did not differ between 

seasons (Tables A1-3; A1-6) but was significantly affected by the temperature and pCO2 

interaction (Table A1-5; Supplementary material a;f). Dead maerl Gl significantly increased 

under high temperature (Fig. A1-2i). Conversely, a negative impact of high pCO2 was on Gl 

in the winter and summer. In the dark, net dissolution was observed on dead maerl regardless 

of the temperature and pCO2 conditions (Fig. A1-2j). No temperature effect was observed on 

dark dissolution. However, dark dissolution rates were significantly higher under high pCO2 

treatments, regardless of the season. 
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Figure A1-2. Net and gross primary production, respiration, light and dark calcification rates 

(mean ± SE, n = 5) of living (a to e) and dead thalli (f to j) of L. corallioides in the different 

pCO2 (A-pCO2 = Ambient pCO2; H-pCO2 = High-pCO2) and temperature (T = Ambient 

temperature; T+3°C = High temperature) treatments, after three months in winter (dark gray) 

and summer conditions (light gray). Letters indicate significant differences between the four 

treatments in winter (a, b, c) and summer (x, y, z) conditions (Tukey HSD test). ns = not 

significant. Tukey tests were performed when a significant effect of temperature or pCO2 was 

detected using 2-way ANOVAs. 
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Table A1-5. Results the analysis of variance for the effects of temperature (T) and pCO2 on net and gross primary production, respiration, 

chlorophyll a content and light and dark calcification rates of living and dead Lithothamnion corallioides (n = 5). Statistical analyses were 

performed using 2-way crossed ANOVAs and Scheirer-Ray-Hare tests when test assumptions were not respected (in italic). Significant p-values 

are shown in bold (α = 0.05). Degrees of freedom = 1 
 

  
Net production 

NPP 

Gross production 

GPP 

Respiration 

R 
Chlorophyll a 

Light calcification 

Gl 

Dark calcification 

Gd 

L
IV

IN
G

 

L
. 

co
ra

ll
io

id
es

 

WINTER F p F p F p F p F p F p 

T 4.4 0.052 8.0 0.012 ↘ 13.1 0.002 ↘ 5.9 0.027 ↘ 3.6 0.08 10.0 0.006 ↗ 

pCO2 0.6 0.44 0.6 0.44 0.1 0.73 1.6 0.23 3.2 0.09 153.3 <0.001 ↘ 

pCO2 x T 3.2 0.09 1.0 0.33 3.8 0.07 0.0 0.89 0.8 0.39 3.6 0.08 

SUMMER             

T 2.0 0.18 1.9 0.17 20.9 <0.001 ↗ 1.5 0.23 3.3 0.07 0.0 0.98 

pCO2 0.8 0.40 0.4 0.55 0.2 0.70 0.7 0.41 3.6 0.06 50.0 <0.001 ↘ 

pCO2 x T 1.5 0.24 0.7 0.41 0.4 0.52 0.6 0.45 0.2 0.65 0.0 0.96 

D
E

A
D

 

L
. 

co
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WINTER F p F p F P F p F p F p 

T 0.0 0.91 0.0 0.97 0.0 0.99 0.0 0.99 20.2 <0.001 ↗ 0.1 0.72 

pCO2 0.1 0.71 0.1 0.76 0.1 0.73 0.1 0.81 61.1 <0.001 ↘ 99.6 <0.001 ↘ 

pCO2 x T 0.3 0.59 0.0 0.93 0.9 0.35 6.3 0.024 0.0 0.88 0.0 0.85 

SUMMER             

T 3.7 0.07 3.7 0.07 2.0 0.17 0.7 0.41 0.2 0.65 0.2 0.64 

pCO2 1.1 0.31 1.8 0.20 4.8 0.043 ↘ 9.9 0.006 9.6 0.002 ↘ 17.8 <0.001 ↘ 

pCO2 x T 0.9 0.36 0.8 0.39 0.2 0.67 30.3 <0.001 1.9 0.17 0.6 0.44 
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Table A1-6. Chlorophyll a content (mean ± SE) of living and dead L. corallioides in the 

different pCO2 (A-pCO2 = ambient pCO2; H-pCO2 = high pCO2) and temperature (T = 

ambient temperature; T+3°C = high temperature) treatments, after being maintained three 

months in winter and summer conditions, n = 5 

 Chlorophyll a  

µg chlorophyll g DW
-1

 

 A-pCO2/T H-pCO2/T A-pCO2/T+3°C H-pCO2/T+3°C 

Living L. corallioides     

Winter 59.84 (± 1.97) 61.66 (± 3.83) 52.93 (± 3.44) 56.85 (± 2.52) 

Summer 55.03 (± 2.95) 57.63 (± 3.99) 60.35 (± 0.70) 62.19 (± 3.75) 

Dead L. corallioides     

Winter 47.09 (± 2.72) 39.39 (± 5.65) 39.15 (± 2.20) 46.36 (± 2.19) 

Summer 52.21 (± 1.92) 36.30 (± 1.83) 43.63 (± 0.90) 47.96 (± 2.54) 

 

Growth and metabolic responses of epiphytic algae to acidification and warming 

Mean GPP and R for the two epiphytic algae R. ardissonei and S. chordalis measured 

in the summer are presented in Figure A1-3. R. ardissonei NPP and GPP were not affected by 

high temperature or pCO2 conditions, and R was reduced under high pCO2 (Table A1-7; Fig. 

A1-3a,b,c). In S. chordalis, NPP and GPP were significantly affected by the interaction 

between temperature and pCO2 (Table A1-7; Fig. A1- 3d;e; Supplementary material c;d). R 

was enhanced by the high temperature and pCO2 conditions and their combination resulted in 

a greater R (Fig. A1-3f). 

The mean biomass of epiphytic fleshy algae at the end of the experiment was 

significantly higher in the summer than in the winter (+81%, t-test, p=0.045, Fig. A1-4). 

Epiphyte biomass was not affected by increased temperature or pCO2 in the winter (2-way 

ANOVA, p=0.95 and 0.67 respectively), while an interactive effect of temperature and pCO2 

was observed in the summer (p=0.013, supplementary material e). 
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Figure A1-3. Summer net and gross primary production and respiration rates (mean ± SE, n = 

5) of the two main epiphytic fleshy algae Rhodymenia ardissonei (a to c) and Solieria 

chordalis (d to f), in the different pCO2 (A-pCO2 = Ambient pCO2; H-pCO2 = High-pCO2) 

and temperature (T = Ambient temperature; T+3°C = High temperature) treatments. Letters 

indicate significant differences between the four treatments in summer (x, y) conditions 

(Tukey HSD test). Tukey tests were performed when a significant effect of temperature or 

pCO2 was detected. 
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Table A1-7. Summary of the effects of pCO2 and temperature (T) and their combined effect 

on gross production and respiration of the two epiphytic algae R. ardissonei and S. chordalis 

in the summer (n = 5). Statistical analyses were performed using a two-way crossed Scheirer-

Ray-Hare test. Significant p-values are presented in bold (α = 0.05). Degrees of freedom = 1 

 
 

Net production 

NPP 
Gross production 

GPP 
Respiration 

R 
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  F p-value F p-value F p-value 

T 0.8 0.37 0.2 0.68 1.3 0.25 

pCO2 0.0 0.96 0.8 0.38 8.6 0.003 ↘ 

pCO2 x T 1.0 0.31 1.0 0.31 0.7 0.42 

S
o

li
er

ia
 

ch
o
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a

li
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 F p-value F p-value F p-value 

T 0.1 0.76 0.1 0.60 5.5 0.019 ↗ 

pCO2 3.0 0.082 5.5 0.019 3.9 0.049 ↗ 

pCO2 x T 5.8 0.016 5.5 0.019 0.0 0.88 

 

 

Figure A1-4. Biomass of epiphytic fleshy algae (mean ± SE, n = 5) obtained in the different 

pCO2 (A-pCO2 = Ambient pCO2; H-pCO2 = High-pCO2) and temperature (T = Ambient 

temperature; T+3°C = High temperature) treatments, after the three-month experiments in 

winter (dark gray) and summer (light gray) experiments. Letters indicate significant 

differences between the four treatments (x, y in the summer; Tukey HSD test). Tukey tests 

were performed when a significant effect of temperature or pCO2 was detected using 2-way 

ANOVAs.  
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Metabolic responses of assemblages to acidification and warming 

Assemblage metabolism was significantly higher in the summer than in the winter 

regardless of the metabolic parameter tested (Table A1-3). No temperature effect was 

observed on NPP, GPP and R in either season (Table A1-8; Fig. A1-5a,b,c). The high pCO2 

condition enhanced NPP in both seasons. High pCO2 increased GPP in the summer only. 

Similarly, R significantly increased under high pCO2 in summer conditions. Gl, increased 

under high temperature in the summer only (Fig. A1-5d). Conversely, high pCO2 reduced Gl 

regardless of the season. In the dark, net dissolution was observed in the winter, but net 

precipitation occurred in summer conditions at high temperature (Fig. A1-5e). In the winter, 

high pCO2 increased net dissolutions rates, while in the summer Gd increased under elevated 

temperature.
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Figure A1-5. Net and gross primary production (a and b, respectively), respiration (c) and 

light and dark calcification rates (d and e, respectively) rates (mean ± SE, n = 5) of 

assemblages in the different pCO2 (A-pCO2 = Ambient pCO2; H-pCO2 = High-pCO2) and 

temperature (T = Ambient temperature; T+3°C = High temperature) treatments. The 

assemblages were maintained during three months in winter (dark gray) and summer 

conditions (light gray). Letters indicate significant differences between the four treatments in 

winter (a, b, c) and summer (x, y, z) conditions (Tukey HSD test). ns = not significant. Tukey 

tests were performed when a significant effect of temperature or pCO2 was detected using 2-

way ANOVAs. 
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Table A1-8. Results the analysis of variance testing the effects of temperature (T) and pCO2 on net and gross primary production, respiration and 

light and dark calcification rates, measured on assemblages (n = 5). Significant p-values are presented in bold (α = 0.05). Degrees of freedom = 1 

  
Net production 

NPP 

Gross production 

GPP 

Respiration 

R 

Light calcification 

Gl 

Dark calcification 

Gd 
A

ss
em

b
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g
es

 

WINTER F p F p F p F p F p 

T 0.2 0.70 0.7 0.43 1.7 0.21 0.2 0.71 0.7 0.43 

pCO2 8.6 0.011 ↗ 0.1 0.72 1.6 0.23 27.3 <0.001 ↘ 65.4 <0.001 ↘ 

pCO2 x T 0.9 0.35 1.1 0.31 1.1 0.31 0.8 0.37 0.2 0.66 

SUMMER           

T 2.1 0.17 1.6 0.23 0.5 0.51 40.2 <0.001 ↗ 6.8 0.020 ↗ 

pCO2 8.2 0.011 ↗ 14.2 0.002 ↗ 11.1 0.004 ↗ 16.6 <0.001 ↘ 3.0 0.10 

pCO2 x T 1.9 0.19 1.3 0.27 0.3 0.60 0.8 0.38 3.6 0.08 
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Discussion 

The response of marine communities to increased temperature and pCO2 conditions is 

likely to be a complex function of direct effects of climate variables on species physiology 

and shifts in species interactions (Lord et al., 2017). Results show that predicted changes may 

alter interactions among calcifying and fleshy macroalgae via overgrowth of epiphytic algae 

and an increase in competition for light and nutrients with underlying maerl. Interactions 

between grazers and macroalgae were also affected because the grazer physiology was 

adversely affected by acidification and warming with potential consequences on epiphyte 

biomass regulation. Our results underscore the importance of examining community-level 

processes to integrate species interactions in the study of the impact of global change on 

marine ecosystems. This study also evidences that seasonal variability represent an important 

driver influencing the magnitude and the direction of species and community response to 

climate change. 

Assemblage exhibited a strong seasonal pattern for all metabolic parameters, which is 

consistent with the higher metabolism in the summer for most of the species incubated at the 

specific scale. This higher metabolism in the summer has already been evidenced in urchins 

(Brockington & Peck, 2001), gastropods (Davies, 1966; Innes & Houlihan, 1985; Martin et 

al., 2006b) and living maerl (Potin et al., 1990; Martin et al., 2006a) and is strongly related to 

changes in numerous environmental and biological variables, such as light intensity and 

photoperiod, temperature and nutrient or food availability (Godbold & Solan, 2013; Thomsen 

et al., 2013).  

Assemblage GPP and R were not affected by the high temperature and pCO2 

conditions in the winter. Conversely, in the summer, GPP and R increased under high pCO2 

conditions. The response of assemblage GPP and R appeared closely related to changes in 

epiphyte biomass and productivity. For instance, the biomass of maerl epiphytic algae was 

significantly higher in summer than in winter, which is consistent with other findings in the 

Bay of Brest (Guillou et al., 2002) and other Atlantic maerl beds (Peña & Barbara, 2010). The 

high biomass of epiphytic algae in the summer led to high contribution to oxygen fluxes. 

Under high pCO2 conditions, the higher availability of CO2 as substrate for photosynthesis 

may stimulate epiphyte productivity and growth (Koch et al., 2013). The two main epiphytic 

algae that grew during the experiments, R. ardissonei and S. chordalis, are naturally found in 

maerl beds in Brittany (Peña et al., 2014a). The response of the alga S. chordalis to increased 
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temperature and pCO2 differed from that of R. ardissonei. This difference suggests that the 

response is species-specific, even among fleshy algae, as demonstrated by Kram et al. (2016). 

R. ardissonei GPP was not affected by increased temperature and pCO2, but its R was 

significantly lower under high pCO2. Within the same genus, Cook et al. (1986) showed that 

Rhodymenia palmata can potentially use HCO3
-
 as source of inorganic carbon for 

photosynthesis. The same process may occur in R. ardissonei, suggesting that this alga is not 

carbon-limited at current oceanic pCO2 levels. In contrast to R. ardissonei, increased pCO2 

stimulated S. chordalis GPP under ambient conditions of temperature. In their study, Short et 

al. (2014) indicate that the overgrowth of filamentous algae occurs synergistically with high 

pCO2 levels and decreased photosynthesis in coralline algae. Here, the stimulation of epiphyte 

productivity and growth under high pCO2 is likely to increase the competition with underlying 

maerl, especially through reduction in incident light.  

Although assemblages were mainly composed of living and dead maerl, the response 

of GPP and R of L. corallioides to increased temperature and pCO2 differed from that 

observed in assemblages. For example, the temperature increase of +3°C reduced living L. 

corallioides R in the winter, but increased R in the summer. Under high pCO2 conditions, 

although CO2 availability for photosynthesis was higher, no difference was observed in L. 

corallioides, probably due to the ability of this species to employ inorganic carbon acquisition 

mechanisms (Kübler & Dudgeon, 2015). Interestingly, GPP, R and chlorophyll a content of 

dead maerl were of the same magnitude as for living maerl. Although live algae prevent bio-

fouling by shedding their surface layers (Keats et al., 1997; Villas Bôas & Figueiredo, 2004), 

post-mortem colonization by photosynthetic endolithic assemblages may occur within dead 

crusts (Diaz-Pulido et al., 2012; Annex 1). Moreover, dead thalli may represent a substrate for 

the settlement of crustose coralline algae that cover small parts of some thalli. Crustose 

coralline algae colonization may also contribute to the observed GPP and R values. In dead 

maerl, only R decreased under high pCO2, while no effect was detected for GPP.  

These findings also suggest the importance of dead maerl to assemblage carbonate 

fluxes during the experiments. For example, endolithic algae appear to play an important role 

in the dissolution of a crustose coralline alga (CCA) species, Porolithon onkodes (Reyes-

Nivia et al., 2014). Through their photosynthesis, endolithic algae may elevate interstitial pH 

within the P. onkodes skeleton (Reyes-Nivia et al., 2013), increasing carbonate cement 

precipitation (Diaz-Pulido et al., 2014). Within dead L. corallioides, the presence of 

endolithic algae combined with the presence of small patches of CCA on the surface of thalli 
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may explain the calcification rates observed in light and dissolution in dark. Considering the 

high Mg content in the skeleton of L. corallioides, increased pCO2 likely promotes the 

dissolution of dead thalli. Alternatively, the increase in dissolution observed in the present 

study may be associated with a reduction of CCA recruitment over the surface of dead thalli 

under acidified conditions (Jokiel et al., 2008; Ordoñez et al., 2014). These results are 

consistent with the negative response to increased pCO2 observed here in assemblage Gl and 

Gd values, which appeared strongly related to the response of living maerl calcification rates. 

The high sensitivity of coralline algae to ocean acidification has already been attributed to 

their high Mg-calcite content (Morse et al., 2006; Hofmann & Bischof, 2014). In the present 

study, the pCO2 increase had adverse consequences on assemblage Gd, both in the winter and 

summer. In the dark, assemblage R reduced seawater pH by releasing CO2, and hindered the 

precipitation of CaCO3 (Cornwall et al., 2013a). Under high pCO2 conditions, the combined 

effect of acidification and assemblage R in the dark is likely to increase the sensitivity of 

living and dead L. corallioides to dissolution (Andersson et al., 2009).  

Moreover, as discussed above, the overgrowth of epiphytic algae under high pCO2 

increased assemblage R in the dark. Therefore, the negative effect of ocean acidification on L. 

corallioides Gd would be exacerbated by the presence of epiphytic algae, which promote a 

decline in pH in the dark. In light, several studies have suggested that moderate growth of 

fleshy macroalgal communities may reduce the impact of ocean acidification on coralline 

calcification by reducing the CO2 concentration of seawater through photosynthesis (Semesi 

et al., 2009; Short et al., 2014). Conversely, other studies evidenced that the overgrowth of 

epiphytic fleshy algae may shade underlying coralline algae and reduce coralline net 

calcification rates (Garrabou & Ballesteros, 2000; Martin & Gattuso, 2009). The present 

findings support this idea, because a decline in assemblage Gl was observed under high pCO2 

and high epiphyte biomass. Under high pCO2, the overgrowth of epiphytic fleshy algae 

induced by ocean acidification in the summer may reduce light, oxygen and nutrient 

availability for underlying maerl, affecting its primary production and calcification 

(D'Antonio, 1985; Short et al., 2014). Thus, overgrown maerl would be negatively affected by 

the direct effect of ocean acidification on calcification rates and indirect effects due to shifts 

in competition dynamics with fleshy epiphytic algae (Kuffner et al., 2008). However, the 

response of epiphytic algae is likely to be specie-specific and it appears difficult to generalize 

the impacts of epiphytic algae on coralline algae. 
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In regard to the present results, the regulation of epiphyte biomass by grazers appears 

essential to maintain the proper functioning of maerl bed communities (Guillou et al., 2002). 

The importance of grazers to control epiphytes growth in aquaria has been evidenced by 

Jokiel et al. (2008). In mollusks and urchins, several studies have demonstrated a link 

between feeding rates and other metabolic processes, such as respiration, calcification and 

excretion (Carr & Bruno, 2013; Navarro et al., 2013; Noisette et al., 2016). In mollusks, a 

wide range of responses to ocean acidification and warming have been revealed (Gazeau et 

al., 2013; Parker et al., 2013). The differences in sensitivity of mollusks to ocean acidification 

depend on several parameters, such as the form of CaCO3 they precipitate during calcification 

(Ries et al., 2009), as well as their ability to regulate the acid-base balance (Gutowska et al., 

2010). Our results corroborate these studies, given that G. magus and J. exasperatus 

responded differently to acidification and warming. Increased temperature and pCO2 had no 

effect on G. magus with regard to the metabolic functions tested. However, despite the 

apparent resistance of G. magus to the applied changes, other physiological parameters that 

we did not test here may have been affected, such as feeding rates, somatic growth, enzyme 

activity or immune response (Parker et al., 2013). The respiration rates of J. exasperatus 

showed a decline under high pCO2 in the winter. The lower growth of epiphytes and biofilm 

in winter may reduce the energy available to maintain the metabolism under stressful 

conditions (Thomsen et al., 2013; Pansch et al., 2014). This reduced energy availability may 

induce changes in energy partitioning and decrease R under high pCO2. In the summer, the 

increased R under high pCO2 can be attributed to higher food supply, which is likely to 

increase the resistance of J. exasperatus to climate change, as reported for several marine taxa 

(Ramajo et al., 2016).  

Given the relatively high resistance of G. magus and J. exasperatus to predicted 

changes, the metabolic response of P. miliaris appears to have stronger implications on 

assemblage functioning. For example, P. miliaris is considered as one of the main macro-

epiphytic grazers on maerl beds in the Bay of Brest (Guillou et al., 2002). During the 

experiments, P. miliaris likely played an important role in the regulation of epiphytic 

biomass. The response of Gl to temperature and pCO2 changes was complex. The interaction 

between temperature and pCO2 observed in the summer may cause changes in energy 

partitioning, thereby inducing a trade-off between metabolic processes at the expense of 

respiration and excretion (Garilli et al., 2015). However, the effect of temperature and pCO2 

on the calcification of P. miliaris must be considered carefully. For instance, urchins 
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defecated carbonate pellets following consumption of maerl thalli. These feces are likely to 

dissolve during incubation, introducing a bias in the measurement of calcification (Gazeau et 

al., 2015). In the summer, temperature increase by 3°C reduced P. miliaris respiration rates. 

Moreover, the decrease in excretion under high temperature and pCO2 conditions was 

modulated by the interaction between these two factors. Temperature is a major factor 

affecting physiological processes in ectotherms such as metabolic rates and growth (Kordas et 

al., 2011). In P. miliaris, summer temperatures are likely to exceed the physiological 

thresholds of organisms, inducing a metabolic decline when maintained at 20°C. Although 

this decline has only been measured for respiration and excretion, the increase in temperature 

is also likely to affect sea urchin feeding efficiency (Thomas et al., 2000; Carr & Bruno, 

2013). Therefore, the ability of P. miliaris to regulate epiphyte biomass may be significantly 

altered under predicted acidification and warming conditions.  

In addition to the impact of climate change on grazer-fleshy macroalgae interactions, 

predicted changes may also considerably alter the interaction between grazers and coralline 

algae. Asnaghi et al. (2013) demonstrated that the grazing activity by urchins may exacerbate 

pCO2 effects on coralline algae. Ocean acidification may alter the structural integrity of 

coralline algae, increasing its sensitivity to grazing (Johnson & Carpenter, 2012; Ragazzola et 

al., 2012). Coralline algae may thus be more susceptible to grazing by urchins, which also 

benefit from a higher carbonate uptake from their diet to modulate their response to ocean 

acidification (Asnaghi et al., 2013). In L. corallioides, the decrease in calcification rates may 

alter its structural integrity and increase its susceptibility to grazing, especially by urchins, 

which are considered as important bioeroders of coralline algae in marine ecosystems 

(Ballesteros, 2006; O'Leary & McClanahan, 2010), particularly in maerl beds (Lawrence, 

2013). 

In conclusion, the community response to climate change does not appear to be only 

the result of individual species’ metabolic responses, but also strongly depends on shifts in 

species interactions. In contrast with other studies, which evidenced larger impacts of the 

combination of increased pCO2 and temperature than that of these factors alone (Reynaud et 

al., 2003; Anthony et al., 2008; Martin & Gattuso, 2009; Rodolfo-Metalpa et al., 2010), we 

showed here that the effects of pCO2 and temperature on maerl bed communities were 

weakened when these factors were combined. Under the predicted business-as-usual 

conditions, epiphyte overgrowth may exacerbate the negative impact of climate change on 

underlying coralline algae. Here, we also demonstrated that climate change may affect grazer 
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physiology, with major consequences on their ability to regulate epiphyte biomass. Climate 

change may also affect other components that we did not assess in the present study, such as 

algal palatability and potential changes in grazer trophic behavior (Poore et al., 2013; 

Campbell & Fourqurean, 2014; Duarte et al., 2015; Poore et al., 2016). Algal palatability to 

grazers may also be affected by predicted changes through shifts in the composition and the 

quantity of allelopathic compounds, as suggested by Del Monaco et al. (2017). In order to 

better understand the consequences of climate change on ecosystem functioning, further work 

should focus on the response of marine communities and consider more specifically shifts in 

species interactions, including changes in trophic interactions between algae and grazers.
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Supplementary material. Interaction plots for the effects of temperature and pCO2 on dead 

maerl chlorophyll a content in (a) the summer and (f) winter seasons, (b) P. miliaris net 

calcification in the summer, S. chordalis (c) net and (f) gross primary production in the 

summer, and (e) epiphytes biomass in the summer. Plots were done only when an interactive 

effect of temperature and pCO2 was detected using 2-way ANOVA (p-value in bold).  
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2. Importance du broutage dans la réponse du maërl face à l’acidification et au 

réchauffement des océans (Article n°2, en préparation) 

Introduction 

Les interactions entre espèces sont un élément clé du fonctionnement des écosystèmes 

et sont susceptibles de jouer un rôle majeur dans la réponse des communautés face au 

changement climatique (O'Connor et al., 2011 ; Hansson et al., 2012 ; Kroeker et al., 2012). 

L’article n°1 suggère que la présence de brouteurs est susceptible d’avoir une forte influence 

sur la réponse des algues calcaires corallinacées face au changement climatique. Cependant, 

bien que certaines études aient démontré l’importance des herbivores dans le contrôle de la 

biomasse des macroalgues (Sousa et al., 1981 ; Cloern, 2001 ; Guillou et al., 2002) ou sur la 

stimulation de leur produciton primaire (Littler et al., 1995 ; Cerda et al., 2009), l’influence 

du broutage sur la réponse des macroalgues face au changement climatique demeure peu 

documentée. Dans ce contexte, la réponse métabolique de thalles de L. corallioides maintenus 

en présence d’herbivores (présentée dans l’article n°1) a été comparée à celle de thalles 

maintenus en absence de brouteurs. L’hypothèse ainsi émise est que la présence de brouteurs 

atténuerait ou amplifierait les effets de l’acidification et du réchauffement des océans sur 

l’algue corallinacée L. corallioides. Compte-tenu des fortes variations saisonnières de 

métabolisme mises en évidence chez L. corallioides (Potin et al., 1990 ; Blake & Maggs, 

2003 ; Martin et al., 2006a), cette hypothèse a été testée en conditions hivernale et estivale.   

Matériels et méthodes  

Au cours de l’expérimentation présentée dans l’article n°1, des thalles supplémentaires 

vivants de L. corallioides ont été maintenus pendant trois mois dans chaque aquarium (20 g 

par aquarium) et isolés de toute influence directe du broutage à l’aide de grilles (Figure 16). 

Ces thalles ont été récoltés en rade de Brest en janvier (expérimentation hivernale) et en 

septembre 2015 (experimentation estivale) et sont issus du même lot que ceux présentés dans 

l’article n°1. A la suite des trois mois d’expérimentation, des mesures de photosynthèse, 

respiration et calcification ont été réalisées selon le même protocole que celui présenté dans 

l’article n°1. 
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Figure 16. Photographie d’un aquarium présentant les brins de L. corallioides maintenus en 

présence (premier plan) et en absence de brouteurs (second plan). Une grille de séparation 

permettait d’éviter l’influence directe du broutage sur les brins de maërl maintenus sans 

brouteur. 

 

Résultats 

La production primaire brute (PPB) de L. corallioides n’est pas affectée par la 

présence de brouterus en hiver, alors que celle-ci augmente en leur présence en été (Figure 

17 ; Tableau 1). Aucun effet de l’augmentation de la température ou de la pCO2 n’a été 

constaté sur la PPB quelle que soit la saison. Le broutage n’a pas d’influence sur la respiration 

(R) de L. corallioides en hiver, alors que cette dernière augmente en été en présente 

d’herbivores. Les taux de R diminuent en condition de température élevée en hiver et sont 

significativement affectés par l’interaction entre la température et la pCO2 en été. 
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En hiver, la calcification à la lumière (Gl) chez L. corallioides augmente en présence 

de brouteurs et lorsque la température augmente. En été, l’interaction entre le broutage et la 

pCO2 affecte de manière significative Gl. Les taux calcification à l’obscurité (Gd) sont affectés 

par l’interaction entre le broutage et la température et le broutage et la pCO2 en hiver. En été, 

l’augmentation de la pCO2 diminue significativement Gd. Une interaction entre le broutage et 

la température est également constatée en conditions estivales. 
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Figure 17. Taux de production primaire nette et brute, respiration et taux de calcification à la 

lumière et à l’obscurité (moyennes ± erreur type ; n = 5) des thalles vivants de Lithothamnion 

corallioides maintenus en présence (gris foncé) et en absence de brouteurs (blanc) dans 

différentes conditions de pCO2 (A-pCO2 = pCO2 ambiente ; H-pCO2 = pCO2 élevée) et de 

température (T = température ambiente ; T+3°C = température élevée). Les assemblages ont 

été maintenus pendant trois mois en conditions hivernale (a à e) et estivale (f à j). 
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Tableau 1. Résultats des analyses de variance présentant les effets du broutage, de la tempéraure (T) et de la pCO2 sur les productions primaires 

nette et brute, la respiration, la calcification à la lumière et à l’obscurité de L. corallioides en conditions hivernale et estivale. Les analyses 

statistiques on été réalisées à travers des ANOVAs à trois facteurs. 

 

   Production primaire 

nette 

PPN 

Production primaire 

brute 

PPB 

Respiration 
R 

Calcification à la lumière 

Gl 

Calcification à l’obscurité 

Gd 

HIVER  df F p F p F p F p F p 

Broutage 1 2.7 0.11 0.6 0.44 0.3 0.58 16.5 < 0.001 ↗ 0.4 0.53 

T 1 1.1 0.29 0.5 0.50 10.4 0.003 ↘ 5.4 0.026 ↗ 1.7 0.20 

pCO2 1 1.2 0.29 2.6 0.12 0.5 0.49 3.8 0.060 96.5 < 0.001 

Broutage x T 1 12.5 0.001 4.2 0.050 0.0 0.86 0.0 0.86 4.8 0.035 

Broutage x pCO2 1 0.0 0.95 0.7 0.41 0.1 0.72 0.2 0.66 15.0 < 0.001 

pCO2 x T 1 4.8 0.036 3.2 0.083 1.7 0.21 0.0 0.88 0.3 0.60 

Broutage x T x pCO2 1 0.0 0.90 0.7 0.42 0.3 0.59 1.0 0.32 2.5 0.12 

ETE df F p F p F p F p F p 

Broutage 1 2.8 0.10 32.5 < 0.001 ↗ 179.6 < 0.001 ↗ 77.1 < 0.001 157.4 < 0.001 

T 1 7.6  0.010 ↘ 2.1 0.16 19.5 < 0.001 1.8 0.19 5.4 0.028 

pCO2 1 0.3 0.60 0.3 0.61 0.0 0.95 0.3 0.58 96.6 < 0.001 ↘ 

Broutage x T 1 0.9 0.35 1.3 0.26 1.0 0.33 2.2 0.15 5.8 0.022 

Broutage x pCO2 1 0.5 0.47 0.5 0.51 0.3 0.58 8.6 0.006 1.9 0.18 

pCO2 x T 1 1.0 0.33 0.3 0.58 4.3 0.048 0.2 0.70 0.8 0.38 

Broutage x T x pCO2 1 0.5 0.49 1.1 0.31 1.9 0.18 1.9 0.18 1.1 0.31 
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Discussion 

Les résultats révèlent que les brouteurs jouent un rôle majeur dans la réponse de L. 

corallioides face à l’augmentation de la température et de la pCO2. Au sein des écosystèmes 

naturels, les brouteurs sont associés à d’importantes fonctions écologiques, exerçant un 

contrôle sur la composition et la biomasse des plantes (Hairston et al., 1960 ; Guillou et al., 

2002 ; Bonaviri et al., 2011). Dans cette étude, les changements de photosynthèse et de 

respiration sont étroitement liés au broutage. En hiver, le plus faible métabolisme des 

brouteurs (Legrand et al., en révision, article n°1) et la plus faible pression de broutage qu’ils 

exercent réduisent leur impact sur L. corallioides (Davies, 1966 ; Innes & Houlihan, 1985). 

Inversement, une augmentation de la production primaire et de la respiration a été observée en 

présence de brouteurs en conditions estivales. Des interactions brouteurs-algues positives ont 

déjà été mises en évidence entre des brouteurs et des algues corallinacées (Steneck, 1982 ; 

Steneck, 1983 ; Littler et al., 1995 ; Wai & Williams, 2005) . Plusieurs explications peuvent 

en être à l’origine : 

(1) À travers leur activité de broutage, les brouteurs sont susceptibles de retirer certaines 

espèces entrant en compétition avec L. corallioides, comme les algues épiphytes non 

calcaires, dont la croissance importante en été limiterait la lumière disponible pour le maerl 

par ombrage. Cette interaction positive pourrait ainsi augmenter la production primaire des 

algues calcaires, comme cela a été démontré dans plusieurs études (Steneck, 1982 ; Carpenter, 

1986 ; Wai & Williams, 2005). Dans leur étude, Littler et al. (1995) considèrent le rôle de 

l’espèce de chiton Choneplax lata comme un « service » pour l’algue calcaire encroûtante 

Porolithon pachydermum, en retirant des compétiteurs supérieurs.  

(2) Les cellules photosynthétiques de L. corallioides sont recouvertes par des cellules 

épithéliales non pigmentées présentes juste sous la surface du thalle (Wegeberg & Pueschel, 

2002). La diminution de l’épaisseur de ces tissus non photosynthétiques et le retrait des 

cellules sénescentes induits par le broutage pourraient ainsi augmenter la lumière disponible 

pour les cellules photosynthétiques et augmenter la production primaire de L. corallioides 

(Littler et al., 1995 ; Silliman & Zieman, 2001). 

(3) Lamberti & Moore (1984) ont proposé un modèle empirique dans lequel une pression de 

broutage modérée augmenterait la production primaire chez du périphyton dulcicole. Chez les 

algues corallinacées, Wai & Williams (2005) suggèrent que la présence de mécanismes de 
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croissance compensatoire pourrait augmenter la production primaire et faciliter une croissance 

rapide en réponse au broutage. Ces mécanismes compensatoires pourraient également être 

présents chez L. corallioides, expliquant l’augmentation de production primaire en réponse au 

broutage en conditions estivales. Cependant, ces hypothèses nécessitent d’être approfondies à 

travers de nouvelles expérimentations afin de mieux comprendre les mécanismes de réponse 

au broutage chez les algues calcaires corallinacées. 

De même que pour la production primaire, la calcification – à la lumière et à 

l’obscurité – est stimulée par le broutage en conditions estivales principalement. Cette réponse 

face au broutage est susceptible d’agir comme une protection structurelle pour les algues, 

comme suggéré dans différentes études (Steneck, 1983 ; Hay et al., 1994 ; Rahman & Halfar, 

2014). Chez l’algue calcaire tropicale P. pachydermum, l’activité de broutage du chiton C. 

lata a pour conséquence de stimuler l’activité méristematique de l’algue, augmentant sa 

croissance et la précipitation de CaCO3 (Littler et al., 1995). En hiver, la calcification à 

l’obscurité de L. corallioides n’est pas affectée par le broutage, ce qui pourrait être en partie 

expliqué par un métabolisme et une alimentation plus faibles des brouteurs (Davies, 1966 ; 

Innes & Houlihan, 1985). 

En été, un effet antagoniste du broutage et de la pCO2 a cependant été observé sur la 

calcification à la lumière. En effet, en l’absence de brouteurs, l’augmentation de la pCO2 

favorise la calcification à la lumière, alors qu’un effet négatif est constaté en leur présence. 

Chez les algues calcaires corallinacées, la précipitation du CaCO3 a lieu dans les parois 

cellulaires (Figure 18 ; Koch et al., 2013), à l’exception des cellules reproductives et 

épithéliales présentes juste sous la surface du thalle (Irvine & Chamberlain, 1994). Le 

broutage d’une partie des cellules épithéliales est susceptible d’augmenter l’exposition des 

cellules calcifiées à l’environnement extérieur (Steneck, 1982). Lorsque l’augmentation de la 

pCO2 est combinée au broutage, les cellules calcifiées seraient ainsi plus exposées à la 

dissolution, diminuant la calcification nette. Cet effet serait plus modéré en hiver étant donné 

la plus faible pression de broutage. De même, l’effet négatif de l’acidification des océans sur 

la calcification à l’obscurité serait exacerbé par la plus forte exposition des cellules calcifiées 

à l’environnement extérieur en présence de brouteurs. La calcification étant généralement 

considérée comme une défense structurelle chez les algues calcaires (Hay et al., 1994), les 

résultats de cette expérimentation suggèrent que même si le broutage augmente la productivité 



Partie I 

 

73 

 

des algues corallinacées, il risque également d’augmenter leur sensibilité face au changement 

climatique, en particulier face à l’acidification des océans.  

 

Figure 18. Photographie au microscope électronique à balayage (MEB, 3760x) illustrant la 

calcification des parois cellulaires chez l’espèce de maërl L. corallioides. 

Asnaghi et al. (2013) ont également démontré que l’activité de broutage d’oursins sur 

des algues calcaires était exacerbée par l’augmentation de la pCO2. L’acidification des océans 

altérerait ainsi l’intégrité structurelle des algues calcaires, augmentant leur vulnérabilité face 

au broutage (Johnson & Carpenter, 2012 ; Ragazzola et al., 2012). En modulant leur régime 

alimentaire et en augmentant la consommation d’algues calcaires, les oursins bénéficieraient 

des apports en CaCO3 pour moduler leur propre réponse à l’acidification des océans (Asnaghi 

et al., 2013). Chez L. corallioides, la diminution de la calcification risque d’altérer l’intégrité 

structurelle de l’algue et d’augmenter sa vulnérabilité face au broutage, notamment par les 

oursins, considérés comme d’importants bioérodeurs des algues corallinacées au sein des 

écosystèmes marins (Ballesteros, 2006 ; O'Leary & McClanahan, 2010) et en particulier des 

bancs de maërl (Lawrence, 2013).  

En conclusion, cette étude révèle la forte influence des brouteurs sur la réponse 

métabolique de l’algue corallinacée L. corallioides face à l’acidification et au réchauffement 

des océans. Les résultats obtenus soutiennent l’hypothèse d’une stimulation de l’activité 
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méristématique de L. corallioides en lien avec le broutage. D’un autre côté, la régulation de la 

biomasse en épiphytes diminuerait la pression de compétition pour la lumière et les 

nutriments subie par le maërl, augmentant sa production primaire. Cependant, bien que des 

taux de calcification supérieurs aient été mesurés en présence d’herbivores, la réponse de L. 

corallioides face au changement climatique est exacerbée par le broutage. De plus, 

l’interaction avec les brouteurs est susceptible de modifier la réponse de l’algue face à 

l’acidification et au réchauffement des océans. À travers leur alimentation, les herbivores 

altereraient l’intégrité structurelle des thalles, augmentant la sensibilité des algues calcaires à 

l’acidification des océans.  
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3. Impact de l’acidification et du réchauffement des océans sur la structure 

trophique d’une communauté associée aux bancs de maërl (Article n°3) 

Au cours des dernières années, les isotopes stables naturels sont devenus un outil majeur 

dans l’étude de la structure des réseaux trophiques (McKechnie, 2004 ; Crawford et al., 

2008). Les isotopes d’un élément chimique possèdent un nombre identique de protons, mais 

un nombre de neutrons différent. Ceci leur confère une masse différente, permettant une 

séparation magnétique des isotopes par spectrométrie de masse. Le rapport isotopique d’une 

source ou d’un consommateur est rapporté à un standard international donnant un ratio δ (Eq. 

11) : 

δX = [(Réchantillon / Rstandard) – 1] × 10
3   

(Eq. 11)
 

avec X, l’isotope lourd (par exemple 
13

C et 
15

N), et R, le rapport d’abondance entre l’isotope 

lourd et l’isotope léger (
12

C et 
14

N) de l’échantillon (R = 
13

C/
12

C et R = 
15

N/
14

N). Les ratios 

δ
13

C et δ
15

N, seuls utilisés dans ce travail de thèse, sont déterminés à partir des standards Pee 

Dee Belemnite et de l’azote atmosphérique, respectivement.  

 Une incorporation préférentielle d’isotopes légers du carbone et de l’azote a lieu au 

cours de la photosynthèse par les producteurs primaires. Les différences physiologiques et 

métaboliques des producteurs primaires résulte en un décalage – appelé fractionnement 

isotopique – entre la composition isotopique de la source inorganique et celle des producteurs 

primaires (Maberly et al., 1992 ; Hepburn et al., 2011). De même, un fractionnement 

isotopique est observé entre les différents niveaux trophiques (facteur d’enrichissement 

trophique). Un enrichissement en isotopes lourds est constaté dans les tissus des 

consommateurs, lié à l’élimination préférentielle d’isotopes légers par différents processus 

métaboliques tels que la respiration et l’excrétion (DeNiro & Epstein, 1978). Ce facteur 

d’enrichissement trophique varie selon les groupes taxonomiques et les tissus étudiés (Caut et 

al., 2009). 

Cet outil permet ainsi de déterminer les sources de nourriture assimilées par un 

consommateur. Dans les milieux naturels ces sources sont souvent multiples, nécessitant des 

approches probabilistes afin de déterminer la contribution potentielle de chacune d’elle. Le 

modèle SIAR (Stable Isotope Analysis in R) développé par Parnell et al. (2010) inclut la 
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signature et le fractionnement isotopique ainsi que la variabilité pour estimer la probabilité de 

contribution de chacune des sources au régime alimentaire des consommateurs. Cette 

approche peut s’avérer particulièrement efficace lors d’expérimentations basées sur un 

nombre de sources limitées (Ward et al., 2010 ; Fry, 2013). 

A ce jour, l’étude de l’impact du changement global sur la structure des réseaux 

trophiques marins reste très limitée. Au sein d’une zone d’émission naturelle de CO2 (Ischia, 

Italie), Ricevuto et al. (2015) ont cependant mis en évidence un effet significatif de pCO2 

élevées sur la composition isotopique des sources de matière organique ainsi que celle des 

consommateurs, les polychètes Platynereis dumerilii, Polyophthalmus pictus et Syllis 

prolifera. Malgré ces différences, les auteurs suggèrent que l’augmentation de la pCO2 

n’altère pas fondamentalement les interactions trophiques au sein de la communauté. Afin 

d’élargir cette perspective, il apparaît important de déterminer l’impact du changement global 

sur la structure trophique de communautés diverses. Compte-tenu des changements 

susceptibles d’avoir lieu au sein des communautés de banc de maërl (Article n°1), l’article 

n°3 a pour objectif de mettre en évidence des changements potentiels au sein de la structure 

trophique de cette communauté en lien avec l’acidification et le réchauffement des océans. 
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Abstract 

Ocean acidification and warming are likely to affect the structure and functioning of marine 

benthic communities. Through the use of stable C and N isotope analyses, this study 

experimentally examined the effects of ocean acidification and warming on trophic 

interactions within a maerl bed community. Two three-month experiments were conducted in 

the winter and summer seasons including four different combinations of pCO2 (ambient and 

high pCO2) and temperature (ambient and + 3°C). Experimental assemblages were composed 

of calcareous (Lithothamnion corallioides) and fleshy algae (Rhodymenia ardissonei, Solieria 

chordalis and Ulva sp.), gastropods (Gibbula magus and Jujubinus exasperatus) and urchins 

(Psammechinus miliaris). From the results of isotopic mixing models, the diet of the three 

grazer species strongly differed between the winter and summer. Grazers evidenced feeding 

plasticity to compensate for seasonal changes in food sources availability. Under predicted 

acidification and warming, most significant changes in grazers diet occurred in the summer, 

as the diversity and availability of food sources was higher. When combined, acidification and 

warming increased the contribution of the biofilm in gastropods diet in summer conditions. 

The coralline alga L. corallioides dominated the diet of the urchin P. miliaris in the winter 

regardless the pCO2 or temperature condition. In the summer, L. corallioides remained the 

dominant food source for urchins under ambient pCO2 conditions, despite a lower 

contribution than in winter conditions. However, the alga S. chordalis dominated urchins diet 

under high pCO2. These changes in the trophic structure may be induced by a shift in sources 

availability induced by the direct impact of ocean acidification and warming on the 

metabolism of the different algae. Climate change may also modify seaweed food quality and 

thus the feeding preference of grazers. Finally, direct consequences of predicted changes on 

grazers metabolism may induce shifts in their physiology and energy budget, and thus, may 

impact their trophic behavior. These potential shifts trophic interactions between primary 

producers and grazers may have major implications on the structure and the functioning of 

maerl beds. 
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Introduction 

Actual emissions of anthropogenic carbon dioxide (CO2) have major consequences on 

ocean temperature and chemistry (Doney et al., 2009; Feely et al., 2009). Since preindustrial 

times, ocean’s surface temperature has increased by 0.8°C and surface pH has decreased on 

average by 0.1 units (Gattuso et al., 2015). If emissions are not reduced, the average surface 

ocean temperature will likely increase by 2.7°C and surface ocean pH will likely drop 0.33 

units by the end of the century (Gattuso et al., 2015).  

Over the last decade, climate change research has largely focused on the direct response 

of marine species to environmental changes (Andersson et al., 2011; Kroeker et al., 2013). 

Negative responses have been mainly evidenced in calcareous taxa, such as coralline algae 

(McCoy & Kamenos, 2015), mollusks (Gazeau et al., 2013; Parker et al., 2013) and 

echinoderms (Dupont et al., 2010), through a reduction of their calcification, growth and 

survival (Kroeker et al., 2013). In contrast, fleshy algae are likely to be positively impacted by 

ocean acidification and warming and may benefit from higher CO2 concentrations for their 

photosynthesis and growth (Koch et al., 2013). In addition to the direct impact of climate 

change on species physiology, predicted changes may also have an indirect impact on marine 

communities, through shifts in interactions between algae (Olabarria et al., 2013; Short et al., 

2014), between algae and grazers (Duarte et al., 2015; Sampaio et al., 2017) and between 

preys and predators (Rall et al., 2010; Lord et al., 2017). However, despite a growing interest 

of the scientific community, a lack of knowledge persists on the functional response of 

benthic communities to climate change (Godbold & Calosi, 2013). 

With regard to algae-grazers trophic interactions, some studies evidenced that ocean 

acidification is likely to change the biochemical composition of primary producers modifying 

thus their nutritional quality for consumers (Rossoll et al., 2012; Duarte et al., 2015; Poore et 

al., 2016). Grazers feeding behavior may also be altered by predicted changes (Russell et al., 

2013). As a consequence, it is likely that ocean acidification and warming will have major 

consequences on trophic interactions between primary producers and grazers (Busch et al., 

2013; Ricevuto et al., 2015; Riera et al., 2016). Maerl beds are carbonate deposits produced 

by the accumulation of living and dead thalli of free-living coralline algae. Due to their high 

structural complexity, they host an important faunal and floral diversity (Peña et al., 2014a) 

and are characterized by a complex trophic structure (Grall et al., 2006).  
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In this context, the present study aims to assess experimentally the effects of ocean 

acidification and warming on the trophic interactions of a maerl bed community, through the 

use of stable isotopes (
13

C, 
15

N). Artificial communities were composed by calcareous and 

fleshy algae, gastropods and urchins. We hypothesized that ocean acidification and warming 

will modify the trophic interactions within maerl bed communities through shifts in grazers 

diet.  

Materials and methods 

Species collection and assemblages 

All organisms were collected using a naturalist dredge (width: 1 m, height: 0.2 m, net: 1.5 

m long) on board of the research vessel Albert Lucas from a 2 m deep maerl bed from the bay 

of Brest, France (48°19'56N 04°19'56W). Thalli of the maerl species L. corallioides Crouan 

and Crouan, 1867 without any apparent epiphyte were selected, although they were not 

cleaned in order to keep epiphytes spores that could be present on their surface. Medium sized 

individuals of the three main species of grazers living in maerl beds were also sampled: the 

two gastropods species G. magus Linnaeus, 1758 (shell width: 2.28 ± 0.30 cm) and J. 

exasperatus Pennant, 1777 (shell high: 0.86 ± 0.13 cm) and the urchin species P. miliaris 

Müller, 1771 (test diameter: 1.71 ± 0.35 cm) (Grall et al., 2006). For each species, only 

medium sized individuals were selected. Samples were collected on January 24, 2015 (winter 

conditions) and September 15, 2015 (summer conditions). At each season, 1 kg of living thalli 

of L. corallioides, 40 individuals of G. magus, 40 individuals of P. miliaris, and 80 

individuals of J. exasperatus were randomly selected and transported in seawater tanks to the 

Roscoff Marine Station. Organisms were maintained in open-flow aquaria until experiments.  

Experimental design 

The experimental design was that described in Legrand et al. (under review, article n°1). 

Two three-month long experiments were conducted for both winter (March to June 2015) and 

summer (September to December 2015) conditions.  

20 synthetic assemblages were created and randomly assigned to 20 15-L aquaria. Each 

assemblage was composed of 45 g of living thalli of L. corallioides, 20 g dead thalli of L. 

corallioides, two individuals of G. magus, two individuals of P. miliaris and four individuals 

of J. exasperatus, according to the proportions observed on maerl beds.  
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Algae and grazers were acclimated to the laboratory conditions for 7 days. Then, pH was 

gradually decreased by 0.05 units per day over 7 days and temperature increased by 0.5°C per 

day.  

At each season, two pCO2 conditions were tested and crossed with two temperature 

conditions to examine the interactive effect of pCO2 and temperature. There were therefore 

four crossed conditions:  

1) ambient pCO2 and ambient temperature (control, A-pCO2; T)  

2) high-pCO2 and ambient temperature (H-pCO2; T) 

3) ambient pCO2 and high temperature (A-pCO2; T + 3°C) 

4) high-pCO2 and high temperature (H-pCO2; T + 3°C) 

Ambient pCO2 conditions (A-pCO2) were determined according to in situ winter (7.98) and 

summer (8.06) pHT (pH on the total scale) monitored above maerl beds in the Bay of Brest 

(data from Martin, unpublished data). Elevated pCO2 (H-pCO2) corresponded to the business-

as-usual scenario predicted for the end of the century, with a pH decrease of -0.33 units 

(Gattuso et al., 2015). Ambient temperature (T) corresponded to in situ winter (10.0°C) and 

summer (17.1°C) conditions in the Bay of Brest recorded by SOMLIT, and high temperature 

(T + 3°C) was determined according to the business-as-usual scenario predicted for 2100 

(Gattuso et al., 2015). 

The pH and the temperature were controlled in four 100-L tanks, continuously supplied 

with filtered (5 µm) open natural seawater, with a water flow rate of 150-L h
-1

 per tank. They 

were maintained by an off line feedback system (IKS Aquastar, Karlsbad, Germany) that 

activated or stopped heaters and solenoid valves, controlling temperature and CO2 (Air liquid, 

France) bubbling in the tanks, respectively. Each 100-L tank provided seawater to five 15-L 

aquaria for the four crossed-conditions using pumps. The water flow rate was 15-L h
-1

 per 

aquarium. Temperature in aquaria was maintained constant with water baths. Seawater pH, 

temperature and carbonate chemistry parameters (total alkalinity, saturation state of seawater 

with respect to aragonite and calcite) were monitored and calculated as described in Legrand 

et al. (under review).  

Irradiance was set to the mean in situ daily irradiance at 5 m depth in the Bay of Brest 

according to (Martin et al., 2006a). It was 30-40 µmol photons m
-2

 s
-1

 in winter and 90-100 

µmol photons m
-2

 s
-1

 in summer. Light was provided by 2 or 4 80-W fluorescent tubes (JBL 

Solar Ultra Marin Day, JBL Aquaria, Nelson, New Zealand) above the aquaria under a 10/14 

h or 14/10 h light/dark photoperiod, for winter or summer conditions, respectively. 
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Sample processing 

During the experiments, the three epiphytic algae Rhodymenia ardissonei, Ulva sp. and 

Solieria chordalis spontaneously grew on L. corallioides. Biofilm also developed on 

aquarium walls. When available, seaweeds and biofilm were sampled for isotopic analyses at 

the middle and the end of each experiment. Seawater samples (200 mL) containing suspended 

biofilm gently scraped on the surface of aquarium walls were filtered on pre-combusted (520 

°C, 6 h) Whatman GF/F filters (0.7 µm), briefly acidified (HCL, 1 N) to remove carbonates 

(Carabel et al., 2006) and dried at 60 °C for 48 h. Each alga was cut in small pieces, rinsed 

with distilled water and dried at 60 °C for 48 h.  

Isotope analyses of consumers were conducted on muscle tissue to minimise isotope 

variability and to reflect integrative assimilation of sources by the consumers (Pinnegar & 

Polunin, 1999). For stable isotope analyses specimens of gastropods G. magus and J. 

exasperatus were collected at the end of the three-month long experiments and killed by 

freezing. Then, the foot muscle of each individual was dissected, quickly treated with 10% HCl 

to remove any carbonate debris from the shell and rinsed with distilled water. These samples 

were dried (60 °C) for 48 h and ground to a fine powder using a mortar and a pestle. For urchins, 

muscles from the Aristotle's lantern were carefully removed and treated as gastropod muscles for 

isotope analyses. Dried samples were then ground into a fine and homogeneous powder and 

placed in tin capsules before stable isotope analyses.  

Isotopic analysis 

Stable isotopes ratios for carbon and nitrogen were determined using a CHN analyzer 

(ThermoFinnigan 1112 Series) interfaced with a mass spectrometer (ThermoFinnigan MAT 

Deltaplus) via a Conflow III open split interface. 

Carbon and nitrogen ratios were used to calculate δ-values (in ‰, Eq. 11): 

δX = [(Rsample/Rstandard) – 1] × 10
3
   (Eq. 11) 

where X is 
13

C or 
15

N, and R = 
13

C/
12

C for carbon and 
15

N/
14

N for nitrogen. The samples were 

reported relative to international standards Vienna Pee Dee Belemnite (V-PDB) for carbon 

and atmospheric N2 for nitrogen. 
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Data analysis 

Analyses were completed using the statistical package R 3.2.2 version. The influence of 

temperature and pCO2 on δ
13

C and δ
15

N final signature of seaweed sources (L. corallioides, R. 

ardissonei, S. chordalis and biofilm) and grazers (P. miliaris, G. magus and J. exasperatus) 

was tested using 2-way analysis of variance (ANOVA) for each season. These analyses could 

not be performed on Ulva sp. due to the lack of sufficient replicates. The differences in 

seaweed C:N ratio were analysed using ANOVA. Results showing significant changes were 

subjected to Tukey’s post hoc test (HSD), considering p<0.05 as the significant threshold. 

The relative contribution of algae to the diet of grazers was determined using the Bayesian 

isotopic mixing models (Phillips et al., 2014), calculated with the R package SIAR (Parnell et 

al., 2010) for each temperature and pCO2 condition. Bayesian statistics have proven to be a 

powerful tool, as they allow models to incorporate the variability in the stable isotope 

ratios of both sources and consumers, as well as in the isotopic fractionation (Parnell et al. 

2010). Trophic enrichment factors of 1.30 ± 0.30‰ for δ
13

C and 2.90 ± 0.32‰ for δ
15

N were 

used for gastropods and urchins muscle (McCutchan et al., 2003). Results are presented as 

boxplots, indicating the 25%, 75% and 95% of credibility intervals. 

Results 

Macroalgal and biofilm sources 

Scatter plots of δ
13

C versus δ
15

N signatures (‰) of sources and grazers are presented 

in the different pCO2 and temperature conditions in the winter (Figure A3-1) and in the 

summer (Figure A3-2). Among sources, R. ardissonei presented the most 
13

C-depleted values, 

both in winter (-35.3 ± 0.5‰, mean ± SE; H-pCO2; T) and in summer conditions (-34.4 ± 

0.1‰, H-pCO2; T+3°C). L. corallioides exhibited δ
13

C range from -20.6 ± 0.4‰ (summer, H-

pCO2; T) to -19.2 ± 0.2‰ (summer, A-pCO2; T), while S. chordalis δ
13

C extended from -25.5 

± 1.6‰ (winter, H-pCO2; T) to -18.6 ± 0.4‰ (summer, A-pCO2; T+3°C). δ
13

C varied from -

24.6 ± 1.5‰ (winter, H-pCO2; T) to -17.8 ± 0.6‰ (summer, A-pCO2; T) for Ulva sp., and 

from -21.8 ± 1.1‰ (winter, H-pCO2; T) to -18.9 ± 0.3‰ (summer, A-pCO2; T+3°C) for the 

biofilm. The δ
15

N range of sources was narrower than for δ
13

C, both in the winter (4.3 ± 0.6 to 

9.3 ± 0.8‰ for Ulva sp. and R. ardissonei, respectively) and in the summer (4.8 ± 0.4 to 9.9 ± 

1.8‰ for biofilm and Ulva sp., respectively). 
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The δ
13

C and δ
15

N of sources showed high variability between pCO2 and temperature 

conditions (Table A3-1). In L. corallioides a decrease in δ
13

C signature was detected under 

high pCO2 regardless of the season. In S. chordalis, the interactive effect of pCO2 and 

temperature moderated the increase in δ
13

C signature in the summer. Increased temperature 

and pCO2 had a synergistic effect on R. ardissonei, reducing the δ
13

C signature. No 

significant effect of temperature and pCO2 was detected on the biofilm. The δ
15

N signatures 

exhibited also high variability among species. In the winter, the δ
15

N of L. corallioides 

decreased under the combined effect of pCO2 and temperature, while in the summer a decline 

in δ
15

N was detected under high pCO2. S. chordalis δ
15

N signature was not affected by 

increase pCO2 and temperature. In R. ardissonei and biofilm, an increase in δ
15

N was 

observed under elevated temperature and under the interactive effect of increased pCO2 and 

temperature, respectively. 

The C:N ratio of seaweeds were higher in the summer compared with winter 

conditions. They ranged between 2.6 (Ulva sp.; A-pCO2: T+3°C) and 4.1 (L. corallioides; A-

pCO2; T) in the winter and between 6.2 (R. ardissonei; A-pCO2; T) and 18.7 (S. chordalis; H-

pCO2; T+3°C) in the summer (Figure A3-3). No significant difference were observed between 

seaweed C:N ratios in the winter (ANOVA, p=0.78). In the summer differences in seaweed 

C:N ratios were detected (ANOVA, p<0.001) among all species (Tuckey test, p<0.001), 

except between L. corallioides and R. ardissonei (Tuckey test, p=0.29). The highest C:N 

ratios were found for Ulva sp. and S. chordalis under ambient condition. Under predicted 

conditions of pCO2 and temperature, weak changes were observed in Ulva sp. C:N ratio, 

while that of S. chordalis increased. 
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Figure A3-1. δ
13

C versus δ
15

N of potential food sources (white triangle, mean ± SE) and consumers maintained three months in the winter 

conditions at different pCO2 (A-pCO2 = Ambient pCO2; H-pCO2 = High-pCO2) and temperature (T = Ambient temperature; T+3°C = High 

temperature) conditions 



 

86 

 

Figure A3-2. δ
13

C versus δ
15

N of potential food sources (white triangle, mean ± SE) and consumers maintained three months in the summer 

conditions at different pCO2 (A-pCO2 = Ambient pCO2; H-pCO2 = High-pCO2) and temperature (T = Ambient temperature; T+3°C = High 

temperature) conditions 
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Table A3-1. Analysis of variance (ANOVA) results for the effect of temperature and pCO2 on sources and grazers δ
13

C and δ
15

N at the end of 

the three-month long experiments. Degree of freedom = 1. ↗ = 
13

C or 
15

N increase; ↘ = 13
C or 

15
N decrease. “NA” stands for non-applicable due 

to lack of sufficient replicates for statistical analyses. 

  

 
  WINTER SUMMER 

 
  δ

13
C (‰) δ

15
N (‰) δ

13
C (‰) δ

15
N (‰) 

   F p F p F p F p 

S
O

U
R

C
E

S
 

Lithothamnion corallioides 

n = 5 

T 3.5 0.078 21.0 <0.001 3.4 0.083 3.9 0.07 

pCO2 5.5 0.033 ↘ 0.6 0.43 204.4 <0.001 ↘ 21.5 <0.001 ↘ 

pCO2 x T 0.0 0.86 19.2 <0.001 0.0 0.91 0.0 0.90 

Solieria chordalis 

n = 3 

T  

NA 

 

NA 
15.7 0.004 2.5 0.15 

pCO2   0.1 0.82 5.0 0.056 

pCO2 x T   16.7 0.004 4.1 0.077 

Rhodymenia ardissonei 

n = 3 

T  

NA 

 

NA 

39.3 <0.001 0.02 0.89 

pCO2   281.7 <0.001 114.0 <0.001 ↗ 

pCO2 x T   56.6 <0.001 2.2 0.18 

Biofilm 

n = 3 

T  

NA 
 

NA 
4.5 0.07 26.5 <0.001 

pCO2   4.3 0.07 0.4 0.56 

pCO2 x T   0.4 0.57 9.4 0.015 

G
R

A
Z

E
R

S
 

Gibbula magus 

n = 10 

T 8.0 0.007 ↗ 11.4 0.002 1.6 0.22 2.9 0.10 

pCO2 1.0 0.32 0.2 0.62 29.6 <0.001 0.4 0.51 

pCO2 x T 0.1 0.71 9.0 0.005 5.7 0.023 1.1 0.31 

Jujubinus exasperatus 

n = 10 

T 43.9 <0.001 12.4 0.001 ↘ 4.4 0.044 ↗ 0.01 0.91 

pCO2 0.1 0.72 0.0 0.88 16.4 <0.001 ↘ 1.5 0.23 

pCO2 x T 11.4 0.002 0.1 0.71 0.2 0.66 0.02 0.88 

Psammechinus miliaris 

n = 10 

T 23.4 <0.001 ↘ 4.9 0.033 0.4 0.53 18.4 <0.001 

pCO2 10.5 0.003 ↘ 0.7 0.40 46.1 <0.001 ↘ 1.7 0.20 

pCO2 x T 0.0 0.89 19.3 <0.001 0.2 0.65 28.1 <0.001 
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Figure A3-3. Mean values (± SE) of C:N ratios of fleshy algal sources in the different pCO2 

and temperature conditions in the winter (a) and the summer (b). 

Gastropods and urchins grazers 

The δ
13

C pattern of consumers was close for G. magus and J. exasperatus (Figures 

A3-1; A3-2). Their δ
13

C ratios ranged from -19.5 (winter, A-pCO2; T) to -14.5‰ (winter, H-

pCO2; T+3°C) and from -19.5 (winter, A-pCO2; T+3°C) to -14.2‰ (winter, A-pCO2; T), 

respectively. For P. miliaris, the δ
13

C varied from -22.1 (winter, A-pCO2; T+3°C) to -14.2‰ 

(winter, A-pCO2; T). As for the sources, the δ
15

N range of the grazers was narrower than for 

δ
13

C. The δ
15

N values extended from 9.1 (summer, A-pCO2; T) to 12.8‰ (winter, A-pCO2; T) 

for G. magus, from 9.3 (summer, A-pCO2; T) to 12.1‰ (winter, H-pCO2; T) for J. 

exasperatus and from 9.1 (winter, H-pCO2; T+3°C) to 13.4‰ (winter, H-pCO2; T) for P. 

miliaris. 

Both carbon and nitrogen isotope signatures were significantly affected by increased 

pCO2 and temperature, excepted for gastropods δ
15

N in the summer (Table A3-1). However 

the response was strongly variable between grazer species and between seasons. G. magus 

exhibited a significant 
13

C enrichment in the winter under elevated temperature, while a 
13

C 

depletion was observed in the summer under the combine effect of pCO2 and temperature. 

The δ
15

N ratio of G. magus was only affected by the interaction of pCO2 and temperature in 

the winter. A 
13

C enrichment was observed in J. exasperatus under elevated temperature in 

the summer, as well as a 
13

C depletion under high pCO2. In the winter, the 
13

C depletion under 

elevated temperature was moderated by the interaction with pCO2. Increased temperature 

significantly reduced J. exasperatus δ
15

N in the winter, while no temperature or pCO2 effect 
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was observed in the summer. In P. miliaris, a decline in 
13

C was detected under high pCO2 

regardless of the season and under elevated temperature in the winter. The interaction 

between pCO2 and temperature significantly affected δ
15

N in the winter and the summer. 

Based on Bayesian isotopic mixing models, great similarities were observed between 

G. magus and J. exasperatus diets (Figures A3-4; A3-5). In the winter, L. corallioides showed 

the highest contribution to the gastropods diet, reaching about 50 (under ambient temperature) 

to 75% (A-pCO2; T+3°C) in G. magus and 45 (H-pCO2; T) to 80% in J. exasperatus (H-

pCO2; T+3°C). The contribution of fleshy algae and biofilm rarely exceeded 20%. In the 

summer, the biofilm was the dominant food source for the gastropods under ambient and 

future conditions of temperature and pCO2 (A-pCO2; T and H-pCO2; T+3°C, respectively). 

When considered alone, high pCO2 increased the contribution of S. chordalis until 35% in G. 

magus and 45% in J. exasperatus (H-pCO2; T). In both G. magus and J. exasperatus, the 

contribution of Ulva sp. and S. chordalis reached about 30% and 20%, respectively when 

increased temperature was considered alone (A-pCO2; T+3°C). The fleshy alga R. ardissonei 

was little consumed, regardless of the pCO2 and temperature condition and the season. 

R. ardissonei contributed a little part of P. miliaris diet regardless of the pCO2 and 

temperature condition and the season (Figures A3-4; A3-5). Urchins diet was dominated by L. 

corallioides in the winter, reaching about 60% (under elevated temperature conditions) and 

85% (under ambient temperature conditions). In the summer, the contribution of L. 

corallioides remained constant about 30 to 40%. However, the contribution of epiphytic 

fleshy algae was more variable. Under ambient temperature and pCO2 conditions, L. 

corallioides slightly dominated the diet, while the biofilm, Ulva sp. and S. chordalis 

represented about 15, 20 and 25% of the diet, respectively. The contribution of S. chordalis 

was higher under predicted conditions of temperature and pCO2, reaching more than 40% 

under high pCO2 conditions (H-pCO2; T and H-pCO2; T+3°C) and exceeding the contribution 

of L. corallioides. 
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Figure A3-4. Contribution of seaweed sources in the winter based on isotopic mixing model 

output for G. magus (n = 10), J. exasperatus (n = 10) and P. miliaris (n = 10), in the different 

conditions of pCO2/temperature. The boxplots represent probability densities for credibility 

intervals of 95% (lighter boxes), 75%, and 50% (darker boxes).  
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Figure A3-5. Contribution of seaweed sources in the summer based on isotopic mixing model 

output for G. magus (n = 10), J. exasperatus (n = 10) and P. miliaris (n = 10), in the different 

conditions of pCO2/temperature. The boxplots represent probability densities for credibility 

intervals of 95% (lighter boxes), 75%, and 50% (darker boxes).  



Partie I 

 

92 

 

Discussion 

Although stable isotopes have been widely used to characterize trophic structure and 

matter exchanges among organisms within marine ecosystems (McKechnie, 2004; 

Middelburg, 2014), their use to qualify shifts in trophic interactions within benthic 

communities in a context of climate change remains limited (Ricevuto et al., 2015). In algal 

communities, grazers are key structuring elements, exerting a control on seaweed biomass and 

diversity (Lubchenco & Gaines, 1981; Guillou et al., 2002). From this study, predicted ocean 

acidification and warming did not alter the trophic structure in the winter, while qualitative 

changes in grazers diet were found in the summer. Although food availability and quality may 

change with predicted change, grazers exhibited a feeding plasticity that may allow them to 

modulate their energy requirements and better cope with environmental changes. The direct 

impact of increased pCO2 and temperature is likely to modify grazer metabolic activity and 

shift their trophic behavior.  

This study suggests that most significant changes in the diet of the grazers considered 

in response to climate change occur in the summer, when seaweed biomass is the most 

important within maerl beds (Guillou et al., 2002; Peña & Barbara, 2010). In the winter, the 

lower growth of epiphytic algae is likely to limit the food sources available for grazers. As the 

most abundant food source in the winter, L. corallioides had the highest contribution to 

grazers diet. In the summer, biofilm dominated gastropods diet under ambient conditions. 

This is consistent with the findings of Grall et al. (2006) and Peduzzi (1987), who revealed 

respectively that G. magus and Jujubinus striatus ─ taxonomically close of J. exasperatus ─ 

are generally considered as micrograzers. The urchin P. miliaris consumed preferentially L. 

corallioides in the summer under ambient conditions, although the fleshy algae Ulva sp. and 

S. chordalis and the biofilm contributed significantly to its diet. Therefore, food availability 

appeared as the main driver controlling grazers diet. The three grazer species examined in this 

study evidenced dietary plasticity to compensate for seasonal and spatial variation in food 

sources abundance and biomass that occur in natural ecosystems (Kanaya et al., 2007; 

Jaschinski et al., 2011).  

The alga S. chordalis dominated urchins diet under high pCO2 conditions in the 

summer. When considered separately, increased pCO2 and temperature decreased the 

contribution of biofilm to gastropods diet in the summer and increased that of fleshy algae 

(except for R. ardissonei). However, when combined, acidification and warming enhanced the 
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contribution of biofilm to gastropods diet. The direct effect of climate change on algal 

metabolism (e.g. photosynthesis, calcification, growth; Koch et al., 2013) and the indirect 

effects induced by shifts in interactions between algal species may considerably modify the 

structure and the composition of seaweed assemblages (Legrand et al, under review ; Díez et 

al., 2012; Short et al., 2014). Several studies evidenced a higher sensitivity of organisms to 

climate change when food availability was reduced (Whiteley, 2011; Pansch et al., 2014). 

Therefore, the ability of grazers to modulate their diet may compensate for changes in specific 

abundance and composition within macroalgal communities (Harley et al., 2012). Moreover, 

the origin of the food has strong repercussions on grazers mineral incorporation and their 

vulnerability to climate change (Asnaghi et al., 2013; 2014). Numerous marine invertebrates 

respond to environmental changes by shifting their physiology and energy budget (Melatunan 

et al., 2011). There is evidence that predicted ocean acidification and warming will induce 

significant physiological costs for organisms and affect their general health, reproduction and 

metabolism (Wood et al., 2008). Trade-off between physiological processes has already been 

recorded in the ophiuroid brittlestar Amphiura filiformis (Wood et al., 2008) and the urchins 

Hemicentrotus pulcherrimus and Echinometra mathaei (Shirayama & Thornton, 2005) facing 

acidification. By shifting their diet, grazers may modulate energy inputs necessary to maintain 

their metabolic activity in relation to climate change.  

Change in algal nutritional quality is also a critical factor controlling energy transfer 

between primary producers and grazers (Brett & Müller-Navarra, 1997; Norderhaug et al., 

2006). Predicted ocean acidification and warming may alter seaweed food quality through 

changes in C:N ratio (Van Alstyne et al., 2009; Ober & Thornber, 2017), fatty acid 

composition (Rossoll et al., 2012) and/or defense compounds (Arnold et al., 2012), altering 

their consumption by grazers (Poore et al., 2016). The relationship between feeding rate and 

food quality is well documented in benthic invertebrates, considering that optimal feeding 

rates can either increase or decrease with decreasing food quality (Phillips, 1984; Dade et al., 

1990; Willows, 1992). Interestingly, the present study shows that changes in pCO2 and 

temperature do not necessarily lead to shifts in C:N ratio. Although increased temperature and 

pCO2 may rise S. chordalis C:N ratio in the summer and decrease its palatability to grazers, 

these effects vary across algal species, as evidenced by Poore et al. (2016). Despite a higher 

C:N ratio than other species, S. chordalis contributed more to gastropods and urchins diet 

under elevated pCO2 and temperature conditions than under ambient condition (except for the 

H-pCO2; T+3°C in gastropods). Conversely, R. ardissonei was poorly consumed by the three 
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grazer species, despite a lower C:N ratio. Hence, from these results, considering differences in 

C:N ratio alone is not sufficient to explain the dietary shifts in grazers.  

In calcareous algae, high carbonate content is known to act as a deterrent for grazers 

(Hay et al., 1994; Campbell et al., 2014). In L. corallioides, a decline in calcification rates has 

already been observed under high pCO2 (Legrand et al, under review). This may affect the 

structural integrity of L. corallioides, increasing algal palatability and herbivore feeding 

preferences (Ragazzola et al., 2012). In juveniles of the sea urchin Paracentrotus lividus, 

Asnaghi et al. (2013) suggested that the uptake of carbonate from the diet is essential in 

modulating their response to ocean acidification. Despite the present results do not evidence a 

higher contribution of L. corallioides to grazers diet compared with other algae, stable 

isotopes measurements are not able to provide information on quantitative changes in algal 

consumption by grazers. The presence and amount of defense chemical compounds in algae is 

also likely to be critical in the response of marine communities to climate change (Duffy & 

Hay, 1990). In many macroalgae, tissue disruption by grazers transforms pre-formed 

metabolites into active defense compounds (Paul & Van Alstyne, 1992; Dethier et al., 2001). 

Predicted changes in temperature and pCO2 are likely to alter the synthesis of metabolite 

compounds and/or the capacity of seaweeds to induce defense against grazing (Weinberger et 

al., 2011). 

Finally, most grazers have the ability to consume the periphyton on seaweeds surfaces 

(Howard & Supplement, 1982; Russell et al., 2013). Shifts in periphyton community 

composition and abundance (usually composed by diatoms, cyanobacteria and heterotrophic 

microorganisms) under elevated pCO2 and temperature may also occur (Russell et al., 2013), 

which may increase the consumption by the micrograzers G. magus and J. exasperatus.  

Top-down control of primary producers is critical in structuring marine ecosystems. In 

conclusion, the present results suggest that predicted changes in pCO2 and temperature will 

have complex effects on individual species and maerl bed communities. Increased pCO2 and 

temperature did not alter the trophic structure in the winter, while some differences in the 

contribution of basal sources were found in the summer. Direct effects of climate change may 

alter algal metabolism and modify their abundance and biomass with an effect on their 

availability for grazers. Changes in their chemical composition and the synthesis of defense 

compounds may also affect their palatability for grazers. The grazer species investigated 

evidenced dietary plasticity for the different food sources, which may allow them to modulate 



Partie I 

 

95 

 

their energy requirements and better cope with environmental changes (Harley et al., 2012; 

Ricevuto et al., 2015).  

In conclusion, differences between primary producers and grazers responses to ocean 

acidification and warming and shifts in top-down control may considerably restructure maerl 

beds trophic structure. In line with this study, further investigations should be performed to 

better understand the impact of climate change on trophic links within multi-specific 

assemblages. In addition with the use of stable isotopes, future studies should also consider 

grazer and algal metabolism, grazer food preference and seaweed food quality. 
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4. Impact du réchauffement des océans sur les flux de transfert en carbone et en 

azote entre une algue (S. chordalis) et un brouteur (P. miliaris) (Article n°4) 

L’utilisation des isotopes stables naturels apparaît ainsi comme un outil efficace pour 

mettre en évidence des changements qualitatifs au sein de la structure trophique des 

communautés marines. Certaines études ont également mis en place et développé des 

méthodes basées sur les isotopes stables, cherchant à quantifier des flux trophiques d’une 

source vers un consommateur. Cette approche est cependant restée concentrée sur les 

transferts trophiques en carbone ou en azote au sein de communautés planctoniques (de 

Kluijver et al., 2012 ; Leroy et al., 2012a ; Leroy et al., 2012b) ou entre des 

microalgues/bactéries et des brouteurs benthiques (Herman et al., 2000 ; Middelburg et al., 

2000 ; Moens et al., 2002 ; Pascal et al., 2008) 

L’enrichissement en isotopes stables offre également des perspectives intéressantes 

afin de quantifier l’impact du changement climatique sur les flux de transfert d’un producteur 

primaire vers un consommateur. A travers une étude en mésocosmes, de Kluijver et al. (2013) 

ont relevé un effet de l’acidification des océans sur les flux de carbone au sein d’une 

communauté planctonique.  

Dans ce contexte, l’article n°4 a pour objectif d’évaluer l’impact de la température sur 

les flux de transfert trophique en carbone et en azote entre deux espèces majeures des bancs 

de maërl : l’algue rouge S. chordalis et l’oursin P. miliaris (Guillou et al., 2002 ; Peña et al., 

2014a). Pour la première fois, un double marquage 
13

C et 
15

N a été réalisé sur une macroalgue 

afin de comparer les variations de flux trophiques en carbone et en azote chez un brouteur 

selon la température (Figure 19A). A travers une approche en mésocosme, des individus de P. 

miliaris ont été maintenus un mois à 17°C (température estivale moyenne actuelle en rade de 

Brest) et 20°C (température estivale maximale, figure 19B) et alimentés avec des thalles de S. 

chordalis marqués en 
13

C et 
15

N.  
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Figure 19. Schéma des dispositifs experimentaux utilisés pour (A) l’enrichissement des 

thalles de Solieria chordalis en 
13

C et en 
15

N et (B) le  maintien des oursins Psammechinus 

miliaris pendant un mois en condition de température estivale moyenne en rade de Brest 

(17°C) en condition de température élevée (20°C). 
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Abstract 

In this study, we examined the impact of temperature on the carbon and nitrogen 

trophic transfers from a macroalga to a macro-grazer by the use of dual 
13

C- and 
15

N-labeling. 

Using an experimental approach in mesocosm, individuals of the urchin Psammechinus 

miliaris were maintained one month at 17°C (mean summer temperature in the Bay of Brest) 

and 20°C (maximal summer temperature) and fed with 
13

C- and 
15

N-labelled Solieria 

chordalis. The results showed that urchins’ 
13

C uptake was 0.30 µg
13

C g DW
-1

 at 17°C and 

0.14 µg
13

C g DW
-1

 at 20°C at the end of the experiment. This negative effect of temperature 

increase may be attributed to a decrease in metabolic activity at 20°C, involving lower feeding 

and/or respiration rates. Conversely, no significant effect of temperature was detected on 
15

N 

uptake. At the end of the experiment, urchin’s 
15

N uptake was 0.04 µg
15

N g DW
-1

 at 17°C and 

0.03 µg
15

N g DW
-1

 at 20°C. This suggests that temperature variation may affect differently 

carbon and nitrogen trophic fluxes. The use of dual isotope labeling offers interesting 

prospects and needs to be further deepened in order to better understand trophic interactions 

in marine communities, for instance in a context of climate change.  
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Introduction 

Temperature is one of the most important environmental factors affecting biological 

processes in marine ectothermic species (Nguyen et al., 2011; Zuo et al., 2012; Uthicke et al., 

2014). Among physiological processes, several studies demonstrated the influence of 

temperature on feeding rates (Thomas et al., 2000; Gooding et al., 2009; Frey & Gagnon, 

2015). However, the response in terms of assimilation rates remains poorly documented, 

despite the importance of this process in species ecophysiology. In natural ecosystems, 

urchins are considered as strong drivers of community structure, mainly attributed to their 

ability to control macroalgal biomass (Steneck, 2013). Within maerl beds of the Bay of Brest 

(Britany, France), the purple-tipped sea urchin Psammechinus miliaris Müller, 1771 can reach 

high densities and is known to be a major factor regulating macroalgal biomass (Guillou et 

al., 2002). 

In this context, the present study aims to investigate whether temperature could 

influence carbon and nitrogen assimilation in a grazer fed on macroalgae. Previous studies 

have already evidenced the usefulness of stable isotopes labeling to quantify the importance 

of microalgal or bacterial production as food actually assimilated by grazers (Herman et al., 

2000; Middelburg et al., 2000; Leroy et al., 2012b). However, studies using dual stable 

isotope labeling (
13

C, 
15

N) to examine trophic transfers from macroalgae to macro-grazers 

under the influence of environmental factors are still lacking. 

The aim of the present study was to experimentally examine carbon and nitrogen 

trophic transfers from the red seaweed Solieria chordalis J.Agardh, 1842 to the urchin P. 

miliaris by the use of dual 
13

C- and
 15

N-labeling. In the Bay of Brest, the alga S. chordalis is 

abundant (Hily et al., 1992) and reaches the highest biomass in the summer (Guillou et al., 

2002). Therefore, trophic transfers were investigated at 17°C (mean summer temperature, 

recorded by “Service d'Observation en Milieu LITtoral”, SOMLIT) and 20°C (maximal 

summer temperature, (Martin et al., 2007a). We were also interested in comparing responses 

of carbon and nitrogen trophic fluxes at each temperature. 

Material and methods 

Species collection 

Individuals of P. miliaris were collected from a maerl bed in the bay of Brest, France 

(48°17'18N, 04°23'46W) in April 2016 using a naturalist’s dredge (width: 1 m, height: 0.2 m, 
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net: 1.5 m long). Organisms were then transported in seawater tanks to the Roscoff Marine 

Station. To mitigate the stress experienced by the species during sampling and transport, 

organisms were maintained in open-flow aquaria pending experiments. Thalli of the seaweed 

S. chordalis were collected from maerl beds in the Bay of Brest (48°19'56N 04°19'56W) in 

early June 2016 and transported to the Roscoff Marine Station.  

Experimental design 

In May 2016, 36 P. miliaris individuals of medium size (26 mm ± 3 mm) were 

randomly assigned to 10 15 L aquaria. In all aquaria, the temperature was gradually increased 

by 0.5°C per day during 4 days to reach 17°C, corresponding to the mean summer 

temperature in the Bay of Brest (SOMLIT). Then, in five aquaria, the temperature was 

increased again for 6 days to reach 20°C, the mean maximal summer temperature in the Bay 

of Brest (Martin et al., 2007a). The temperature was controlled in two 100-L tanks, 

continuously supplied with filtered (5 µm) open natural seawater, with a high water flow rate 

of 150 L h
-1

 per tank. The temperature was maintained by an off line feedback system (IKS 

Aquastar, Karlsbad, Germany) that activated or stopped heaters, controlling the temperature 

in the tanks. Each 100-L tank provided seawater to five aquaria. During the experiment, 

temperature was at 17.2°C ± 0.3°C and at 19.9°C ± 0.2°C, according to the treatments (17 and 

20°C). For each condition of temperature, urchins were starved 10 days before the feeding 

experiment, to empty their gut. During the experiment, the irradiance was 90-100 µmol 

photons m
-2

 s
-1

,
 
corresponding to the mean in situ summer irradiance at 5 m depth on maerl 

beds in the Bay of Brest (Martin et al., 2006a). Above the aquaria, four 80 W fluorescent 

tubes (JBL Solar Ultra Marin Day, JBL Aquaria, Nelson, New Zealand) provided light under 

14/10 h light/dark photoperiod. 

Seaweed labeling 

Thalli of S. chordalis were cleaned of epiphytes, rinsed with 0.7 µm GF/F filtered 

seawater and placed in a 9 L aquarium in closed circuit. 5 L of filtered (0.7 µm) seawater was 

added in the aquarium. A solution of 
13

C-HCO3
-
 at 1g L

-1
 was prepared from NaH

13
CO3 (99 

atom% 
13

C) and 1 L of filtered 0.7 µm GF/F seawater. Similarly, a solution of 
15

N-NH4 at 

0.25 g L
-1

 was prepared by diluting 
15

NH4Cl (99 atom% 
15

N) in filtered seawater. During 7 

days, seaweeds were fertilized with the solutions of NaH
13

CO3 and 
15

NH4Cl. Each day, 10 mL 

of a solution of phosphate (PO4
3-

) at 1g L
-1

 was also added to insure that P was not limiting. 
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A circulation pump ensured homogeneity in the aquarium. At the end of the labeling period, 

some thalli were rinsed with filtered seawater and immediately frozen at -20°C until isotope 

measurements. In order to provide sufficient food for urchins for the duration of the 

experiment, a second stock of S. chordalis was labeled after 8 days, following the same 

protocol. 

Feeding experiment 

For each condition of temperature, 3 urchins were collected at day 0 to measure the 

initial isotopic signature. Labeled thalli of S. chodalis from the same labeled stock were 

provided every two days to urchins of 8 aquaria (4 per condition) in an amount of 1 g of fresh 

weight per urchin. In one control aquarium per condition of temperature, urchins were fed 

with non-labeled thalli in the same proportions (1 g per urchin). After 6 days, one urchin was 

collected per aquarium. A second urchin was collected after 15 days and the last urchin after 

30 days. Just before collection, urchins were starved during 48 h to allow the assimilation of 

ingested algae and to allow evacuation of their digestive content. All samples were 

immediately frozen at -20°C pending isotope measurement. 

Isotope analysis 

For each individual, the digestive system and calcareous structures were carefully 

removed under magnifying glass (Kamp & Witte, 2005). Urchin soft part tissues and algae 

were dried in an oven for 48 h at 60°C, ground to a fine powder. Subsamples were weighed 

into tin cups for isotope analyses. Stable isotopes ratios for carbon (R = 
13

C/
12

C) and nitrogen 

(R = 
15

N/
14

N) were determined using a CHN analyzer (ThermoFinnigan 1112 Series) 

interfaced with a mass spectrometer (ThermoFinnigan MAT Deltaplus) via a Conflow III 

open split interface. 

Uptake of 
13

C and 
15

N by urchins 

Carbon and nitrogen ratios were used to calculate δ-values (in ‰, Eq. 11): 

δX = [(Rsample/Rstandard) – 1] × 10
3   

(Eq. 11) 

where X is 
13

C or 
15

N. The samples were reported relative to international standards Pee Dee 

Belemnite (PDB) for carbon and atmospheric N2 for nitrogen. 
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Incorporation of 
13

C or 
15

N label in urchins was calculated as excess 
13

C or 
15

N, expressed in 

terms of specific uptake (i.e., Δδ
13

C = δ
13

CT30 - δ
13

CT0 and Δδ
15

N = δ
15

NT30 - δ
15

NT0) and total 

uptake (I), in accordance with previous studies (Herman et al., 2000; Leroy et al., 2012b). I 

corresponded to the product of excess 
13

C or 
15

N (E) and carbon and nitrogen biomass (B), 

respectively measured in the samples (Eq. 12): 

I = E × B     (Eq. 12) 

with I in µg
13

C or 
15

N g DW
-1

, B in µg C or N g DW
-1

. E is calculated as the difference 

between the fraction 
13

C or 
15

N of the initial value (FT0) and the final value (FT30) (Eq. 13): 

E = FT30 – FT0     (Eq. 13) 

with F = 
13

C/(
13

C + 
12

C) = R/(R + 1) for 
13

C and F = 
15

N/(
15

N + 
14

N) = R/(R + 1) for 
15

N. The 

carbon and nitrogen isotopic ratios (R) were obtained from the measured δ
13

C (Eq. 14) and 

δ
15

N (Eq. 15) respectively, as : 

R = (δ
13

C/1000 + 1) × RVPDB    (Eq. 14) 

with RVPDB = 0.0112372, the Vienna Pee Dee Belemnite-limestone standard, and 

R = (δ
15

N /1000 + 1) × Rair N2    (Eq. 15) 

with Rair N2 = 0.0036765, the atmospheric dinitrogen standard. 

Carbon and nitrogen fluxes from algae to grazers were obtained from 
13

C- and 
15

N-fluxes, 

dividing I
13

C or I
15

N of urchins by F
13

C or F
15

N of the source. 

Data analysis 

All data were expressed as the mean ± standard error. Statistical analysis was 

completed using the statistical software R 3.2.2 version (The R Foundation for Statistical 

Computing, 2015). After checking normality (Shapiro test), δ
13

C and δ
15

N of labeled S. 

chordalis were compared between the beginning (0 day) and the end (8 days) using the one-
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tailed Student’s t test, on which Welch correction was applied due to unequal variances (null 

hypothesis: no difference in mean δ
 13

C and δ
 15

N; alternative hypothesis: mean δ
 13

C and δ
 

15
N were higher in labeled S. chordalis). The differences in δ

13
C and δ

15
N between labeled 

and non-labeled urchins were examined using the one-tailed Student’s t test (null hypothesis: 

no difference in mean δ
 13

C and δ
 15

N; alternative hypothesis: mean δ
13

C and δ
15

N were higher 

in urchins supplied with labeled S. chordalis). Due to unequal variances, Welch’s 

approximate t was used.  

The effect of temperature and time on δ
13

C and δ
15

N of urchins supplied with labeled 

S. chordalis were examined using the non-parametric Scheirer-Ray-Hare test, as assumptions 

of normality and homogeneity of variances (Bartlett test) were not met. Similarly, the 

Scheirer-Ray-Hare test was performed to examine the effect of increased temperature and 

time on urchin 
13

C and 
15

N uptake. 

Results 

After eight days, stocks of S. chordalis thalli were labeled at a level of 
13

C = 1152 ± 

106 ‰, (n = 3) and 2131 ± 617 ‰, (n = 3), for stock 1 and 2, respectively. In comparison with 

non-labeled thalli (
13

C = -17.6 ± 0.4 ‰; n = 3; one-tailed Welch t-test, df = 2, t = -11.0, p < 

0.01 and t = -3.5, p < 0.05, for stock 1 and 2, respectively). Similarly, labeled S. chordalis 

were significantly 
15

N-enriched (
15

N = 5191 ± 701 ‰, n = 3 and 4604 ± 319 ‰, n = 3, for 

stock 1 and 2, respectively) compared with non-labeled seaweeds (
15

N = 16.2 ± 0.3 ‰; n = 

3; one-tailed Welch t-test, df = 2, t = -7.4, p < 0.01 and t = -14.4, p < 0.01, for stock 1 and 2, 

respectively), which is conform with stable isotopes labeling feeding experiments. 

At the beginning of the experiment, P. miliaris exhibited initial δ
13

C of -17.2 ± 0.7 ‰ 

(n = 3) and -18.4 ± 0.3 ‰ (n = 3) at 17°C and 20°C, respectively. In urchins supplied with 

labeled S. chordalis, δ
13

C reached 941 ± 203 ‰ (n = 4) at 17°C and 623 ± 118 ‰ (n = 4) after 

30 days (Fig.1a). This enrichment was significant compared with initial isotopic signatures at 

both 17°C (Δδ
13

C = + 958 ‰; one-tailed Welch t-test, df = 3, t = -4.7, p < 0.01) and 20°C 

(Δδ
13

C = + 641 ‰; one-tailed Welch t-test, df = 3, t = -5.4, p < 0.01). Throughout the 

experiment, higher δ
13

C were observed at 17°C than 20°C, whereas no significant effect of 

the time was observed (Figure A4-1a; Table A4-1). 
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Figure A4-1. Variations of δ
13

C (a) and δ
15

N (b; mean ± SE) in P. miliaris maintained 6, 15 

and 30 days at 17°C (black dots) and 20°C (white dots) and supplied with labeled (full lines) 

and non-labeled (dotted lines) S. chordalis (n = 4) 

Table A4-1. Results of Scheirer-Ray-Hare tests to assess the effect of temperature (17°C and 

20°C) and time (day 6, 15 and 30) and their combined effect on the δ
13

C and δ
15

N in P. 

miliaris, supplied with labeled S. chordalis (n = 4) 

  δ
13

C (‰) δ
15

N (‰) 

 df H p H p 

Temperature 1 7.3 0.007** 1.2 0.27 

Time 2 1.3 0.53 4.6 0.10 

Temperature x Time 2 1.0 0.60 2.2 0.32 

P. miliaris initial δ
15

N were 5.3 ± 0.8 ‰ (n = 3) and 4.4 ± 0.3 ‰ (n = 3) at 17°C and 

20°C, respectively. After 30 days, δ
15

N in urchins supplied with labeled S. chordalis reached 

1405 ± 109 ‰ (n = 4) at 17°C and 1514 ± 335 ‰ (n = 4) at 20°C (Figure A4-1b). The 
15

N 

enrichment after 30 days was significant in comparison with initial isotopic values, at both 

17°C (Δδ
15

N = + 1399 ‰; one-tailed Welch t-test, df = 3, t = -12.9, p < 0.001) and 20°C 

(Δδ
15

N = + 1510 ‰; one-tailed Welch t-test, df = 3, t = -4.5, p < 0.05) (Figure A4-1b). 

Temperature and time had no significant effect on urchins’ δ
15

N (Table A4-1). 

At 17°C, mean 
13

C specific uptake in urchins supplied with labeled S. chordalis 

ranged from 0.22 µg
13

C g DW
-1

 (day 15) to 0.36 µg
13

C g DW
-1

 (day 6) and reached 0.30 

µg
13

C g DW
-1

 after 30 days (Figure A4-2a). At 20°C, 
13

C uptake extended from 0.14 µg
13

C g 
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DW
-1

 (day 30) to 0.19 µg
13

C g DW
-1

 (day 6). 
13

C uptake was significantly higher at 17°C than 

20°C (Table A4-2), whereas no significant effect of time was evidenced (Table A4-2). P. 

miliaris supplied with labeled S. chordalis exhibited 
15

N specific uptake values from 0.04 

µg
15

N g DW
-1

 (day 30) to 0.11 µg
15

N g DW
-1

 (day 6) at 17°C (Figure A4-2b). At 20°C, 
15

N 

uptake varied between 0.03 µg
15

N g DW
-1

 (day 30) and 0.05 µg
15

N g DW
-1

 (day 6). 

Temperature had no significant effect on 
15

N specific uptake in P. miliaris, whereas 
15

N 

uptake decreased significantly over time (Table A4-2). 

Figure A4-2. Variations of 
13

C (a) and 
15

N (b) uptake (I 
13

C and I 
15

N, respectively; mean ± 

SE) in P. miliaris maintained 6, 15 and 30 days at 17°C (black dots) and 20°C (white dots) 

and supplied with labeled S. chordalis (n = 4) 

Table A4-2. Results of Scheirer-Ray-Hare tests on the effect of temperature (17°C and 20°C) 

and time (day 6, 15 and 30) and their combined effect on 
13

C and 
15

N uptake (I 
13

C and I 
15

N, 

respectively) in P. miliaris, supplied with labeled S. chordalis (n = 4) 

  
I 

13
C 

µg
13

C g DW
-1

 

I 
15

N 

µg
15

N g DW
-1

 

 df H p H p 

Temperature 1 5.8 0.016* 0.74 0.39 

Time 2 2.3 0.32 11.9 0.003** 

Temperature x Time 2 1.0 0.62 1.5 0.47 
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Discussion 

In this experiment, the urchin P. miliaris consumed substantially the alga S. chordalis 

at 17°C and 20°C. The gut transit time of P. miliaris vary according to the food source 

ingested (Bedford and Moore, 1985) and may reach 42 h in small individuals (Otero-

Villanueva et al., 2004). The present feeding experiment was performed during 30 days, 

which is sufficient to measure carbon and nitrogen assimilation rates in P. miliaris.  

At 17°C, an increase in δ
13

C and δ
15

N occurred during the first six days corresponding 

to an important 
13

C and 
15

N uptake. This may be supported by higher consumption of the 

labelled S. chordalis following the starving period that occurred before experiments, as 

recently observed by Rubilar et al. (2016). In addition, several studies related to echinoids 

underscored the link between feeding and others metabolic processes, such as respiration or 

excretion (Brockington & Peck, 2001; Carr & Bruno, 2013). These physiological processes 

can influence the 
13

C/
12

C and 
15

N/
14

N ratios. In particular, the increase in respiration rates 

induced by higher feeding likely contributed to the 
13

C enrichment due to a preferential loss of 

12
C (Rau et al., 1983). Similarly, strong 

15
N enrichment can be attributed to an increase in 

15
N-depleted nitrogen excretion (Minagawa & Wada, 1984), under the form of urea 

(Basuyaux & Mathieu, 1999). At 20°C, although the food source was identical, the increase in 

δ
13

C and δ
15

N of P. miliaris during the first six days was less pronounced as compared to 

17°C. Hence, from the present study, the temperature appeared to play an important role in 

the trophic fluxes from algae to grazers, especially regarding carbon uptake.  

13
C uptake was significantly higher at 17°C than 20°C throughout the experiment. At 

the end of the experiment, urchins supplied with labeled 
13

C showed an assimilation of 10.1 

ng 
13

C g DW
-1

 d
-1

 and 4.9 ng 
13

C g DW
-1

 d
-1

 at 17°C and 20°C, respectively. The effect of 

temperature increase on the 
13

C uptake of P. miliaris appeared to significantly alter the total 

carbon uptake, since estimated total carbon fluxes after 30 days were 0.29 µg C g DW
-1

 d
-1

 at 

17°C and 0.14 µg C g DW
-1

 d
-1

 at 20°C. These differences in carbon uptake observed between 

the two temperatures may be attributed to the higher metabolic activity at 17°C than 20°C, 

involving higher feeding and respiration rates. The metabolic decline at 20°C contrasts with 

the findings of several studies in diverse marine taxa (e.g., bivalves, gastropods, 

echinoderms), which showed higher feeding and respiration rates as the temperature increases 

(Cáceres-Puig et al., 2007; Gooding et al., 2009; Carr & Bruno, 2013; Noisette et al., 2014). 

However, a previous experiment on the high-latitude urchin Strongylocentrotus 
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droebachiensis evidenced a decrease in feeding rates above 15°C, which is close to the 

maximal summer temperature (16°C, Frey & Gagnon, 2015). A similar response have been 

reported in the lobster Jasus edwardsii, for which feeding and respiratory rates were reduced 

above the upper thermal limit at 24°C (Thomas et al., 2000). 

Interestingly, 
13

C and 
15

N uptake responded differently during the experiment, because 

conversely to 
13

C uptake, no effect of temperature increase was observed on 
15

N uptake in P. 

miliaris. At the end of this feeding experiment, 
15

N incorporation was 1.2 ng 
15

N g DW
-1

 d
-1

 at 

17°C and 0.8 ng 
15

N g DW
-1

 d
-1

 at 20°C, which corresponded to estimated total nitrogen 

fluxes of 17.8 ng N g DW
-1

 d
-1

 and 13.2 ng N g DW
-1

 d
-1

, respectively. This suggests an effect 

of temperature increase on carbon and nitrogen stoichiometry in P. miliaris. Although 

heterotrophs are considered as more homeostatic than autotrophs (Persson et al., 2010), 

several biological and environmental factors have been evidenced to influence stoichiometric 

homeostasis. Some studies showed that changes in elemental composition of food sources 

may induce imbalance in consumer elemental homeostasis (Malzahn & Boersma, 2012; Prado 

et al., 2014). Moreover, in the bacteria Pseudomonas fluorescens, Chrzanowski & Grover 

(2008) demonstrated that temperature can influence the elemental content regardless to their 

resource nutrient content, which appears consistent with the present results. This imbalance in 

carbon and nitrogen fluxes in P. miliaris between 17°C and 20°C may have major 

implications for the physiological processes, such as growth and reproduction (Frost et al., 

2004; Heflin et al., 2012) 

It is important to note that in the present experiment, S. chordalis was labelled at a 

unique temperature. However, some researches evidenced that temperature increase may alter 

macroalgal palatability to grazers (Poore et al., 2013; Poore et al., 2016), through changes in 

nutritional qualities or levels of deterrent secondary metabolites (Staehr & Wernberg, 2009; 

Sudatti et al., 2011). In this context, further labeling experiments should be conducted to 

examine the trophic transfer from macroalgae to grazers both maintained at different 

temperature. Otherwise, these results highlight that the quantitative estimation of the trophic 

transfers between the two first trophic levels should not be based solely on carbon fluxes as it 

is often the case. In fact, the use of dual labeling on a single source pointed out that the 

increase in temperature may affect dietary interactions differently when considering the 

diverse components within a single food source. 
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In conclusion, this study evidences that temperature variation can significantly impact 

the carbon and/or nitrogen fluxes from a macroalga to a macroinvertebrate. Hence, the use of 

dual stable isotopes labeling shows promising prospects to test the influence of various 

environmental factors on major macroalgae-grazers trophic interactions within marine 

habitats, including their response to climate change. Further similar experimental studies 

should also couple stable isotopes data related to assimilated nutrients with other 

physiological processes associated with the feeding, such as ingestion, excretion or 

respiration. 
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Chapitre 3 : Conclusion sur l’impact du changement global sur les bancs de 

maërl 

Réponse des assemblages issus de bancs de maërl face à l’acidification et au 

réchauffement des océans 

En raison de leur importance écologique et économique, les bancs de maërl ont fait 

l’objet de nombreuses d’études, ayant pour objectif de mettre en évidence l’impact de 

l’acidification et du réchauffement des océans sur la physiologie des espèces ingénieures 

d’algues calcaires (maërl ou rhodolithes) qui les composent (Martin & Hall-Spencer, 2016). 

Les effets, généralement négatifs, de l’acidification des océans mis en lumière à l’échelle 

spécifique sur différentes espèces de maërl (Büdenbender et al., 2011 ; Noisette et al., 2013a ; 

Noisette et al., 2013b) doivent cependant être considérés avec précaution lorsqu’il s’agit 

d’étendre les conséquences à l’échelle communautaire (Hale et al., 2011). En effet, bien que 

le changement climatique soit susceptible d’affecter directement chacune des espèces 

présentes au sein de la communauté, la première partie de cette thèse suggère l’importance 

des conséquences indirectes du changement climatique, liées à des modifications dans les 

interactions entre espèces au sein des assemblages. La variabilité saisonnière apparaît 

également comme un élément majeur à prendre en considération, compte-tenu de son 

influence sur l’intensité et la direction des réponses des espèces et des assemblages face au 

changement global. 

a. Interactions entre macroalgues 

Les bancs de maërl sont caractérisés par une importante diversité de macroalgues 

(Peña et al., 2014a) et sont considérés comme des habitats très productifs. Ils sont le lieu de 

nombreuses interactions entre macroalgues calcaires et non calcaires, susceptibles d’être 

affectées par le changement climatique. Les résultats obtenus démontrent des changements de 

production primaire en été à l’échelle communautaire, allant le sens d’une altération de la 

structure des assemblages de macroalgues en lien avec l’acidification et le réchauffement des 

océans. Certaines études suggèrent que la réponse physiologique des macroalgues à 

l’augmentation du CO2 dissous dans l’eau de mer est étroitement liée aux mécanismes 

d’acquisition du carbone utilisés (Figure 20 ; Giordano et al., 2005 ; Cornwall et al., 2017b). 

Les résultats indiquent que l’augmentation de la disponibilité en CO2 dissous est susceptible 
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d’augmenter de manière globale la biomasse et la production primaire des algues non 

calcaires, bien que les réponses observées soient propres à chaque espèce (Koch et al., 2013). 

Chez les algues calcaires corallinacées, un effet positif de l'augmentation de la température 

sur la photosynthèse a été mis en évidence dans plusieurs études (Martin et al., 2013), tandis 

que les effets de l’augmentation de la pCO2 sont plus contrastés (Hofmann & Bischof, 2014). 

Dans le cadre de cette thèse, aucune influence de l’augmentation de la température ou de la 

pCO2 n’a été constatée sur la production primaire de L. corallioides.  

 

Figure 20. Réponse attendue des macroalgues face à l’acidification des océans en fonction 

des mécanismes de concentration du carbone (CCM) employés. Les CCM influent sur la 

physiologie des macroalgues en réponse à l’augmentation du CO2 dans l’eau de mer. CID : 

carbone inorganique dissous ; ↓ = diminution ; ↑ = augmentation. Modifié d’après Cornwall et 

al. (2017b). 

Différentes études ont mis en évidence un impact plus important de l’augmentation de la 

pCO2 sur les organismes marins lorsque celle-ci est combinée à l’augmentation de la 

température (Reynaud et al., 2003 ; Anthony et al., 2008 ; Martin & Gattuso, 2009 ; Rodolfo-

Metalpa et al., 2010). Cependant, les résultats obtenus dans cette partie démontrent que les 

effets de la pCO2 et de la température sur la calcification des communautés de banc de maërl 

sont plus réduits lorsque ces facteurs sont combinés. Les effets de l’augmentation de la 

température et de la pCO2 sur la précipitation de CaCO3 à l’échelle communautaire 
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apparaissent étroitement liés à la réponse du maërl vivant. Bien que certaines études aient 

démontré l’influence positive de la température sur la calcification des algues corallinacées, 

celles-ci présentent une forte sensibilité face à l’acidification des océans (Hofmann & 

Bischof, 2014). Leur vulnérabilité est attribuée à la composition de leur squelette calcaire, 

riche en calcite magnésienne (Morse et al., 2006). Les résultats obtenus indiquent que 

l’augmentation de la pCO2 affecte négativement la calcification à l’obscurité de L. 

corallioides. De plus, cet impact négatif de l’acidification pourrait être exacerbé en présence 

d’épiphytes, dont la respiration à l’obscurité diminuerait le pH et, par conséquent, la 

précipitation des carbonates par les algues calcaires (Andersson et al., 2009 ; Cornwall et al., 

2013a). À la lumière, certaines études ont démontré qu’un développement modéré des 

communautés de macroalgues non calcaires réduit l’impact de l’acidification des océans sur la 

calcification des algues calcaires en diminuant la concentration en CO2 dans l’eau de mer 

(Semesi et al., 2009 ; Short et al., 2014). D’autres études ont, cependant, démontré qu’une 

croissance trop importante d’algues épiphytes aurait pour effet d’ombrager algues 

corallinacées, réduisant leurs taux de calcification nette (Garrabou & Ballesteros, 2000 ; 

Martin & Gattuso, 2009). Cette dernière hypothèse est en accord avec les résultats obtenus 

dans l’article n°1, étant donné le déclin de la calcification à la lumière des assemblages 

observé en conditions élevées de pCO2 et en présence de biomasses importantes en algues 

épiphytes. Ainsi, le maërl épiphyté serait négativement impacté (1) par l’effet direct de 

l’acidification des océans sur les taux de calcification (2) par les effets indirects liés à des 

changements dans la dynamique de compétition avec les algues non calcaires épiphytes 

(Kuffner et al., 2008). Cependant, l’influence de l’augmentation de la biomasse en épiphytes 

sur le maërl reste difficile à généraliser compte-tenu de la diversité des macroalgues non 

calcaires présentes sur les bancs de maërl et de la diversité potentielle de leurs réponses 

physiologiques (Koch et al., 2013 ; Peña et al., 2014a). 

b. Interactions entre brouteurs et macroalgues 

Au sein des bancs de maërl, les herbivores possèdent un rôle essentiel, exerçant 

notamment un contrôle sur la biomasse des macroalgues épiphytes (Guillou et al., 2002). Leur 

réponse face à l’acidification et au réchauffement des océans est donc essentielle à considérer 

afin de prévoir l’impact de ces changements à l’échelle des communautés benthiques. Les 

résultats obtenus indiquent de fortes différences dans l’alimentation des brouteurs entre les 

conditions hivernale et estivale. La disponibilité des sources apparaît comme un facteur 
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majeur influençant la réponse des herbivores face à l’acidification et au réchauffement des 

océans. En effet, la plus faible disponibilité des sources en hiver réduirait l’énergie disponible 

pour le maintien du métabolisme des herbivores en conditions de stress (Thomsen et al., 2013; 

Pansch et al., 2014), les rendant plus vulnérables. 

Des changements qualitatifs nets ont été mis en évidence dans l’alimentation des 

brouteurs en lien avec les changements prévus pour la fin du siècle (Article n°3). Ces 

divergences dans la structure trophique des assemblages peuvent avoir plusieurs origines. 

(1) Les effets directs de l’augmentation de la température et de la pCO2 sur le 

métabolisme des algues (Koch et al., 2013) et les conséquences indirectes liées à des 

modifications dans les interactions entre les espèces d’algues sont susceptibles de modifier la 

structure et la composition des assemblages de macroalgues (Article n°1 ; Díez et al., 2012 ; 

Short et al., 2014). Les herbivores seraient ainsi amenés à modifier leur régime alimentaire 

afin de faire face aux changements d’abondance et de composition spécifiques de leurs 

sources et ainsi moduler leurs apports énergétiques (Melatunan et al., 2011 ; Harley et al., 

2012).  

(2) L’augmentation de la température et de la pCO2 est susceptible d’avoir un coût 

élevé dans le maintien de la physiologie des brouteurs (Articles n°1 et n°4 ; Wood et al., 

2008), modifiant la répartition de l’énergie entre les différentes fonctions métaboliques 

(Article n°1 et n°4 ; Garilli et al., 2015). La réponse des herbivores face à l’acidification et au 

réchauffement des océans est, cependant, propre à chaque espèce, dépendant principalement 

de leur capacité à réguler leur équilibre acide-base (Miles et al., 2007 ; Gutowska et al., 

2010). Alors que le métabolisme du gastéropode G. magus est peu affecté par les 

changements prévus pour la fin du siècle, celui de l’oursin P. miliaris est négativement 

impacté par l’augmentation de la température en été. Cet effet a été constaté sur les taux de 

respiration et d’excrétion, ainsi que sur les flux de transfert en carbone entre l’algue S. 

chordalis et l’oursin. Différentes études ont également mis en évidence l’influence du 

changement climatique sur les taux de consommation des herbivores (Thomas et al., 2000 ; 

Carr & Bruno, 2013). Ces conséquences directes de l’augmentation de la température et de la 

pCO2 sur la physiologie des brouteurs risqueraient ainsi d’altérer leur capacité à réguler la 

biomasse en épiphytes sur les bancs de maërl. 
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(3) Un changement de la qualité nutritionnelle des algues en lien avec les 

changements environnementaux prévus pourrait affecter les transferts énergétiques vers les 

brouteurs (Brett & Müller-Navarra, 1997 ; Norderhaug et al., 2006). Différentes études 

suggèrent que la palatabilité des algues pourrait être modifiée via un changement dans leur 

ratio C :N (Article n°3 ; Van Alstyne et al., 2009 ; Ober & Thornber, 2017), de leur 

composition en acides gras (Rossoll et al., 2012) et/ou de la présence de composés de défense 

(Arnold et al., 2012). Chez les algues calcaires, la calcification est généralement considérée 

comme une protection structurelle (Hay et al., 1994). La diminution des taux de calcification 

mesurés chez le maërl risque ainsi d’affecter son intégrité structurelle, augmentant sa 

vulnérabilité face au broutage (Ragazzola et al., 2012). 

Enfin, en considérant les changements futurs attendus dans la structure des 

communautés de macroalgues au sein des bancs de maërl, la régulation de l’abondance des 

macroalgues épiphytes est essentielle. Le contrôle de la biomasse des épiphytes par les 

herbivores réduirait la pression de compétition subie par le maërl pour l’accès à la lumière et 

aux nutriments. L’activité de broutage par les herbivores aurait même pour effet de stimuler 

l’activité méristématique du maërl et, ainsi, sa production primaire et sa calcification (Article 

n°2). Toutefois, le broutage est susceptible d’altérer l’intégrité structurelle du maërl à travers 

le retrait d’une partie des cellules épithéliales de surface du maërl, exposant de façon plus 

importante les cellules calcifiées à l’environnement extérieur. Dans un contexte 

d’acidification des océans, ces cellules seraient ainsi plus sensibles à la dissolution, réduisant 

de manière importante les taux de calcification nette. 

c. Interactions entre proies et prédateurs 

Les effets de l’acidification et du réchauffement des océans sur les interactions entre 

proies et prédateurs, bien que n’ayant pas été étudiés dans cette thèse, risquent également 

d’affecter de manière importante la structure et le fonctionnement des communautés marines 

(Sanford, 1999 ; Zarnetske et al., 2012), dont ceux des bancs de maërl. Ainsi, différentes 

études ont mis en évidence l’importance de la complexité structurelle des bancs de maërl, 

dont l’architecture fournit un abri à de nombreuses espèces d’invertébrés face à leurs 

prédateurs (Hall-Spencer et al., 2003 ; Riosmena-Rodriguez et al., 2016). Par conséquent, la 

diminution potentielle de l’abondance du maërl au détriment d’algues non calcaires risque 

d’altérer la fonction d’habitat exercée par les bancs de maërl et d’augmenter la vulnérabilité 

des proies face à leurs prédateurs.  
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Le changement global risque également d’affecter directement la physiologique des 

proies et des prédateurs, modifiant les mécanismes de défense/prédation mis en place (Figure 

21 ; Kroeker et al., 2014). Chez le gastéropode intertidal Littorina littorea, la diminution des 

défenses face à la prédation liée à l’acidification des océans induirait des modifications dans 

son comportement de fuite face aux prédateurs (Bibby et al., 2007). Par ailleurs, la 

modification de traits comportementaux affecterait négativement les proies, qui passeraient 

alors moins de temps à s’alimenter, altérant leur croissance et leur reproduction (Preisser et 

al., 2005 ; Railsback & Harvey, 2013). Différentes études suggèrent également que la 

diminution de la structure de taille des populations de proies (Talmage & Gobler, 2010 ; 

Gaylord et al., 2011) ainsi que l’altération de leur contenu énergétique avec le changement 

global (Wood et al., 2008) pourrait augmenter la pression de prédation (Amaral et al., 2014 ; 

Sanford et al., 2014). Appréhender les changements potentiels dans la dynamique des 

interactions entre proies et prédateurs s’avère donc essentiel afin d’avoir une vision plus 

précise de l’impact du changement global sur le fonctionnement des communautés associées 

aux bancs de maërl.  

Figure 21. Modèle conceptuel présentant l’effet du changement climatique sur les relations 

entre proies et prédateurs. Les flèches à l’intérieur des compartiments symbolisent les 

changements potentiellement induis entre les mécanismes de défense/ prédation, la croissance 

et la reproduction. Modifié d’après Kroeker et al., (2014).  
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Partie II 

Impact de l’acidification et du réchauffement des océans 

sur une communauté associée aux cuvettes intertidales 

L’objectif de cette seconde partie est de fournir des éléments de compréhension quant 

à la réponse de communautés issus de milieux hypervariables, les cuvettes intertidales, face 

aux changements globaux. Dans un premier temps, un suivi saisonnier des paramètres 

physiques et chimiques des cuvettes (température, salinité, oxygène, pH, alcalinité totale, état 

de saturation des carbonates, nutriments) a été réalisé in situ sur un an au site du Bloscon, à 

Roscoff, afin de caractériser les variations naturelles subies par les communautés. Ce suivi 

annuel des paramètres physiques et chimiques a été complété par deux suivis journaliers, l’un 

en hiver et l’autre en été (Article n°5). Dans un second temps, le métabolisme d’une 

communauté issue de cuvettes intertidales a été étudié en réponse à l’acidification et au 

réchauffement des océans (Article n°6). Deux expérimentations de trois mois ont ainsi été 

réalisées en conditions ambiantes et futures de température et/ou de pCO2, l’une en conditions 

hivernales de pH, température et lumière et l’autre en conditions estivales. L’alternance entre 

les phases d’immersion et d’émersion a également été reproduite afin de considérer la 

variabilité environnementale subie par les organismes de cuvettes. Pour chaque 

expérimentation, des assemblages expérimentaux ont été reconstitués à partir de l’algue 

calcaire géniculée, Ellisolandia elongata, de l’algue calcaire encroûtante, Lithophyllum 

incrustans, des trois espèces d’algues non-calcaires, Chondrus crispus, Bifurcaria bifurcata et 

Ulva sp., ainsi que des deux espèces de gastéropodes, Patella ulyssiponensis et Gibbula 

pennanti. Suite à ces trois mois d’expérimentation, le métabolisme (photosynthèse, 

respiration, calcification, excrétion) des espèces et de l’assemblage a été déterminé dans 

chaque traitement. Dans une dernière section, une comparaison a été réalisée entre le 

métabolisme des algues corallinacées en conditions d’immersion et d’émersion.
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Chapitre 1 : Contexte général sur les cuvettes intertidales 

1. Le milieu intertidal 

Le terme intertidal caractérise la zone de balancement des marées, soit la partie du 

littoral soumise à une alternance de périodes d’immersion et d’exondation (Widdows & 

Brinsley, 2002). Au rythme semi-diurne des marées (2 marées en 24 h et 50 minutes) s’ajoute 

un cycle d’environ 14 jours correspondant à une succession des marées de vives eaux 

(coefficient de 70 à 120) et de mortes eaux (coefficient de 20 à 70). Aux équinoxes de 

printemps et d’automne, les marées de vives eaux sont particulièrement fortes en France, avec 

des coefficients compris entre 110 et 120. La zone intertidale se situe ainsi à l’interface entre 

le milieu terrestre et le milieu marin, sa limite haute étant définie par le niveau extrême des 

hautes mers de vives eaux et sa limite basse par le niveau extrême des basses mers de vives-

eaux.  

Les organismes vivant dans la zone intertidale sont soumis à une alternance de 

périodes d’immersion et d’émersion. En période d’émersion, les espèces colonisant les 

milieux rocheux intertidaux subissent un gradient de stress physiques et chimiques allant du 

bas vers le haut de l’estran. Ces stress comprennent la dessiccation, le stress thermique (du 

aux fortes chaleurs ou au gel), les fortes intensités lumineuses, le stress oxydatif (21 % 

d’oxygène dans l’air), le stress halin ainsi que les fortes variations de pH (Tomanek & 

Helmuth, 2002 ; Martínez et al., 2012). Ces conditions physiques et chimiques amènent les 

espèces proche de leurs limites physiologiques (Fernández et al., 2015), leur imposant la mise 

en place d’adaptations morphologiques (Little & Kitching, 1996 ; Alyakrinskaya, 2004), 

comportementales (Chelazzi et al., 1988 ; Truchot, 1990) et physiologiques (Fretter & 

Graham, 1962 ; Mabeau & Kloareg, 1987) pour faire face aux conditions d’émersion. En plus 

de ces facteurs physiques et chimiques, les interactions biologiques (accès aux ressources, 

compétition, prédation) influencent fortement la distribution verticale des espèces (Figure 22 ; 

Little & Kitching, 1996).  
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Figure 22. Schéma représentant les différents gradients de stress physique, chimique et 

biologique auxquels sont soumis les organismes intertidaux entre le haut et le bas de l’estran. 

2. Menaces et impacts sur les communautés intertidales 

Les estrans rocheux sont exposés à de nombreuses pressions d’origine anthropique, 

liées à la forte densité des activités humaines en milieu littoral. La plupart des menaces pesant 

sur les communautés intertidales reste localisée, comprenant, par exemple, l’apport d’intrants 

ou de contaminants issus des activités humaines et la récolte d’espèces consommées. La 

récolte intensive d’espèces commercialisées ainsi que l’eutrophisation sont, cependant, 

susceptibles d’avoir des répercussions à des échelles spatiales plus importantes (Paine, 1994 ; 

Thompson et al., 2002).  

L’introduction et l’invasion d’espèces non natives peu également aboutir à des 

conséquences dramatiques pour les communautés locales (Reise et al., 1998 ; Grosholz et al., 

2000). Par exemple, il a été démontré que l’introduction de l’algue brune Sargassum muticum 

en Europe avait modifié la structure des assemblages d’algues natives au sein des cuvettes, 

aboutissant au déclin de certaines espèces comme Bifurcaria bifurcata (Critchley et al., 1990 ; 

Viejo, 1997). L’augmentation de l’introduction d’espèces non indigènes attendue dans les 

prochaines décennies représente ainsi une menace majeure pour les habitats intertidaux 

(Thompson et al., 2002).  
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Le changement climatique prévu pour la fin du siècle est susceptible d’affecter un 

certain nombre de variables environnementales, telles que la température de l’eau de mer et 

son pH, le niveau des océans et l’hydrodynamisme. Bien que ces changements risquent 

d’affecter la distribution géographique des organismes intertidaux, la présence d’adaptations 

morphologiques et physiologiques leur permettant de faire face à la variabilité physico-

chimique naturelle qu’ils subissent est susceptible de réduire leur vulnérabilité face au 

changement climatique. Ainsi, appréhender les variations naturelles subies par les espèces et 

communautés intertidales s’avère nécessaire afin de comprendre leur réponse dans un 

contexte de changement global. 

3. Variabilité physique et chimique naturelle des cuvettes intertidales (Article n°5) 

Sur l’estran, les cuvettes caractérisent des dépressions dans la roche retenant l’eau de 

mer à marée basse. Compte-tenu des conditions environnementales extrêmes présentes sur le 

substrat émergé, les cuvettes représentent une zone d’habitat et de refuge pour de nombreuses 

espèces intertidales (Underwood & Jernakoff, 1984 ; Metaxas & Scheibling, 1993 ; Zander et 

al., 1999). Elles représentent également une zone de reproduction et de nurserie pour de 

nombreuses espèces mobiles de poissons et de crustacés (Thompson et al., 2002 ; Meager et 

al., 2005). La diversité et l’abondance des espèces colonisant les cuvettes varient selon la 

taille de la cuvette, la hauteur sur l’estran et la complexité structurelle des cuvettes (Meager et 

al., 2005). La structure des communautés faunistique et floristique des cuvettes dépend de 

nombreux facteurs abiotiques, tels que la température, la salinité, la disponibilité en oxygène, 

le pH et l’hydrodynamisme (Huggett & Griffiths, 1986 ; Martins et al., 2007 ; Russell et al., 

2009). 

Dans ce contexte, le suivi présenté dans l’article n°5 avait pour objectif de quantifier 

les variations diurnes et saisonnières de différents paramètres physico-chimiques – tels que la 

température, la salinité, la concentration en oxygène et en nutriments, le pH et la chimie des 

carbonates – ayant lieu naturellement au sein de cinq cuvettes médiolittorales du site du 

Bloscon, à Roscoff  (Figure 23). Ce suivi avait également pour but d’évaluer l’importance des 

caractéristiques physiques des cuvettes (hauteur sur l’estran, surface, volume et profondeur) 

sur la variabilité physico-chimique. Chacune des cinq cuvettes étudiées était composée 

d’algues calcaires corallinacées, d’algues non calcaires et de leur faune associée (Figure 24). 

Les variations saisonnières ont été déterminées dans chaque cuvette à partir d’un suivi 

effectué in situ pendant 14 mois (janvier 2015 à mars 2016), toutes les deux semaines, lors 



Partie II 

 

126 

 

des marées de vives eaux, et en fin d’émersion. Pendant cette période, deux suivis journaliers 

ont été réalisés sur 24 h au sein de trois de ces cuvettes, un en été (3 septembre 2015) et 

l’autre en hiver (10 mars 2016).  

 

Figure 23. Estran rocheux sur le site du Bloscon à Roscoff, où a été réalisé le suivi des 

paramètres physiques et chimiques présenté dans l’article n°5. 

 

Figure 24. (A) Photographie d’une des cuvettes intertidales étudiées lors des suivis journalier 

et saisonnier et (B) exemple de communauté observée au sein des cuvettes, comprenant 

notamment des algues brunes (Fucus serratus, Fs, et Bifurcaria bifurcata, Bb), des algues 

vertes (Ulva intestinalis, Ui), des algues corallinacées (Lithophyllum incrustans, Li) et des 

herbivores (Patella ulyssiponensis, Pu). 
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Abstract 

Seasonal and diurnal variations in physico-chemical parameters were measured within 

mid-tidal rock pools on the north-western coast of Brittany, France. All rock pools were 

colonized by coralline algae, fleshy algae and associated fauna. The physico-chemical 

variability was examined through measurements of temperature, salinity, oxygen 

concentration, pHT, total alkalinity and nutrient concentrations. Rock pool shore height and 

depth appeared as the main physical factors driving physico-chemical variations. Shallow 

upper shore rock pools exhibited the largest diurnal and seasonal fluctuations of temperature, 

oxygen concentration and pHT. Conversely, deeper and lower shore rock pools experienced 

weaker variations, excepted for salinity and nutrient concentrations. The physico-chemical 

environment was likely to be strongly influenced by rock pool community composition, 

especially in summer when rock pools were colonized by dense canopy-forming algae. 

During the day-time emersion, photosynthesis increased oxygen concentration and pHT but 

decreased nutrient concentrations in upper shore rock pools. The increase in rock pool pHT 

provided an alkaline environment conducive to coralline algal calcification. Conversely, at 

night, upper shore rock pools presented a strong decrease in oxygen concentration and pHT 

due to the high community respiration, increasing the dissolution in coralline algae. 

Therefore, rock pools are characterized by complex interactions between physical and 

chemical parameters and biological processes. Rock pools appear as suitable environments to 

examine the physiological processes set up by species to face natural variability, especially in 

a context of climate change.   
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Introduction 

Intertidal communities are exposed to a dynamic environment influenced by tidal 

flooding (Widdows & Brinsley, 2002). Organisms living at the interface between land and sea 

are exposed to consecutive periods of emersion and immersion. During low tides, organisms 

undergo harsh environmental conditions characterized by high temperature variations and 

solar radiation, low humidity and windy conditions (Tomanek & Helmuth, 2002; Martínez et 

al., 2012). These physical conditions take species close to their physiological thresholds 

(Fernández et al., 2015), through a rapid desiccation and damages to photosynthetic and 

cellular components (Collén & Davison, 1999; Hoffman et al., 2003).  

On the sea shore, rock pools are patchy depressions which retain seawater during low 

tide. This intertidal marine environment acts as refuge for many intertidal species 

(Underwood & Jernakoff, 1984; Zander et al., 1999), due to the lower amplitude of physico-

chemical fluctuations compared with emerging substrate (Metaxas & Scheibling, 1993). 

However, physico-chemical variations within rock pools remain much greater than those of 

near-shore seawater (Morris & Taylor, 1983). Strong diurnal and seasonal variations in rock 

pools have been recorded for temperature, oxygen concentration, pH and salinity (Daniel & 

Boyden, 1975; Morris & Taylor, 1983). In addition to temporal variations, rock pool physico-

chemical parameters are highly variable in space, depending mainly on the wave exposure 

and the shore height (Martins et al., 2007; Firth et al., 2013).  

Rock pools are also characterized by strong interactions between physico-chemical 

parameters and biological processes (Underwood & Jernakoff, 1984; Benedetti-Cecchi et al., 

2000). In particular, species distribution and abundance are controlled by both abiotic factors 

(Truchot & Duhamel-Jouve, 1980; Huggett & Griffiths, 1986; Metaxas & Scheibling, 1993) 

and species interactions, such as herbivory, predation and competition (Metaxas & 

Scheibling, 1993). The high productivity observed in these habitats is mostly explained by the 

diversity of seaweeds (Araujo et al., 2006) and invertebrates (Ganning, 1971) which develop 

in rock pools (Firth et al., 2014).  

In this context, the present study aims to (1) quantify diurnal and seasonal variations in 

multiple physico-chemical parameters which naturally occur within intertidal rock pools and 

(2) assess the importance of rock pool physical characteristics (e.g. shore height, surface, 

volume and depth) on the physico-chemical variability. Seasonal variations within rock pools 

were examined over a period of 14 months, during which two diurnal monitoring of 
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physicochemical parameters were carried out, one in the winter and one in the summer. 

Finally, the composition of the community present in each rock pool was examined in winter 

and summer to better understand the influence exerted by biotic factors on the physico-

chemical variability. 

Materials and methods 

Seasonal monitoring 

From January 2015 to March 2016, 5 rock pools were monitored every 2 weeks during 

spring tides under fair weather conditions. Rock pools were situated in a rocky shore at the 

Bloscon site in Roscoff, Brittany, France (48°43’28N 03°58’08W). Rock pools monitored 

were distributed at different heights above chart datum (C.D., Table A5-1) in the mid-tidal 

zone and were colonized by coralline algae, non calcareaous algae and associated fauna. All 

selected rock pools were filled with seawater at each high tide and were isolated from the sea 

at each low tide. Selected rock pools presented different volumes and depth to assess 

relationships between physical structure, physico-chemical variability and assemblage 

composition. Measurements of temperature, dissolved oxygen concentration, pHT (pH 

expressed on the total hydrogen ion concentration scale) and salinity were performed at 

different locations across of each rock pool, using a multimeter (HQ40D, Hach Lange, Ltd 

portable LDO).  

Table A5-1. Physical characterization of the five rock pools monitored for seasonal variations 

at the Bloscon site in Roscoff (Brittany, France). Mean emersion duration was calculated from 

the water height obtained from the “Service Hydrographique et Océanique de la Marine 

(SHOM)”. Surface area is the surface of water measured at low tide from pictures. Min and 

max emersion duration were determined over January 2015 to March 2016. 

Rock 

pool 

Shore 

height (m) 

Mean 

emersion 

duration 

(h) 

Min 

emersion 

duration 

(h) 

Max 

emersion 

duration 

(h) 

Surface 

area 

(m²) 

Volume 

(L) 

Maximum depth 

(cm) 

1 6.4 7h40 7h01 10h13 2.58 294.3 23 

2 6.2 7h20 6h51 9h22 0.54 63.1 25 

3 5.8 6h40 6h33 8h02 0.79 175.5 31 

4 4.9 5h30 5h25 5h47 0.57 87.5 32 

5 4.4 4h40 3h55 5h23 1.16 234.7 46 
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All measurements and samples were made at the end of the emersion of rock pools, 

just before they were covered by the tide. Throughout the year, measurements were made at 

the same positions and depth in each rock pool and seawater was homogenised before each 

measurement. Seawater pH and temperature measurements were realized using a probe 

associated with a temperature sensor with an accuracy of 0.3°C and 0.02 pH units, 

respectively (PHC101, Hach Lange, IntelliCAL). The pH probe was calibrated using Tris/HCl 

and 2-aminopyridine/HCl buffers (Dickson et al., 2007). Dissolved oxygen concentrations 

(mg L
-1

) were measured with a luminescent dissolved oxygen probe (LDO101, Hach Lange, 

IntelliCAL) with an accuracy of 0.02 mg L
-1

 and converted to oxygen concentrations in µmol 

L
-1

. Salinity was determined using a conductivity probe (CDC401, Hach Lange, IntelliCAL, 

accuracy of 0.1). Seawater samples were also taken in the rock pools for total alkalinity (AT) 

measurements. 60 mL seawater samples for AT analyses were filtered through 0.7 µm 

Whatman GF/F filters and poisoned with a mercuric chloride solution to prevent biological 

activity (Dickson et al., 2007). AT was determined by an open-cell titration on an automatic 

titrator (Titroline alpha, Schott SI Analytics, Mainz, Germany) according to the method 

developed by Dickson et al. (2007). AT was calculated using a Gran function applied to pH 

values ranging from 3.5 to 3.0 (Dickson et al., 2007) and corrected using standard reference 

material provided by Andrew G. Dickson (CRM Batch 111). Saturation state of seawater with 

respect to aragonite (ΩAr) and saturation state of seawater with respect to calcite (ΩCa) were 

calculated from pHT, AT, temperature and salinity using the CO2SYS software (Lewis & 

Wallace, 1998), using constants from Mehrbach et al. (1973) refitted by Dickson & Millero 

(1987). Nitrite (NO2
-
, µmol L

-1
), nitrate (NO3

-
, µmol L

-1
), phosphate (PO4

3-
, µmol L

-1
) and 

silicate (Si(OH)4, µmol L
-1

) concentrations were monitored once a month. For NO2
-
, NO3

-
 and 

PO4
3-

 measurements, 60 mL of seawater was sampled and filtered through 0.7 µm Whatman 

GF/F filters in 100 mL plastic containers. Then, samples were frozen (-20°C) pending 

analyses. For Si(OH)4, 60 mL seawater samples were filtered through 0.8 µm Millex cellulose 

ester filters in 100 mL plastic containers and were kept refrigerated pending analyses. 

Nutrient samples were measured using a AA3 auto-analyser (Seal Analytical) according to the 

method of Aminot & Kérouel (2007), with an accuracy of 1 nmol L
-1

 for NO2
-
, 0.02 µmol L

-1
 

for NO3
-
, 1 nmol L

-1
 for PO4

3-
, and 0.01 µmol L

-1
 for Si(OH)4. Seasonal physico-chemical 

parameters were compared with those of near shore seawater (when available), obtained from 

SOMLIT (Service d’Observation en Milieu LITtoral, INSU-CNRS) station, located in the 

Estacade site in Roscoff. 
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Diurnal monitoring 

Among the five rock pools chosen for the seasonal monitoring, three of them were 

selected for diurnal measurements (rock pools 2, 4 and 5, Table 1). Two 24-h monitoring 

were realized during spring tides, in summer (September 3
rd

, 2015) and in winter (March 10
th

, 

2016). Measurements of temperature, pHT, oxygen concentration, salinity and AT were 

realized every hour during the emersion period, and ΩAr and ΩCa were calculated as described 

above. Near shore seawater was also monitored and sampled just before and after the 

emersion period. All samples were analyzed as described above. 

Community composition 

After the one-year monitoring, biomass sampling was realized in the 5 rock pools in 

summer and in winter. 10x10 cm quadrats were randomly placed in rock pools and all the 

seaweeds and animals in the quadrats were sampled. The number of quadrats per rock pool 

depended on the size of the rock pools (4 quadrats for rock pools 2 and 4, 5 quadrats for rock 

pool 3 and 8 quadrats for rock pools 1 and 5). In the laboratory, macrofauna and seaweed 

species were sorted and the main species were identified. Species dry weight (DW) was 

determined after drying fresh samples at 60°C for 48 h. Species were then burned for 6 h at 

500°C in a furnace to obtain ash-free dry weight (AFDW; Crisp, 1984). For the CCA L. 

incrustans, the biomass could not be determined precisely without deteriorating rock pools. 

Therefore, the cover percent was estimated for each quadrat and AFDW was obtained from 

previously established relationships between the surface covered by the alga and the AFDW. 

Data analysis 

Differences in physico-chemical parameters among rock pools were examined from 

seasonal data using a three-way permutational multivariate analysis of variance 

(PERMANOVA), based on Euclidian distance (Anderson, 2001). PERMANOVAs were run 

with 4999 permutations (Anderson, 2001). These statistical analyses were performed with the 

PRIMER 7 & PERMANOVA+ software package. The Principal component analysis (PCA) 

was completed using R 3.2.2 version from seasonal data. The PCA was performed using the 

“factoextra” package to test the correlation between environmental and physical variables and 

determine which variables explain most of the space-time variability observed between rock 

pools.  

  



Partie II 

 

133 

 

Results 

Seasonal variations 

The physico-chemical parameters exhibited significant differences between rock pools 

(PERMANOVA, F = 44.9, p < 0.001, n = 29) except between rock pools 3 and 4 (Table A5-2, 

Figures A5-1; A5-2). The rock pools 1 and 2 showed the largest amplitude for all physico-

chemical parameters, except for salinity and nutrient concentrations. Conversely, the rock 

pool 5 presented weak seasonal variations for all parameters except for salinity and nutrient 

concentrations, which exhibited the largest variations. Physico-chemical parameters showed 

strong differences according to seasons. At the end of the emersion period, the seawater 

temperature within rock pools varied from 7.9°C in February 2015 in rock pool 3 to 26.9°C in 

July in rock pool 1. Minimum oxygen concentrations were recorded in the rock pool 5 in 

January 2016 (242 µmol O2 L
-1

), while maximum concentrations were obtained in the rock 

pool 1 in November, reaching 1040 µmol O2 L
-1

. The rock pool 5 showed the lowest salinity 

in January (33.4), while the highest values were recorded in rock pool 2 in May and August 

(36.6). The minimum pHT was 7.79 and was measured in rock pool 5 in January 2016. The 

maximum pHT value was 10.01, recorded in rock pool 1 in April. AT varied from 1553 µmol 

L
-1

 in early September to 2588 µmol L
-1

 in late January 2016 in rock pools 2 and 5, 

respectively. Carbonate saturation states of seawater with respect to aragonite (ΩAr) and 

calcite (ΩCa) are the lowest in rock pool 5 in January 2016 (1.3 and 2.1, respectively) and the 

highest in rock pool 1 in May (11.5 and 17.9, respectively).  

NO2
-
 concentrations varied from 0.00 µmol L

-1
 in August in rock pool 1 to 0.65 µmol 

L
-1

 in early September in rock pool 5 (Figure A5-2). The rock pool 1 also presented the lowest 

NO3
-
 (0.06 µmol L

-1
) and PO4

3-
 (0.04 µmol L

-1
) concentrations in May and June, respectively. 

The highest NO3
-
 and PO4

3-
 concentrations were measured in rock pool 5 in late January 2016 

(19.65 µmol NO3
-
 L

-1
) and early March 2015 (1.07 µmol PO4

3-
 L

-1
), respectively. Si(OH)4 

concentrations reached minimum concentrations of 0.51 µmol L
-1

 in rock pool 3 in April and 

maximum concentrations of 7.41 µmol L
-1

 in rock pool 5 in September.  

The first principal component (PC1) of the PCA was strongly positively correlated 

with depth, nutrients and AT and negatively correlated with increasing shore height, pHT, 

oxygen concentration and salinity (Figure A5-3a). The second principal component (PC2) 

indicated an opposition between temperature and oxygen concentration. The different 
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nutrients were clearly positively correlated between them and AT, but negatively correlated 

with oxygen concentration, pHT, temperature and salinity.  

From the PCA, the within-rock pool seasonal variability appeared mainly driven by 

temperature (Figure A5-3b). The rock pool 5 differed from the others through much higher 

nutrient concentrations and AT, and lower pHT, salinity and oxygen concentrations. 

Conversely, the rock pools 1 and 2 were characterized by high pHT, salinity and oxygen 

concentrations, but low nutrient concentration and AT. 

  



Partie II 

 

135 

 

Figure A5-1. Seasonal variations in physico-chemical parameters within 5 rock pools 

monitored every two weeks during spring tides from January 2015 to March 2016. ΩAr and 

ΩCa were calculated using the CO2SYS software. The near shore seawater parameters (dot 

line) were obtained from the SOMLIT station located in the Estacade site in Roscoff 

(Brittany, France).  
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Figure A5-2. Seasonal variations in nutrient concentrations within 5 rock pools monitored 

once a month during spring tides from January 2015 to March 2016. The near shore seawater 

parameters (dot line) were obtained from the SOMLIT station located in the Estacade site in 

Roscoff (Brittany, France). 

Table A5-3. Results of PERMANOVA’s post-hoc pairwise tests performed on the physico-

chemical parameters obtained from the seasonal monitoring of the five rock pools (n = 29).

 Rock pool 1 Rock pool 2 Rock pool 3 Rock pool 4 

 t p t p t p t p 

Rock pool 2 2.5 0.004 - - - - - - 

Rock pool 3 3.0 <0.001 3.7 <0.001 - - - - 

Rock pool 4 3.3 <0.001 2.9 <0.001 1.5 0.14 - - 

Rock pool 5 11.1 <0.001 12.3 <0.001 11.0 <0.001 13.1 <0.001 
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Figure A5-3. Representation of (a) the correlation circle between physico-chemical variables measured within each rock pool (black arrows), the 

physical characteristics of rock pools (gray arrows; SH: shore height) and the two principal components and (b) contribution of the space-time 

measurements to the two principal components. 
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Diurnal variations 

Diurnal variations exhibited differences among the 3 rock pools monitored both in the 

summer 2015 (Figure A5-4) and the winter 2016 (Figure A5-5). While rock pool 1 presented 

high variations for all physico-chemical parameters, variations in rock pool 5 were close to 

those of nearshore seawater. Furthermore, higher diurnal amplitudes were observed in the 

summer for all parameters, except for salinity for which variations are greater in winter. In the 

winter, diurnal temperature in rock pool 2 varied from 7.2°C to 12.0°C at the end of night- 

and day-time emersion, respectively. In the summer, temperature ranged from 13.4°C at night 

to 20.9°C at the middle of day-time emersion. 

The salinity in rock pools was higher in the summer than in the winter. In the summer, 

the rock pools 2 and 3 exhibited low salinity variations during night- and day-time emersion. 

Salinity fluctuations in these rock pools were close to the values of near-shore seawater. 

Conversely, the rock pool 5 presented higher variations, with a decrease in salinity until 35.0 

at the end of the emersion period. Oxygen concentrations during night-time emersion reached 

minimum concentrations in rock pool 2, at 53 and 10 µmol O2 L
-1

 in the winter and the 

summer, respectively. During the day-time emersion, maximum oxygen concentrations were 

measured in rock pool 3 in winter (913 µmol O2 L
-1

 after 6 h of emersion) and rock pool 2 in 

summer (955 µmol O2 L
-1

 after 2 h of emersion). In rock pool 5, variations in oxygen 

concentration were lower than in other rock pools. A reduction in oxygen concentration was 

observed during the day-time emersion in the summer. As for oxygen concentration, pHT was 

constantly reduced at night down to a minimum value was reached in rock pool 2 at the end of 

the emersion period (7.57 and 7.49 in the winter and the summer, respectively). During the 

day, maximal pHT values of 9.14 in the winter and 9.90 in the summer were also reached in 

rock pool 2. Conversely, the rock pool 5 presented low diurnal pHT variations both in the 

winter and the summer. A pHT reduction was also observed during the day-time emersion in 

the summer. In the winter, AT increased at night in rock pool 2 only (maximum of 2566 µmol 

L
-1

), while in the summer the rise in AT was observed within the 3 rock pools monitored. 

During the day-time emersion, AT was strongly reduced in rock pools 2 and 3 for each season, 

with extremely low values reached in rock pool 2 in summer (1553 µmol L
-1

). As for other 

parameters, AT presented weak variations in rock pool 5. The carbonate saturation state with 

respect to aragonite (ΩAr) and calcite (ΩCa) decreased at night in the 3 rock pools monitored, 

for each season. During the night-time emersion, ΩAr declined below 1 within rock pools 2 

and 3, both in the winter and the summer. Conversely, during the day-time emersion, ΩAr and 



Partie II 

 

139 

 

ΩCa increased significantly in rock pools 2 and 3. Maximum values of 11 and 17 were reached 

in rock pool 2 in the summer, for ΩAr and ΩCa, respectively. Except in the rock pool 5, in 

which Ω variations were close to those of near-shore seawater. 

Community composition 

Regarding the floral composition, strong differences were observed between rock 

pools and according to the season (Table A5-3). L. incrustans attained the highest biomasses 

in rock pools 1 and 3 in winter and summer, respectively. Conversely, higher biomass of E. 

elongata was recorded within rock pool 5 both in summer and winter. Fleshy algae biomass 

ranged from 204.5 g AFDW m
-2

 to 712.3 g AFDW m
-2

 in summer (rock pools 2 and 4, 

respectively) and from 3.7 g AFDW m
-2

 to 228.0 g AFDW m
-2

 in winter (rock pools 2 and 5, 

respectively). In the summer, rock pools 1 was dominated by the green algae Ulva intestinalis 

and the brown seaweed S. muticum while the rock pool 2 was mainly composed by Ulva sp. 

In winter, fleshy algae were nearly absent in these two rock pools. S. muticum was the 

dominant fleshy alga within the rock pool 3 both in the summer and the winter, although 

winter biomass was only half that of summer biomass. In the rock pool 4, the fleshy algal 

biomass was strongly lower in winter compared with summer being mainly composed by the 

brown alga F. serratus. The fleshy algal biomass of rock pool 5 consisted of more diverse and 

sparse seaweeds. Although Ulva sp. and S. muticum were still abundant in this rock pool, the 

greater part of summer biomass corresponded to a few small feet of Laminaria digitata. In 

winter, fleshy algae community was dominated by undetermined filamentous red algae which 

grew on E. elongata. 

The total biomass of fauna ranged from 4.2 g AFDW m
-2

 (rock pool 5) to 11.8 g 

AFDW m
-2 

(rock pool 4) in summer and from 0.7 g AFDW m
-2

 (rock pool 1) to 12.4 g AFDW 

m
-2 

(rock pool 2) in winter. The gastropod Gibbula umbilicalis dominated the faunal species 

in all the rock pools both in winter and summer. The biomass of G. umbilicalis extended from 

0.75 g AFDW m
-2

 to 4.14 g AFDW m
-2

 in summer (rock pools 5 and 3, respectively) and 

from 0 g AFDW m
-2

 to 6.1 g AFDW m
-2

 in winter (rock pools 4 and 2, respectively). 
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Figure A5-4. Summer diurnal variations in physico-chemical parameters within 3 rock pools 

monitored every hours during emersion in September 2015. The near shore seawater 

parameters were measured at the beginning and at the end of the emersion. ΩAr and ΩCa were 

calculated using the CO2SYS software. The gray section represents the period during which 

all the rock pools were covered by the tide.  
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Figure A5-5. Winter diurnal variations in physico-chemical parameters within 3 rock pools 

monitored every hours during emersion in March 2016. The near shore seawater parameters 

were measured at the beginning and at the end of the emersion. ΩAr and ΩCa were calculated 

using the CO2SYS software. The gray section represents the period during which all the rock 

pools were covered by the tide.  
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Table A5-3. Winter and summer biomasses (in grams of ash-free dry weight) of the dominant coralline and fleshy algae present in the five rock 

pools monitored for seasonal variations at the Bloscon site in Roscoff (Brittany, France).  

 Rock pool 1 Rock pool 2 Rock pool 3 Rock pool 4 Rock pool 5 

SUMMER      

Coralline algae biomass 

 (g AFDW m
-2

) 
603.3 929.3 1058.6 327.6 510.1 

Lithophyllum incrustans 603.3 899.5 948.5 245.3 318.2 

Ellisolandia elongata 0.08 29.7 82.3 110.1 191.6 

Fleshy algae biomass 

(g AFDW m
-2

) 
584.2 204.5 260.2 712.3 573.3 

Ulva intestinalis 285.7 42.2 40.1 - - 

Sargassum muticum 250.8 7.7 79.6 105.4 123.5 

Ulva sp. 28.8 136.9 29.1 85.2 69.8 

Fucus serratus - 2.2 - 379.5 18.8 

Chondrus crispus 10.8 0.6 17.7 77.7 0.7 

Laminaria digitata - - - - 200 

Other red algae 5.1 14.2 55.6 28.0 79.1 

WINTER      

Coralline algae biomass 

(g AFDW m
-2

) 
674.9 599.9 695.7 183.1 338.6 

Lithophyllum incrustans 674.9 593.6 654.8 164.2 297.6 

Ellisolandia elongata - 6.3 40.4 18.8 40.7 

Fleshy algae biomass 

 (g AFDW m
-2

) 
11.4 3.7 108.4 121.1 228.0 

Sargassum muticum 10.9 1.0 38.0 - - 

Ulva sp. 0.2 0.3 1.3 2.4 2.8 

Cladophora sp. 0.15 1.4 - 7.6 - 

Gelidium spinosum - - 66.4 - - 

Fucus serratus - - - 88.1 - 

Chondrus crispus 0.1 - 0.5 21.3 1.5 

Codium sp. - - - - 34.3 

Dilsea carnosa - - - - 22.4 

Other red algae 0.1 0.9 0.9 1.6 166.9 
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Discussion 

Rock pool environment is governed by complex interactions between physical and 

chemical parameters and biological processes (Martins et al., 2007). Rock pools can be 

described by evaluating their shore height, surface, depth and volume. Among these 

characteristics, shore height appeared as one of the main physical factors controlling the 

physico-chemical variability within rock pools, as evidenced by Morris & Taylor (1983). 

Consistently with their findings, rock pools 1 and 2 located on the upper shore exhibited the 

largest diurnal and seasonal fluctuations of temperature, oxygen and pHT. In contrast, the rock 

pool 5 was the lowest on the shore and the deepest and presented weaker variations in 

temperature, oxygen and pHT but higher nutrient concentrations and total alkalinity. In 

accordance with the present results, Martins et al. (2007) suggested that rock pools depth was 

more important in controlling physico-chemical variability than surface and volume. 

During the day, upper shore rock pools were directly exposed to incident light, 

increasing the seawater temperature. Moreover, rock pools higher on the shore zone are 

exposed to external conditions for longer than lower ones, increasing the duration of thermic 

exchange with the atmosphere (Martins et al., 2007). This results in larger diurnal and 

seasonal variations in temperature than in lower shore rock pools. Similarly at night, the 

temperature within rock pools was mainly driven by the atmospheric temperature and wind 

exposure. In both the winter and the summer, atmospheric temperature at night was lower 

than near-shore seawater. As a consequence, during the emersion period, the temperature 

decrease at night was more important in high shore rock pools. In contrast to the upper shore 

rock pools, lower shore rock pools presented lower seasonal and diurnal variations for all 

parameters, except for salinity and nutrients. The salinity showed seasonal variability, with 

higher values in the summer, when evaporation was maximal. However, freshwater seepage 

may occur within the rock pool 5, as the salinity in this rock pool was lower than near-shore 

seawater both for seasonal and diurnal measurements. This statement is in accordance with 

the higher nutrient values measured in this rock pool.  

As for intertidal emerging substrate, light intensity and temperature exert a strong 

influence on biological processes (Martínez et al., 2012; Fernández et al., 2015). Indeed, rock 

pool communities undergo a wide range of irradiance, determined by the seasonal, daily and 

tide cycles, and the cloud cover (Figures A5-6; A5-7; Häder et al., 2003). In the present study, 

the CCA L. incrustans colonized all rock pools, but reached the highest biomass in shallow 
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high shore rock pools, both in the winter and the summer. This suggested that this species was 

stress-tolerant and was able to withstand high temperatures and light intensities (Kooistra et 

al., 1989; Dethier, 1994). Conversely, the articulated coralline algae E. elongata attained 

higher biomass within deeper and shaded rock pools. Egilsdottir et al. (2016) related a strong 

inhibition of photosynthesis and calcification in E. elongata under irradiances beyond 200 

µmol photons m
-2

 s
-1

 in the summer. In the present study, E. elongata was almost absent from 

upper shore rock pools, where incident light intensity reached up to 800 and 1600 µmol 

photons m
-2

 s
-1 

in the winter and the summer, respectively (Figure A5-7). Hence, conversely 

to L. incrustans, E. elongata may tolerate lower light intensities (Korbee et al., 2014; 

Egilsdottir et al., 2016) and may benefit from the shaded environment provided by deeper and 

sheltered rock pools.  

In the summer, shallow upper shore rock pools were dominated by Ulva intestinalis 

and Ulva sp., respectively, although Sargassum muticum was co-dominant within the rock 

pool 1. Ulva is a cosmopolitan genus in intertidal environments, especially rock pools, and is 

characterized by a strong ability to cope with changing light conditions and tolerate high light 

intensities (Altamirano et al., 2000; Gómez et al., 2004; Ruangchuay et al., 2012). S. muticum 

was the dominant canopy-forming species in the rock pool 3. As for Ulva sp., (Norton, 1977) 

demonstrated that S. muticum have a broad tolerance for irradiance, salinity and temperature. 

Within the rock pool 4, a dense canopy of the brown algae Fucus serratus was observed both 

in the winter and the summer. Thus, rock pools 1 to 4 are covered by a dense canopy of U. 

intestinalis, S. muticum and/or F. serratus from spring to late summer, when light intensities 

are high. Olabarria et al. (2013) highlighted the importance of canopy composition for 

understory species. For most intertidal seaweeds, the high light intensities in the summer often 

greatly exceed their needs for photosynthesis (Franklin and Forster, 1997). Although 

photoinhibition may affect these canopy-forming species, they are also likely to act as a 

protective layer for understory species, which may benefit from reduced light stress for their 

metabolic activity (Tait & Schiel, 2011; Bordeyne et al., 2015). In the summer, L. incrustans 

and E. elongata would thus be protected from photoinhibition by the dense canopy formed by 

U. intestinalis, S. muticum and F. serratus. This statement may be consistent with the 

bleaching observed in E. elongata when colonizing rock pool edges without canopy (personal 

observation). The bleaching in coralline algae under high irradiances has already been 

reported by Häder et al. (2003).  
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Figure A5-6. Seasonal variations in light intensity measured at noon in air at the Station 

Biologique de Roscoff from January 2016 to April 2016 (dot line). Black dots represent the 

mean irradiance measured in air during day-time emersion for each seasonal measurement.  

Figure A5-7. Winter and summer diurnal variations in light measured in air in the Bloscon 

site in March 2016 and September 2015 respectively. The gray section represents the period 

during which all the rock pools were covered by the tide. Irradiance during immersion was 

estimated using extinction coefficient of light in seawater. 
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Communities inhabiting rock pools also exerted a strong influence on the physico-

chemical variations. During the day-time emersion, a part of incident light was used by 

seaweeds for their photosynthesis, reducing inorganic carbon and nutrients in the seawater 

during the emersion period and increasing oxygen concentrations. Ulva spp. are known to 

have a high plasticity in utilizing different forms of inorganic carbon through the use of 

powerful carbon concentration mechanisms (CCM; Axelsson et al., 1995; Axelsson et al., 

1999; Rautenberger et al., 2015). This process may confer a competitive advantage to Ulva 

spp., especially when CO2 is limited (Axelsson et al., 1995; Larsson et al., 1997). Similarly, 

the ability of S. muticum to use bicarbonates (HCO3
-
) through CCM makes it unlikely to be 

limited in CO2 for its photosynthesis (Thomas & Tregunna, 1968). Interestingly, no clear 

seasonal trend was measured in rock pools in terms of oxygen concentrations. Within upper 

shore rock pools, oxygen concentration varied greatly throughout the year with a peak 

detected in November, although light intensities were reduced compared with the summer. 

Several explanations could be provided: (1) the high light intensities in summer induce 

photoinhibition in seaweeds colonizing shallow and high shore rock pools, limiting oxygen 

concentration increase (Häder et al., 2003; Raven & Hurd, 2012; Egilsdottir et al., 2016). (2) 

The high photosynthetic rates combined with the important canopy biomass in summer 

severely reduced the nutrients which rapidly became limiting for seaweed primary production 

(Henley et al., 1991; Metaxas et al., 1994). In the autumn, the highest nutrient availability and 

the lowest light intensities may increase photosynthesis and oxygen release in rock pools. 

Oxygen concentration within the lower shore rock pool was more stable during the year than 

in other rock pools, with concentrations close to those of near-shore seawater. This rock pool 

was more shaded than other rock pools due to the presence of high surrounding rocks. 

Although nutrient concentrations were higher, the lower incident light may limit the 

community production.  

During the night-time emersion, the community respiration decreased the oxygen 

concentration in the three rock pools monitored, both in the winter and the summer. However, 

the higher seaweed biomass in the summer reduced drastically oxygen concentrations, 

especially within rock pools 2 and 3. The higher temperature in the summer at night may 

increase the metabolic rates of rock pool communities (Zou et al., 2007; Tagliarolo et al., 

2013), reducing oxygen concentration more severely. A plateau was reached from 4 am in 

these two rock pools, which became almost anoxic at the end of the night-time emersion. 

Conversely, in the winter, the decrease in oxygen concentration at night was more linear until 
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the end of the night-time emersion. Temperature also influences gas solubility, and Truchot & 

Duhamel-Jouve (1980) suggested that the increase in oxygen concentration during the day 

and the decrease at night may be limited by diffusion process across the air-water interface. 

By their photosynthesis, seaweeds also reduced the carbon dioxide (CO2) 

concentration in the rock pools during the emersion period. As consequence, the pHT of 

seawater increased, and reached 10 in spring in the rock pool 1, during the bloom of Ulva 

intestinalis, consistent with the results of Björk et al. (2004) for isolated rock pools in 

Sweden. A peak of pHT was also observed in November in the rock pool 2, which 

corresponded to the maximum oxygen concentration in this rock pool. Conversely, at night, 

the community respiration during emersion increased the CO2 concentrations and reduced the 

pHT down to 7.5. The important seaweed biomass in the summer and the high respiration at 

night severely decreased the pHT until a plateau was reached when oxygen has been 

consumed.  

The variations in pHT have a strong influence on the carbonate saturation state with 

respect to aragonite (ΩAr) and calcite (ΩCa). In marine systems, the equilibrium between the 

different inorganic carbon species is a major factor influencing the calcification process 

(Borowitzka & Larkum, 1987). Ω defines the ability of calcareous species to produce their 

skeleton, through the precipitation of calcium carbonate (CaCO3; Kleypas et al., 2006; Raven 

& Hurd, 2012). The relationship between saturation state values and coralline calcification 

and growth is well known (Kuffner et al., 2008). Despite the presence of seasonal variations, 

Ω was much greater than 1 in upper shore rock pools during the day-time emersion, making 

the environment more conducive to calcification. In the lower shore rock pool, ΩAr and ΩCa 

reached values close to 1 in January which suggests a lower potential for calcareous species to 

calcify in winter during day-time emersion.  

Several studies underlined the interaction between photosynthesis and calcification 

processes in coralline algae (Comeau et al., 2012; McCoy et al., 2016). The “trans 

calcification” process described by McConnaughey & Whelan (1997) suggests that calcareous 

algae may uptake seawater HCO3
-
 and convert it to CO2 thanks to proton transport through the 

organism. A part of this CO2 would be used for algal photosynthesis while another part would 

be converted to produce CO3
2-

 used for calcification. Although this process was evidenced in 

the freshwater alga Chara corallina (McConnaughey & Whelan, 1997), “trans calcification” 

may also occur in geniculate coralline algae (McCoy et al., 2016) and L. incrustans. Within 

rock pools, where CO2 concentrations may be low during the day, this mechanism may 
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provide sufficient inorganic carbon substrate to increase both photosynthetic and calcification 

rates. This statement would be consistent with the decrease in AT observed during the day-

time emersion in the summer within upper shore rock pools. Temperature increase in the 

summer may also have a positive effect on calcification and growth rates of coralline algae 

(Martin et al., 2006a; Steller et al., 2007). Finally, a part of the calcification can also be 

attributed to calcareous fauna, since Tagliarolo et al. (2013) highlighted an increase in 

calcification rates in summer in several intertidal gastropods, including G. umbilicalis.  

E. elongata is known to have high calcification rates, with a light to dark ratio of 3.6 

(El Haikali et al., 2004). In a recent study, Egilsdottir et al. (2016) estimated that calcification 

in E. elongata on the north coast of Brittany was 3.3 µmol CaCO3 g DW
-1

 h
-1

 in the summer 

and 1.1 µmol CaCO3 g DW
-1

 h
-1

 in the winter. During night-time emersion, the increase in AT 

reflected the dissolution of coralline algae, explained by the decline of pHT and Ω. This 

suggests that the increase in dissolution rates during night-time emersion would be offset by 

high calcification rates during the day-time emersion. In a Mediterranean shallow infralittoral 

ecosystem dominated by E. elongata, Bensoussan & Gattuso (2007) also evidenced strong 

diurnal variations, with higher calcification rates when light intensities were maximal. In the 

present study, biomass of E. elongata reached 982 g DW m
-2

 in rock pool 5. This value is 

lower than those reported for infralittoral communities on the Costa Brava (1110 to 4015 g 

DW m
-2

; Ballesteros, 1988), but is close to the lower values reported by El Haikali et al. 

(2004) on the Gulf of Marseilles (820 to 2544 g DW m
-2

). Moreover, in south-west Wales, 

Edyvean & Ford (1987) evidenced that CaCO3 deposition rate for L. incrustans was 378.96 g 

m
-2

 plant surface area year
-1

. Within rock pools, many factors may influence the calcification 

rates in coralline algae, such as rock pools exposition to incident light, the seawater physico-

chemical parameters, but also the interaction with other species. However, the present results 

evidence that coralline algae colonizing rock pools can be considered as a key element of 

carbonate cycles in the shallow coastal waters. 

This study provides evidence that although seaweeds were likely to strongly influence 

physico-chemical variations in rock pools, these variations were also governed by more 

complex interactions between physical parameters of rock pools (e.g. shore height, depth, 

light exposure, temperature…), chemical processes (gas exchange between the seawater and 

the atmosphere, interaction between physico-chemical parameters) and biotic factors 

(metabolic processes of species, nutrient/light limitation). Rock pools can thus be considered 
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as complex dynamic environments, unique in their functioning due to the large number of 

interactions between physical, chemical and biological factors.  

Within rock pools, physico-chemical variations mainly depend on their depth and the 

duration of their isolation from the sea during low tide. Seaweed species colonizing rock 

pools can thus survive harsh environmental conditions, such as low oxygen concentration and 

pHT at night or high temperature and low nutrient concentrations during the day. However, 

species require a regular exchange of seawater for regulating physico-chemical parameters 

and recover from the emersion period. In coralline algae, low pHT and carbonate saturation 

state at night may have deleterious consequences on their calcareous skeleton by increasing 

dissolution (Comeau et al., 2012; Egilsdottir et al., 2016).  

The present study evidenced that rock pool organisms undergo physico-chemical 

variations that may greatly exceed those predicted with climate change for the end of the 

century (Gattuso et al., 2015). However, few studies took into account both emersion 

variability and inter-specific interactions (Olabarria et al., 2013). Regarding climate change 

experiments, particular attention should be paid to the natural variability that tested species 

undergo. Moreover, direct and indirect species interactions also appear as a crucial element to 

have a more representative view of the responses of marine ecosystems. Therefore, rock pools 

appear as suitable environments to examine the physiological processes set up by species to 

face natural variability.  
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Supplementary material. Pictures of rock pools 1 to 5 in summer (A to E) and winter (F to J). All rock pools were located in the Estacade site 

in Roscoff (Brittany, France). Details on the physical structure of rock pools are given in table 1.  
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Chapitre 2 : Réponse d’une communauté de cuvette intertidale face à 

l’acidification et au réchauffement des océans 

Dans ce second chapitre, la réponse d’une communauté associée aux cuvettes 

intertidales a été étudiée face à l’acidification et au réchauffement des océans. À travers une 

approche expérimentale, des assemblages de cuvette ont été reconstitués en aquarium et 

soumis à des conditions actuelles et futures de température et de pCO2 ainsi qu’à l’alternance 

de phases d’immersion et d’émersion. (1) Dans un premier temps, l’impact de l’acidification 

et du réchauffement des océans a été étudié sur la productivité d’une communauté associée 

aux cuvettes. Pour cela, des mesures de production primaire et de respiration ont été réalisées, 

durant la phase d’immersion, en chambres respirométriques aux échelles spécifique et 

communautaire. (2) Puis, une comparaison a été réalisée entre la réponse métabolique des 

algues corallinacées de cuvettes, E. elongata et L. incrustans, face à l’acidification et au 

réchauffement des océans lors des phases d’immersion et d’émersion. Ceci afin de déterminer 

l’importance de la variabilité environnementale sur la réponse des algues corallinacées 

colonisant les cuvettes intertidales. 

1. Impact de l’acidification et du réchauffement des océans sur la productivité 

d’une communauté associée aux cuvettes intertidales (Article n°6) 

Les cuvettes intertidales sont considérées comme des milieux très productifs, en raison 

de la diversité importante d’espèces de macroalgues hautement productives qui les composent 

(Ganning, 1971 ; Martins et al., 2007). En effet, dans une étude réalisée sur des cuvettes en 

mer Baltique, Ganning & Wulff (1970) ont mis en évidence une production primaire en été 

égale à celle d’environnements tropicaux hautement productifs. Les communautés de cuvettes 

sont également soumises à de fortes variations diurnes et saisonnières de nombreux 

paramètres physico-chimiques, comprenant la température et le pH (Article n°5). Dans un 

contexte de changement global, plusieurs études suggèrent que les conséquences de 

l’acidification et du réchauffement des océans sur des espèces issues de milieux 

hypervariables seraient réduites par rapport aux conséquences sur des espèces provenant de 

milieux plus stables (Findlay et al., 2010 ; Whiteley, 2011 ; Pansch et al., 2014). Cependant, 

un manque d’information persiste quant à la réponse des communautés de ces milieux face 

aux changements prévus pour la fin du siècle.  
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Dans cet article (Article n°6), l’effet combiné de l’augmentation de la température et 

de la pCO2 a été étudié sur la productivité d’assemblages issus de cuvettes intertidales. Ces 

assemblages étaient composés de l’algue verte, Ulva sp., de l’algue brune, Bifurcaria 

bifurcata, de l’algue rouge non calcaire, Chondrus crispus, des algues corallinacées, 

Ellisolandia elongata et Lithophyllum incrustans, et des gastéropodes, Patella ulyssiponensis 

et Gibbula pennanti (Figure 25). Deux expérimentations de trois mois ont été réalisées en 

mésocosmes – une en condition hivernale et l’autre en condition estivale – considérant 

chacune quatre combinaisons différentes de pCO2 (ambiante et future) et de température 

(ambiante et + 3°C) (Figure 26). L’alternance entre les phases d’immersion et d’émersion a 

également été reproduite en laboratoire afin de considérer les variations physico-chimiques à 

court terme auxquelles les assemblages sont naturellement soumis. 

Suite aux trois mois de chaque expérimentation, des mesures de production primaire et 

de respiration ont été réalisées, durant la phase d’immersion, en chambres respirométriques 

aux échelles spécifique et communautaire (Figure 25A). Les flux d’oxygène dissous ont été 

déterminés entre le début et la fin des incubations à partir de mesures réalisées à l’aide d’une 

fibre optique (FIBOX 3, PreSens, Regensburg, Allemagne), permettant de calculer les taux de 

photosynthèse et de respiration des organismes et des assemblages. Afin de mieux 

appréhender l’importance des interactions entre espèces dans la réponse des assemblages face 

aux changements environnementaux futurs, les taux de production primaire et de respiration 

mesurés pour les assemblages ont été comparés aux taux attendus en absence d’interaction 

entre espèces. Ces taux attendus ont été calculés en additionnant les flux obtenus pour chaque 

espèce lors des incubations à l’échelle spécifique (Tait & Schiel, 2011). Pour chaque 

traitement de température et de pCO2, la concentration en chlorophylle a des différentes 

algues a été déterminée par extraction dans de l’acétone à 90 %, d’après la méthode décrite 

par Ritchie (2008). Enfin, les thalles de l’algue calcaire encroûtante L. incrustans ont été 

photographiés dans chaque traitement de température et de pCO2 à la suite des 

expérimentations. Les surfaces de blanchissement ont ensuite été déterminées à partir des 

mesures de surface blanchie à l’aide du logiciel Image J (version 1.46).  
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Figure 25. Photographies présentant (A) une chambre d’incubation contenant les différentes espèces composant les assemblages et (B) un 

agrandissement montrant une bille en verre sur laquelle était fixé un thalle de l’algue rouge Chondrus crispus. 

Figure 26. Photographies présentant (A) le système expérimental comportant les deux bains-marie (premier et second plans) et (B) les aquariums 

contenant les assemblages composés par des algues calcaires et non calcaires ainsi que des herbivores. 
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Bien que la saison n’ait pas d’effet sur la production primaire des assemblages, les 

variations saisonnières sont susceptibles d’influencer l’intensité et la direction de la réponse 

de certaines espèces – comme les algues corallinacées et les gastéropodes – face à 

l’acidification et au réchauffement des océans. Les augmentations de la température et de la 

pCO2 ont peu d’effets sur la production primaire des assemblages. En effet, la photosynthèse 

des assemblages est principalement influencée par la production primaire des algues non 

calcaires, qui apparaissent comme peu sensibles face à l’acidification et au réchauffement des 

océans. Chez l’algue calcaire E. elongata, la production primaire est positivement impactée 

par l’augmentation de la température et de la pCO2 en hiver, alors que les effets observés en 

été sont faibles. Chez l’algue calcaire encroûtante L. incrustans, l’effet positif de la 

température seule sur la production primaire est réduit lorsque celle-ci est combinée à 

l’augmentation de la pCO2. Les changements dans les taux de respiration en lien avec 

l’acidification et le réchauffement des océans apparaissent comme découplés de la production 

primaire chez les algues non calcaires, contrairement aux algues calcaires.  

La production primaire mesurée pour les assemblages est supérieure à celle attendue 

en cumulant les taux mesurés à l’échelle spécifique, suggérant l’importance des algues 

formant une canopée qui réduit la productivité des algues de sous-canopée par ombrage. La 

réponse face à l’acidification et au réchauffement des océans en termes de taux mesurés pour 

les assemblages ne diffère cependant pas de celle des taux attendus. En conditions d’émersion 

et de fortes irradiances, un effet positif des algues de canopée est cependant attendu sur les 

algues de sous-canopée, qui bénéficieraient d’une diminution de la lumière incidente, 

réduisant la photoinhibition. Cette dernière hypothèse met en lumière l’importance de 

considérer le métabolisme des assemblages sur des cycles complets d’immersion/émersion 

afin de mieux appréhender l’impact des changements futurs sur les communautés de cuvettes.  

Cette étude démontre que la productivité des assemblages de cuvettes est peu affectée 

par les changements de température et de pCO2 prévus pour la fin du siècle. La réponse des 

organismes de cuvettes face aux changements futurs est propre à chaque espèce. Les 

changements physiologiques induis sont ainsi susceptibles de dépendre des mécanismes 

d’adaptation mis en place par les espèces pour faire face à la variabilité physico-chimique 

naturelle de leur habitat.  
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Abstract 

Rock pools are patchy depressions that retain seawater during low tide. They are 

considered as productive habitats in coastal systems due to the important diversity of highly 

productive seaweed species. Communities colonizing rock pools experience high daily and 

seasonal variations in physico-chemical parameters, including temperature and pH. The 

present study examined experimentally the combine effect of ocean acidification and warming 

on the productivity of rock pool multi-specific assemblages. Assemblages were composed of 

coralline algae, fleshy algae, and grazers. We hypothesized that rock pool natural fluctuating 

environment confers physiological advantage to organisms and communities when facing 

predicted ocean acidification and warming. The effect of ocean acidification and warming 

have been assessed at both individual and assemblage level to examine the importance of 

species interactions in the response of assemblages. The results suggest that although the 

season did not affect the primary production of assemblages, seasonal variations influence the 

magnitude and the direction of species response to acidification and warming. All species 

exhibited specie-specific responses to increased temperature and pCO2. However, increased 

temperature and pCO2 have no effect on assemblage photosynthesis, which was mostly 

influenced by fleshy algal primary production. The present results evidenced that rock pool 

assemblages are relatively robust to changes in temperature and pCO2, in terms of primary 

production. Therefore, considering fluctuating conditions of physico-chemical parameters is 

critical for accurate predictions of the physiological response of rock pool species and 

communities to climate change. 
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Introduction 

Anthropogenic emissions of carbon dioxide (CO2) are responsible of an increase in 

ocean temperature and an alteration of ocean chemistry through a rapid decrease in seawater 

pH. If emissions are maintained, the sea surface temperature may rise by 2.7°C and the pH 

decline by 0.33 units for the end of the century for the scenario RCP (Representative 

Concentration Pathways) 8.5 (Gattuso et al., 2015). 

The impact of ocean acidification and warming on single species has already been well 

examined (Kroeker et al., 2013). This approach has been useful for understanding the 

response of organisms and the mechanisms set up to cope with future changes. Marine 

calcifiers are particularly vulnerable facing ocean acidification (Azevedo et al., 2015), with a 

decrease in survival, growth and calcification both for calcareous algae (McCoy & Kamenos, 

2015; Campbell et al., 2016) and invertebrates (Dupont et al., 2010; Parker et al., 2013). On 

the other hand, non-calcareous organisms such as fleshy macroalgae and seagrasses are likely 

to benefit from the increase in CO2 for their photosynthesis and their growth (Koch et al., 

2013). Increasing temperature may also have major effects on organism’s physiology through 

changes in biochemical rates, which determines metabolic rates and energy expend (Kordas et 

al., 2011). As ocean acidification will occur in combination with ocean warming, their 

combined impact on organisms may be greater than the effect of single factors (Connell & 

Russell, 2010). Therefore, considering the combined effects of ocean acidification and 

warming is critical for accurately forecasting organisms’ responses to climate change. 

Despite examining the response of organisms to climate change offers interesting 

prospects to understand the physiological response of organisms, a lack of accurate ecological 

representation persists (Hale et al., 2011). Indeed, it appears obvious that any direct impact of 

climate change at the species level will lead to indirect effects at the community level through 

changes in species interactions (Lord et al., 2017). Understanding interaction mechanisms 

among species in marine communities is essential for a better prediction of ecosystem 

responses in a context of climate change (Gaylord et al., 2015). The community level 

approach has thus become at the heart of current concerns in climate change research. Among 

benthic communities, a growing number of multi-specific studies highlight an impact of 

ocean acidification and warming on interactions between calcareous and fleshy macroalgae 

(Hofmann et al., 2012a; Olabarria et al., 2013; Short et al., 2015), macroalgae and grazers 

(Alsterberg et al., 2013; Falkenberg et al., 2014; Sampaio et al., 2017) and predators and 
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preys (Rall et al., 2010; Ferrari et al., 2011; Lord et al., 2017). Despite this growing interest, 

studies examining the effect of climate change on multi-species assemblages composed by 

coralline algae, fleshy macroalgae and grazers are scarce (Asnaghi et al., 2013). 

Intertidal rock pools are highly productive habitats (Martins et al., 2007) and are 

composed by an important diversity of seaweeds and invertebrates (Ganning, 1971; Araujo et 

al., 2006; Firth et al., 2014). They are the place of strong interactions between species, 

including herbivory and competition (Metaxas & Scheibling, 1993). Communities colonizing 

rock pools are submitted to high daily and seasonal variations in physico-chemical parameters 

and especially temperature and pH (Morris & Taylor, 1983; Metaxas et al., 1994). Several 

studies suggested that the consequences of ocean acidification on species from fluctuating 

environment were reduced compared with species from more stable habitat (Findlay et al., 

2010; Whiteley, 2011; Pansch et al., 2014). Within rock pools, the response of communities 

to changes in temperature and pCO2 have been addressed by Olabarria et al. (2013), who only 

considered interactions between macroalgal species. To our knowledge, no study assessed the 

effect of increased temperature and pCO2 on rock pool assemblages composed by coralline 

algae, fleshy algae and grazers.  

In this context, the present study examined experimentally the combined effect of ocean 

acidification and warming on the productivity of rock pool multi-specific assemblages 

composed by two coralline algal species (Ellisolandia elongata and Lithophyllum incrustans), 

three fleshy algal species (Chondrus crispus, Ulva sp. and Bifurcaria bifurcata) and two 

grazer species (Patella ulyssiponensis and Gibbula pennanti). The effect of ocean 

acidification and warming have been assessed at both individual and community level to test 

the importance of species interactions in the response of assemblages. As natural communities 

are subjected to environmental variability due to emersion/immersion cycles, experimental 

organisms were submitted to diurnal fluctuations of physico-chemical parameters by 

simulating tidal cycles. We hypothesized that rock pool natural fluctuating environment 

confers physiological advantage to organisms and communities when facing predicted ocean 

acidification and warming. As seasonal variations are likely to modify the response of species 

to ocean acidification and warming (Godbold & Solan, 2013; Baggini et al., 2014), this 

hypothesis was tested in both winter and summer conditions. 
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Materials and methods 

Rock pool description 

The main species colonizing mid-intertidal rock pools at the Bloscon site in Roscoff, 

Brittany, France (48°43’28N 03°58’08W) were collected on 11 January 2016 (winter 

conditions) and 01 August 2016 (summer conditions). All collected species were present 

throughout the year in mid-intertidal rock pools. The range of natural seasonal and diurnal 

variations in physico-chemical parameters within mid-intertidal rock pools at the Bloscon site 

in Roscoff are provided in Legrand et al. (submitted, article n°5). 

Biological material 

Small fragments of the crustose coralline alga Lithophyllum incrustans Philippi, 1837 

were removed from the substrate from a rock pool on the mid intertidal shore. Selected 

fragments were entirely pink and did not present any bleaching. The geniculate coralline alga 

Ellisolandia elongata Ellis and Solander, 1786, was also selected from rock pools and 

carefully removed from their substrate. Similarly, three fleshy algal species were sampled (the 

foliose green alga Ulva sp., the brown alga Bifurcaria bifurcata Ross, 1958, and the red alga 

Chondrus crispus Stackhouse, 1797), as well as the two gastropods Patella ulyssiponensis 

Gmelin, 1791 and Gibbula pennanti Philippi, 1846. Individuals of the same species were 

collected in the same rock pool when possible. After collection, all species were transported 

in seawater tanks to the Biological Station of Roscoff. 

Experimental set-up 

Two three-month long experimentations were conducted. The first experiment was 

performed from January to April 2016 in winter conditions and the second experiment from 

August to November 2016 in summer conditions. At each season, 12 g FW of Ulva sp. and 

Bifurcaria bifurcata, 8 g FW of Chondrus crispus, 4 g FW of Ellisolandia elongata, about 4 

cm² of Lithophyllum incrustans, 2 individuals of Patella ulyssiponensis and 3 individuals of 

Gibbula pennanti were randomly assigned to 20 15-L aquaria. Algae have been fixed on glass 

marbles using nylon wire and epoxy resin to keep them in the bottom of aquaria. Organisms 

were acclimated to laboratory conditions over 7 days at in situ temperature (winter: 10.4°C; 

summer: 15.6°C) and pH (winter: 7.98; summer: 8.08). At the beginning of the experiment, 

pH was gradually decreased over 7 days by 0.05 units per day. The pH was regulated by 
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modifying pCO2 through CO2 bubbling (Gattuso & Lavigne, 2009). On the other hand, 

temperature was increased by 0.5°C per day. At each season, two pCO2 conditions were 

tested, each with two temperature conditions. The following four treatments were obtained: 

1) ambient pCO2 and ambient temperature (control, A-pCO2; T) 

2) high pCO2 and ambient temperature (H-pCO2; T) 

3) ambient pCO2 and high temperature (A-pCO2; T + 3°C) 

4) high pCO2 and high temperature (H-pCO2; T + 3°C).  

Ambient pH conditions (A-pCO2) corresponded to in situ winter (7.98) and summer (8.08) 

mean pHT (pH on the total scale) recorded at the Estacade site, in Roscoff, by SOMLIT 

(Service d'Observation en Milieu Littoral from 2010 to 2015). High pCO2 (H-pCO2) 

corresponded to the “business-as-usual” scenario predicted for the end of the century, with a 

pH decrease of -0.33 units (RCP 8.5; Gattuso et al., 2015). Ambient temperature (T) 

corresponded to in situ winter (10.4°C) and summer (15.6°C) mean conditions recorded at the 

Estacade site by SOMLIT (from 2010 to 2015). High temperature (T + 3°C) was determined 

according to the “business-as-usual” scenario predicted for 2100, with an increase in 

temperature of 2.7°C (Gattuso et al., 2015). 

The pH and the temperature were adjusted in four 100 L header tanks, continuously 

supplied with filtered (5 μm) natural seawater pumped directly in front of the Station 

Biologique de Roscoff. The water flow rate was of 150 L h
-1

 per tank. The temperature and the 

pH were controlled by an off-line feedback system (IKS Aquastar, Karlsbad, Germany) that 

activated or stopped heaters and solenoid valves, controlling temperature and CO2 (Air 

Liquide, France) bubbling in the tanks, respectively. Each header tank supplied with seawater 

five 15-L aquaria. As natural rock pools are isolated from the sea at low tide, 

emersion/immersion cycles were simulated using pumps and timers over cycles of 6 h. 

Temperature and pH values were different between immersion and emersion (Figure A6-1).  

During the immersion, aquaria were continuously supplied in seawater from header 

tanks using pumps, with a water flow rate of 15 L h
-1

 per aquarium. Temperature was 

maintained constant (winter: 10.4 and 13.4; summer: 15.6 and 18.6, for ambient and predicted 

temperature, respectively) in aquaria with water baths. Seawater pH (pHT, expressed on the 

total hydrogen ion concentration scale; Dickson et al., 2007) and temperature were monitored 

every two days in the 20 aquaria, at different times of the day-time immersion. Seawater pHT 

and temperature measurements were carried out using a pH probe combined with a 
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temperature sensor (PHC101, Hach Lange, IntelliCAL). The pH probe was calibrated using 

Tris/HCl and 2-aminopyridine/HCl buffers (Dickson et al., 2007). The pH values of the off-

line feedback system were adjusted from measurements of pHT carried out during immersion 

in each aquarium (Table A6-1). Total alkalinity (AT) was also monitored throughout 

experiments in each aquarium during the day-time immersion (n = 30). For AT analyses, 

seawater samples (60 mL) were filtered through 0.7 μm Whatman GF/F filters and 

immediately poisoned with a mercuric chloride solution to prevent further biological activity 

(Dickson et al., 2007). AT was determined using open-cell titration on an automatic titrator 

(Titroline alpha, Schott SI Analytics, Mainz, Germany) according to the method developed by 

Dickson et al. (2007). AT was calculated using a Gran function applied to pH values ranging 

from 3.5 to 3.0 (Dickson et al., 2007) and corrected using standard reference material 

provided by the Andrew G. Dickson laboratory 125 (CRM Batch 111, accuracy of ± 6 μmol 

kg
-1

). Salinity was measured every 2 weeks with a conductivity probe (CDC401, Hach Lange, 

IntelliCAL, accuracy of 0.1) and remained constant during experiments (winter: 35.1 ± 0.1; 

summer: 35.3 ± 0.1). Irradiance during immersion was set to the mean in situ irradiance 

measured at the Station Biologique de Roscoff and corrected from an extinction coefficient of 

light in seawater at 3 m depth (mean marnage). Light intensities were 40 µmol photons m
-2

 s
-1

 

in the winter and 100 µmol photons m
-2

 s
-1

 in the summer. The light was provided by two or 

four 80 W fluorescent tubes (JBL Solar Ultra Marin Day, JBL Aquaria, Nelson, New 

Zealand) above the aquaria under a 10/14 h or 14/10 h light/dark photoperiod, for winter or 

summer conditions, respectively. 

During the emersion, seawater supply to the aquaria was stopped by desactivating 

pumps. Therefore, the pH in each aquarium only varied according to the community 

metabolism. The temperature in aquaria was maintained to reflect mean in situ temperatures 

measured during night- (winter: 8.0°C; summer: 14.0°C) and day-time emersion (winter: 

10.0°C; summer: 20.2°C) (Fig. A6-1; Legrand et al., submitted) and predicted conditions for 

the end of the century (winter: night=11.0°C, day=13°C; summer: night=17.0°C, 

day=23.2°C). Similarly, irradiance during day-time emersion was set to the mean in situ 

irradiance previously measured above rock pools: 90 µmol photons m
-2

 s
-1

 in the winter and 

200 µmol photons m
-2

 s
-1

 in the summer.  
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Figure A6-1. Diurnal variations of pHT and temperature simulating winter (a and b) and 

summer (c and d) emersion (Em) / immersion (Im) cycles for each pCO2 (A-pCO2 = Ambient 

pCO2; H-pCO2 = High-pCO2) and temperature (T = Ambient temperature; T+3°C = High 

temperature) treatment. Gray sections represent the night. For each treatment, expected 

conditions of pHT and temperature for the different emersion/immersion phases are shown at 

the top of each graph. The pHT was only regulated during immersion phases. 
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Table A6-1. Physical and chemical parameters (mean ± SE) of seawater measured during the immersion phase in each experimental condition 

(A-pCO2 = ambient pCO2; H-pCO2 = high pCO2; T = ambient temperature; T+3°C = high temperature) in the winter and the summer. pHT and 

temperature were monitored every two days in each aquarium. Total alkalinity values (AT) are means (± SE) of 30 samples measured in each 

aquarium. The CO2 partial pressure (pCO2), dissolved inorganic carbon (DIC), and saturation states of seawater with respect to aragonite (ΩAr) 

and calcite (ΩCa) were calculated from pHT, temperature, salinity, and mean AT using CO2SYS. 

  

Season Treatment 
 pCO2  

(µatm) 
pHT 

 
% saturation 

O2 

Temperature  

(°C) 
AT 

(µmol kg
-1

) 
DIC 

(µmol kg
-1

) 

ΩAr 

 

ΩCa 

 

Winter 

A-pCO2 ; T 501 (± 11) 7.96 (± 0.01) 110.1 (± 0.7) 10.1 (± 0.1) 2386 (± 2) 2225 (± 4) 1.88 (± 0.03) 2.95 (± 0.05) 

H-pCO2 ; T 1308 (± 25) 7.65 (± 0.01) 108.9 (± 2.2) 10.0 (± 0.1) 2373 (± 4) 2350 (± 4) 0.82 (± 0.01) 1.28 (± 0.02) 

A-pCO2 ; T+3°C 440 (± 13) 7.96 (± 0.01) 112.4 (± 0.6) 13.3 (± 0.1) 2381 (± 3) 2173 (± 5) 2.33 (± 0.05) 3.65 (± 0.08) 

H-pCO2 ; T+3°C 1179 (± 13) 7.65 (± 0.01) 110.2 (± 0.9) 13.3 (± 0.1) 2387 (± 2) 2333 (± 2) 1.04 (± 0.01) 1.62 (± 0.02) 

Summer 

A-pCO2 ; T 401 (± 4) 8.07 (± 0.01) 103.7 (± 0.7) 15.7 (± 0.1) 2443 (± 2) 2193 (± 3) 2.80 (± 0.02) 4.34 (± 0.03) 

H-pCO2 ; T 887 (± 20) 7.75 (± 0.01) 106.5 (± 1.0) 15.5 (± 0.1) 2437 (± 1) 2324 (± 5) 1.54 (± 0.03) 2.39 (± 0.05) 

A-pCO2 ; T+3°C 430 (± 5) 8.04 (± 0.01) 102.6 (± 0.6) 18.6 (± 0.1) 2439 (± 1) 2178 (± 2) 2.95 (± 0.02) 4.55 (± 0.03) 

H-pCO2 ; T+3°C 986 (± 12) 7.72 (± 0.01) 102.4 (± 0.8) 18.6 (± 0.1) 2435 (± 1) 2323 (± 2) 1.56 (± 0.02) 2.40 (± 0.03) 
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Metabolic measurements 

At the end of the winter and the summer experimentations, metabolic measurements 

were conducted both on species in isolation and on whole assemblages. Incubations were 

performed in acrylic respirometry chambers (Engineering and Design Plastics Ltd, 

Cambridge, UK). The chamber volume depended on species size and was of 185 mL for P. 

ulyssiponensis, G. pennanti, E. elongata, L. incrustans, C. crispus and B. bifurcata and 600 

mL for Ulva sp. and assemblages. Species were incubated with the seawater of each 

aquarium. During incubations, species were placed on a plastic grid above a stir bar in the 

chambers to ensure the seawater was well mixed. For the gastropods, respiration rates were 

measured under ambient irradiance. For each grazer species, individuals present in each 

aquarium were incubated together. For the calcareous algae E. elongata, L. incrustans and 

assemblages, net photosynthetic rates were measured under ambient irradiance, and 

respiration rates were measured in the dark. For light incubations, chambers were placed 

inside aquaria to control temperature. For dark incubations, chambers were placed in a plastic 

crate filled with aquaria seawater in an open circuit to keep the temperature constant. 

Incubation duration was adjusted to keep oxygen saturation above 80%. Incubations lasted 

approximately from 1 h for P. ulyssiponensis to 2 h for L. incrustans. For assemblages, the 

metabolism was measured from the incubations of all species together. 

Oxygen concentrations were measured at the beginning and at the end of each 

incubation, using an optical fiber system (FIBOX 3, PreSens, Regensburg, Germany). 

Reactive spots were calibrated with 0% and 100% buffer solutions. The 0% buffer solution 

was prepared by dissolving 1 g of sodium sulfite (Na2SO3) in 100 mL of seawater. The 100% 

buffer solution was prepared by bubbling air into 100 mL of seawater using an air-pump for 

20 min to obtain air-saturated seawater. Net primary production (NPP, µmol O2 g DW
-1

 h
-1

) 

or respiration (R, µmol O2 g DW
-1

 h
-1

) rates were calculated following Eq. 6: 

NPP or R =  
ΔO2 × V

Δt × DW
                                               (Eq. 6)    

where ΔO2 is the difference between the initial and final oxygen concentrations (µmol O2 L
-1

), 

V, the volume of the chamber (L), Δt, the incubation time (h), and DW, the dry weight of the 
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species incubated (g). The dry weight was obtained after 48 h at 60°C. For gastropods, the 

body was separated from the shell to consider the dry weight of the body only. 

For the algae and the assemblages, gross primary production (GPP) was calculated 

following Eq. 7:  

GPP = NPP – R     (Eq. 7) 

Control incubations containing only seawater were carried out to correct for oxygen fluxes 

due to any additional biological activity in seawater. Oxygen fluxes calculated in control 

chambers were subtracted from oxygen fluxes of chambers containing species. 

Crustose coralline algae (CCA) bleaching measurement 

 At the end of each three-month long experiment, all incubated thalli of L. incrustans 

were photographed. The bleaching is characterized by the presence of white patches at the 

surface of L. incrustans thalli. The percentage of bleached surface was determined using 

Image J software version 1.46 (Rasband, 2016). 

Chlorophyll a analysis 

At the end of the experiments, thalli of all algae were collected in each aquarium and 

immediately frozen at -20°C pending analyses. Then samples were freeze-dried and crushed 

into a powder using a mortar, in the dark. An aliquot of 0.02-0.10 g of powder was precisely 

weighed and suspended in 10 mL of 90% acetone and stored in the dark at 4°C for 12 h. 

Samples were then centrifuged at 4000 rpm. The supernatant was collected and absorbance 

was measured at 630, 647, 664, and 691 nm. Chlorophyll a (Chl a) concentrations (µg g DW
-

1
) were calculated from Ritchie (2008). 

Data analysis 

To examine the importance of species interactions in the response of the community to 

predicted changes, the metabolism measured for assemblages was compared to the 

metabolism expected for assemblages if no interaction occurred between species. Expected 

metabolism was calculated from the sum of individual fluxes obtained from specific 

incubations. For each pCO2 and temperature treatment, mean measured and expected 
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metabolic rates of assemblages (net and gross primary production and respiration rates) were 

compared using a t-test for each variable, after testing normality and variance homogeneity. 

The influence of temperature and pCO2 was tested on metabolic rates of grazers, 

coralline and fleshy algae and assemblages (measured and expected metabolic rates). 

Normality of the data and variance homogeneity were checked for all variables. When 

assumptions were respected, two-way ANOVA were performed, using temperature (two 

levels: ambient and elevated temperature) and pCO2 (two levels: ambient and elevated pCO2) 

as fixed orthogonal factors (n = 5). When assumptions were not respected, two-way non-

parametric Scheirer-Ray-Hare tests were run. Statistical analyses were conducted separately 

for winter and summer experiments in order to keep a balanced design. Winter and summer 

conditions were then compared using a t-test for each variable, after testing normality and 

variance homogeneity. When 2-way ANOVAs showed significant results, post hoc tests 

(Tukey honest significant difference, HSD) were performed to compare the four treatments. 

Results 

Metabolic responses of grazers to acidification and warming 

 In P. ulyssiponensis and G. pennanti, higher R and E were recorded in the summer than 

in the winter (Table A6-2). No effect of elevated temperature and pCO2 was observed on P. 

ulyssiponensis R (Figure A6-2; Table A6-3), while G. pennanti R was enhanced under 

elevated temperature in the winter only. Increased pCO2 did not affect R regardless of the 

season (Figure A6-2; Table A6-3).  

Metabolic responses of coralline algae to acidification and warming 

 E. elongata net and gross primary production (NPP and GPP, respectively), respiration 

(R) and chlorophyll a content were significantly higher in the winter than in the summer 

(Table A6-2). E. elongata NPP and GPP were positively affected by increased temperature 

and pCO2 in winter conditions (Figure A6-3; Table A6-4). In the summer, an interactive 

effect of temperature and pCO2 was detected on E. elongata GPP. When combined, increased 

temperature and pCO2 enhanced E. elongata R in the winter. An interactive effect of 

increased temperature and pCO2 was evidenced on chlorophyll a content in the summer only 

(Tables A6-4; A6-5).  
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 No seasonal effect was detected on L. incrustans NPP, GPP and respiration, while 

chlorophyll a content was significantly higher in winter conditions (Table A6-2). L. 

incrustans bleaching was significantly higher in the summer (Wilcoxon rank sum test, W = 

328, p < 0.001). Increased temperature had a positive effect on L. incrustans NPP in the 

winter (Figure A6-3; Table A6-4). Conversely, temperature did not affect the NPP in summer 

conditions. In the winter, the effect of increased pCO2 and temperature on L. incrustans GPP 

was weakened when these factors were combined. An interactive effect of temperature and 

pCO2 was observed on L. incrustans R in winter conditions, while no effect was detected in 

the summer. Chlorophyll a content was not affected by temperature and pCO2 in the winter, 

while chlorophyll a content increased under elevated temperature un the summer (Tables A6-

4; A6-5). L. incrustans bleaching was significantly higher under elevated temperature and 

pCO2 in the winter (Figure A6-4; Table A6-4).  
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Table A6-2. Results of mean comparison tests between seasons for the metabolism and chlorophyll a content (for seaweeds) of the different 

species and the assemblages (n = 20). W: winter; S: summer. Statistical analyses were performed using Wilcoxon rank sum tests.  

 
Net production 

NPP 
Gross production 

GPP 
Respiration 

R 
Chlorophyll a 

 W p  W p 
 

W p  W p 
 

P. ulyssiponensis       50 <0.001 W < S 
   

G. pennanti       39 <0.001 W < S 
   

E. elongata 38 <0.001 W > S 27 <0.001 W > S 307 0.003 W > S 29 <0.001 W > S 

L. incrustans 220 0.602  216 0.678  207 0.862  92 0.017 W > S 

C. crispus 162 0.314  109 0.013 W > S 361 <0.001 W > S 11 <0.001 W > S 

Ulva sp. 243 0.253  244 0.242  169 0.413  3 <0.001 W > S 

B. bifurcata 78 <0.001 W > S 59 <0.001 W > S 305 0.004 W > S 29 <0.001 W > S 

Assemblage measured fluxes 201 0.989  217 0.659  136 0.086     

Assemblage expected fluxes 206 0.883  250 0.183  105 0.010 W < S    
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Figure A6-2. Respiration rates (mean ± SE, n = 5) of the grazers (a) Patella ulyssiponensis 

and (b) Gibbula pennanti in the different pCO2 (A-pCO2 = Ambient pCO2; H-pCO2 = High-

pCO2) and temperature (T = Ambient temperature; T+3°C = High temperature) conditions. 

The species were maintained in assemblages for three months in winter (dark gray) and 

summer conditions (light gray). Tukey tests were performed when a significant effect of 

temperature or pCO2 was detected using 2-way ANOVAs. ns = not significant 

Table A6-3. Results of the analysis of variance testing the effects of temperature (T) and 

pCO2 on the respiration rates of Patella ulyssiponensis and Gibbula pennanti (n = 5). 

Statistical analyses were performed using 2-way crossed ANOVA. Significant p-values are 

shown in bold (α = 0.05). ↗: increase in metabolic rates with increased temperature or pCO2; 

Degree of freedom = 1 

 

  

  
Respiration 

R 

P
. 
u

ly
ss

ip
o
n

en
si

s WINTER F p-value 

T 2.3 0.15 

pCO2 1.3 0.28 

T x pCO2  0.5 0.47 

SUMMER   

T 3.8 0.068 

pCO2 0.2 0.63 

T x pCO2  2.2 0.16 

G
. 
p

en
n

a
n

ti
 

WINTER F p-value 

T 5.4 0.034 ↗ 

pCO2 0.2 0.69 

T x pCO2  2.2 0.16 

SUMMER   

T 1.3 0.27 

pCO2 0.0 0.88 

T x pCO2  0.0 0.94 
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Figure A6-3. Net and gross primary production and respiration rates (mean ± SE, n = 5) of 

Ellisolandia elongata (a to c) and Lithophyllum incrustans (d to f) in the different pCO2 (A-

pCO2 = Ambient pCO2; H-pCO2 = High-pCO2) and temperature (T = Ambient temperature; 

T+3°C = High temperature) treatments, after three months in winter (dark gray) and summer 

conditions (light gray). Different letters show significant differences (Tukey HSD test) 

between the four treatments in the winter (letters a, b and c) and summer (letters x and y) 

conditions. ns = not significant. Tukey tests were performed when a significant effect of 

temperature or pCO2 was detected using 2-way ANOVAs. 
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Figure A6-4. Percentage of bleaching (mean ± SE, n = 5) in Lithophyllum incrustans in the 

different pCO2 (A-pCO2 = Ambient pCO2; H-pCO2 = High-pCO2) and temperature (T = 

Ambient temperature; T+3°C = High temperature) treatments, after the three-month 

experiments in winter (dark gray) and summer (light gray) experiments. Pictures represent a 

healthy thallus (below) and a bleached thallus. Tukey tests were performed when a significant 

effect of temperature or pCO2 was detected using 2-way ANOVAs. ns = not significant 
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Table A6-4. Results of the analyses of variance testing the effects of temperature (T) and pCO2 on net and gross primary production and 

respiration rates and chlorophyll a content measured on Ellisolandia elongata and Lithophyllum incrustans (n = 5). Statistical analyses were 

performed using 2-way crossed ANOVA and Scheirer-Ray-Hare test (in italic) when test assumptions were not respected. Significant p-values 

are shown in bold (α = 0.05). ↗ and ↘: increase and decrease, respectively, in metabolic rates with increased temperature or pCO2; Degree of 

freedom = 1 

  
Net production 

NPP 

Gross production 

GPP 

Respiration 

R 
Chlorophyll a Bleaching 

E
. 

el
o

n
g

a
ta

 

WINTER F p-value F p-value F p-value F p-value   

T 13.1 0.002 ↗ 28.7 <0.001 ↗ 7.8 0.005 1.0 0.332   

pCO2 11.2 0.004 ↗ 9.9 0.006 ↗ 0.4 0.545 1.2 0.293   

T x pCO2  0.2 0.698 2.4 0.141 5.1 0.023 0.7 0.400   

SUMMER           

T 1.2 0.284 2.8 0.111 3.0 0.104 4.8 0.046   

pCO2 3.4 0.085 9.9 0.006 13.2 0.002 0.2 0.668   

T x pCO2  1.4 0.254 6.7 0.020 12.9 0.002 5.6 0.033   

L
. 

in
cr

u
st

a
n

s 

WINTER F p-value F p-value F p-value F p-value F p-value 

T 14.3 0.002 ↗ 2.5 0.135 2.8 0.096 0.2 0.690 3.9 0.049 ↗ 

pCO2 3.2 0.093 2.4 0.139 0.0 0.940 3.5 0.080 4.0 0.045 ↗ 

T x pCO2  0.3 0.615 17.7 <0.001 14.3 <0.001 0.4 0.547 0.0 0.910 

SUMMER           

T 0.2 0.689 1.5 0.236 3.5 0.078 6.4 0.026 ↗ 1.3 0.265 

pCO2 3.1 0.098 0.5 0.476 1.0 0.335 1.6 0.231 1.6 0.219 

T x pCO2  1.1 0.307 0.4 0.551 0.1 0.803 0.6 0.449 1.5 0.245 
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Table A6-5. Chlorophyll a content (mean ± SE, n = 5) of calcareous and fleshy algae in the 

different pCO2 (A-pCO2 = ambient pCO2; H-pCO2 = high pCO2) and temperature (T = 

ambient temperature; T+3°C = high temperature) treatments, after being maintained three 

months in winter and summer conditions. 

  

 Chlorophyll a  

µg chlorophyll g DW
-1

 

 A-pCO2/T H-pCO2/T A-pCO2/T+3°C H-pCO2/T+3°C 

Ellisolandia elongata     

Winter 51.2 (± 10.7) 68.2 (± 10.6) 50.0 (± 10.1) 52.0 (± 4.5) 

Summer 28.3 (± 3.2) 33.3 (± 2.6) 28.9 (± 0.9) 21.7 (± 2.3) 

Lithophyllum incrustans     

Winter 22.8 (± 2.8) 18.9 (± 3.6) 23.4 (± 3.6) 15.8 (± 1.7) 

Summer 13.0 (± 1.1) 12.3 (± 3.0) 18.7 (± 1.3) 15.4 (± 1.5) 

Chondrus crispus     

Winter 34.6 (± 6.1) 30.1 (± 4.8) 31.6 (± 3.9) 31.5 (± 2.2) 

Summer 17.1 (± 1.6) 17.5 (± 4.8) 17.7 (± 2.3) 14.7 (± 1.7) 

Ulva sp.     

Winter 133.8 (± 14.4) 152.9 (± 12.0) 123.1 (± 13.1) 127.9 (± 10.6) 

Summer 41.9 (± 4.6) 44.0 (± 7.2) 77.7 (± 11.3) 58.4 (± 9.1) 

Bifurcaria bifurcata     

Winter 218.9 (± 12.0) 210.9 (± 7.2) 213.3 (± 16.7) 205.6 (± 19.2) 

Summer 129.7 (± 17.1) 146.7 (± 10.4) 159.0 (± 14.1) 168.4 (± 9.0) 
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Metabolic responses of fleshy algae to acidification and warming 

 C. crispus NPP was not affected by the season, while its GPP, R and chlorophyll a 

content were higher in the winter (Table A6-2). A significant interaction between temperature 

and pCO2 was detected on C. crispus NPP regardless of the season and on C. crispus GPP in 

the winter (Figure A6-5; Table A6-6). On the other hand, pCO2 increase enhanced C. crispus 

GPP in the summer. R in C. crispus increased under high pCO2 in the winter and increased 

under elevated temperature in the summer. C. crispus chlorophyll a content did not vary with 

the temperature or pCO2 (Tables A6-5; A6-6). 

 Ulva sp. NPP, GPP and R were not affected by the season, while chlorophyll a content 

was significantly higher in the winter (Table A6-2). NPP and GPP in Ulva sp. did not vary 

among temperature and pCO2 conditions regardless of the season (Figure A6-5; Table A6-6). 

In winter conditions, an antagonistic effect of temperature and pCO2 was observed on Ulva 

sp. R. After three months of summer condition, increased R was observed under elevated 

temperature, while increased pCO2 significantly reduced R. Chlorophyll a content in Ulva sp. 

was higher under elevated temperature in the summer only (Tables A6-5; A6-6). 

 B. bifurcata NPP, GPP, R and chlorophyll a content were significantly higher in the 

winter (Table A6-2). No temperature effect was observed on B. bifurcata NPP in either 

season (Figure A6-5; Table A6-6). In winter conditions, B. bifurcata GPP was significantly 

reduced under elevated temperature, while no effect was detected in the summer. A decline in 

B. bifurcata R was evidenced under elevated temperature in the winter, while an increase was 

detected in the summer. No significant effect of temperature and pCO2 was evidenced on 

chlorophyll a content in B. bifurcata, regardless of the season (Tables A6-2; A6-5; A6-6). 
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Figure A6-5. Net and gross primary production and respiration rates (mean ± SE n = 5) of the 

fleshy algae Chondrus crispus (a,b,c, respectively), Ulva sp. (d,e,f) and Bifurcaria bifurcata 

(g,h,i) in the different pCO2 (A-pCO2 = Ambient pCO2; H-pCO2 = High-pCO2) and 

temperature (T = Ambient temperature; T+3°C = High temperature) treatments. Species were 

maintained during three months in winter (dark gray) and summer (light gray) conditions. 

Different letters show significant differences (Tukey HSD test) between the four treatments in 

the winter (letters a, b and c) and summer (letters x and y). ns = not significant. Tukey tests 

were performed when a significant effect of temperature or pCO2 was detected using 2-way 

ANOVAs. 
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Table A6-6. Results of the analyses of variance testing the effects of temperature (T) and pCO2 on net and gross primary production, respiration 

and chlorophyll a content, measured on the fleshy algae Chondrus crispus, Ulva sp. and Bifurcaria bifurcata (n = 5). Statistical analyses were 

performed using 2-way crossed ANOVA and Scheirer-Ray-Hare test (in italic) when test assumptions were not respected. Significant p-values 

are shown in bold (α = 0.05). ↗ and ↘: increase and decrease, respectively, in metabolic rates with increased temperature or pCO2; Degree of 

freedom = 1 

 

  
Net production 

NPP 
Gross production 

GPP 
Respiration 

R 
Chlorophyll a 

C
. 

cr
is

p
u

s 

WINTER F p-value F p-value F p-value F p-value 

T 0.0 0.834 0.0 0.992 0.4 0.561 0.0 0.852 

pCO2 1.9 0.182 0.0 0.899 10.8 0.005 ↗ 0.3 0.619 

T x pCO2  4.7 0.045 6.1 0.025 4.4 0.053 0.2 0.631 

SUMMER         

T 0.0 0.958 0.6 0.464 6.6 0.021 ↗ 0.2 0.660 

pCO2 5.4 0.033 6.8 0.019 ↗ 3.0 0.100 0.3 0.585 

T x pCO2  4.9 0.043 4.1 0.060 0.0 0.994 0.5 0.490 

U
lv

a
 s

p
. 

WINTER F p-value F p-value F p-value F p-value 

T 1.3 0.276 1.3 0.270 0.2 0.674 2.4 0.141 

pCO2 1.9 0.183 3.6 0.074 8.3 0.011 1.1 0.308 

T x pCO2  0.0 0.848 0.6 0.447 20.5 <0.001 0.4 0.549 

SUMMER         

T 1.1 0.301 0.1 0.768 4.5 0.034 ↗ 11.0 0.004 ↗ 

pCO2 1.8 0.203 0.4 0.535 7.4 0.006 ↘ 1.3 0.277 

T x pCO2  0.3 0.616 0.6 0.469 0.3 0.597 2.0 0.177 

B
. 

b
if

u
rc

a
ta

 

WINTER F p-value F p-value F p-value F p-value 

T 1.4 0.258 7.1 0.017 ↘ 18.7 <0.001 ↘ 0.2 0.703 

pCO2 1.8 0.193 0.2 0.675 2.1 0.170 0.3 0.581 

T x pCO2  3.4 0.083 0.7 0.411 1.7 0.207 0.0 0.993 

SUMMER         

T 2.3 0.150 3.7 0.073 9.0 0.008 ↗ 4.2 0.057 

pCO2 1.6 0.220 1.3 0.276 0.4 0.522 1.1 0.303 

T x pCO2  0.1 0.759 0.0 0.979 3.1 0.096 0.1 0.765 
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Metabolic responses of assemblages to acidification and warming 

 The NPP, GPP and R measured on assemblages were not affected by the season. 

Increased temperature and pCO2 did not affect measured NPP of assemblages, while GPP 

increased under elevated temperature in the summer (Figure A6-6; Table A6-7). Measured R 

was significantly affected by the interaction between temperature and pCO2 in the winter, 

while no effect was observed in the summer. Expected R of assemblages was higher in the 

summer, while no effect of season was detected on expected NPP and GPP (Table A6-2). 

Expected NPP and GPP did not differ among pCO2 conditions regardless of the season, while 

R decreased under elevated temperature in the winter (Figure A6-6; Table A6-7).  

Measured and expected R did not differ significantly regardless of the season and the 

treatment (Figure A6-6). In the winter, expected NPP was significantly higher than measured 

NPP for all treatments. No difference was observed between measured and expected GPP 

when elevated temperature and pCO2 were combined in the winter. In the summer, expected 

GPP was higher than measured GPP under ambient treatment and elevated pCO2 alone, while 

no difference was evidenced under elevated temperature alone and under combined high 

temperature and pCO2. 
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Figure A6-6. Measured (full color) and expected (hatched) net and gross primary production 

and respiration rates (mean ± SE, n = 5) of assemblages in the different pCO2 (A-pCO2 = 

Ambient pCO2; H-pCO2 = High-pCO2) and temperature (T = Ambient temperature; T+3°C = 

High temperature) treatments. The assemblages were maintained during three months in 

winter (dark gray) and summer conditions (light gray). Asterisks represent significant 

differences between mean measured and expected metabolic rates of assemblages tested for 

each treatment (t-test): * p<0.05; ** p<0.01; *** p<0.001 and NS = non-significant 

differences. Different letters show significant differences (Tukey HSD test) between the four 

treatments in for measured (a and b) and (x and y) expected fluxes and ns, non-significant 

differences. Tukey tests were performed when a significant effect of temperature or pCO2 was 

detected using 2-way ANOVAs. 
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Table A6-7. Results of the analyses of variance testing the effects of temperature (T) and pCO2 on net and gross primary production and 

respiration rates, measured and expected metabolic rates for assemblages in the winter and the summer (n = 5). Statistical analyses were 

performed using 2-way crossed ANOVA and Scheirer-Ray-Hare test (in italic) when test assumptions were not respected. Significant p-values 

are presented in bold (α = 0.05). ↗ and ↘: increase and decrease, respectively, in metabolic rates with increased temperature or pCO2; Degree of 

freedom = 1 

  Net production 

NPP 
Gross production 

GPP 
Respiration 

R 

M
ea

su
re

d
 f

lu
x
es

 

WINTER F p-value F p-value F p-value 

T 0.0 0.976 0.3 0.590 1.5 0.240 

pCO2 1.3 0.268 0.0 0.951 4.9 0.041 

T x pCO2  0.6 0.461 3.1 0.099 6.4 0.022 

SUMMER       

T 1.1 0.290 4.2 0.041 ↗ 4.0 0.061 

pCO2 1.0 0.326 0.7 0.406 2.2 0.155 

T x pCO2  0.2 0.650 1.3 0.257 3.7 0.072 

E
x

p
ec

te
d

 f
lu

x
es

 

WINTER F p-value F p-value F p-value 

T 0.5 0.472 2.0 0.180 7.4 0.015 ↘ 

pCO2 0.4 0.517 0.9 0.350 1.8 0.196 

T x pCO2  0.1 0.801 0.0 0.988 0.8 0.379 

SUMMER       

T 0.8 0.393 0.0 0.830 3.1 0.097 

pCO2 1.0 0.338 0.1 0.772 3.4 0.086 

T x pCO2  0.8 0.383 2.2 0.157 4.4 0.053 
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Discussion 

Seasonal effect on rock pool assemblages 

Rock pools are generally considered as productive systems due to the high macroalgal 

biomass and high photosynthetic rates of seaweeds (Article n°5; Morris & Taylor, 1983; 

Metaxas et al., 1994; Björk et al., 2004; Araujo et al., 2006). In the present study, the season 

did not affect measured NPP and GPP of assemblages, which is consistent with the lack of 

response observed on expected NPP and GPP, obtained from the sum of individual fluxes. For 

most intertidal seaweeds, high light intensities in summer often greatly exceed their needs for 

photosynthesis, particularly during day-time emersion (Franklin & Forster, 1997). Therefore, 

the decline in GPP in B. bifurcata, C. crispus and E. ellisolandia in the summer may be partly 

explained by a decrease in chlorophyll a content, as several studies evidenced lower pigment 

content at the time of year when the light is more intense (Henley & Ramus, 1989; Algarra & 

Xavier Niell, 1990; Fillit, 1995). Hanelt et al. (2003) suggest that the reduction of pigment 

density under high irradiance is essential to reduce the risk of oxidative damage. Changes may 

also occur in other photosynthetic pigments (e.g. phycobiliproteins; Gao & Zheng, 2010) that 

were not analyzed in this study. Some researches evidenced that C. crispus and E. elongata 

are generally adapted to lower light intensities (López-Figueroa, 1992) and colonize under-

canopy environments or deeper and sheltered rock pools (Legrand et al., submitted; Korbee et 

al., 2014; Egilsdottir et al., 2016). Therefore, the three month long exposure to summer 

experimental conditions may have had deleterious consequences on the physiology of these 

species. Conversely, in Ulva sp. and L. incrustans, NPP and GPP remained unchanged, 

although a decline in chlorophyll a content was observed in the summer. Within natural rock 

pools, L. incrustans and Ulva sp. reach higher biomass upper on the shore and are likely to be 

able to withstand higher light intensities and temperature than other species (Kooistra et al., 

1989; Dethier, 1994; Axelsson et al., 1995; Häder & Figueroa, 1997). As for photosynthesis, 

measured R of assemblages did not significantly differ between winter and summer 

conditions. Differences in R were also evidenced between species, following variations of 

photosynthesis. Therefore, differences in species primary production and respiration rates 

between winter and summer conditions may be explained by the inter-specific differences in 

stress tolerance such as light intensities or temperature (Olabarria et al., 2013).  
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Assemblage measured and expected metabolism 

Expected metabolism simulates the potential response of the assemblage in the 

absence of interaction between species. Most differences between measured and expected 

metabolism were observed on NPP and GPP, while no differences were detected on R. These 

results are consistent, given that species interact for access to light and nutrients during the 

day. Indeed, the presence of canopy species, such as Ulva sp. and B. bifurcata, may reduce 

incident light and thus the photosynthesis of understory species. Several studies evidenced the 

importance of canopy structure in the productivity of communities (Bruno et al., 2005; Tait & 

Schiel, 2011). However, although the presence of canopy may have negative impact on 

assemblage productivity under low irradiances during immersion, its role is essential on rocky 

shores in protecting underlying species from the effects of high irradiances during emersion 

(Bulleri et al., 2002a; Tait & Schiel, 2011). However, this study did not assess the metabolic 

response of species during the experimental emersion period. At night, species interactions 

are likely to be reduced, which is consistent with the lack of difference observed between 

measured and expected R. 

The present results also evidenced that most differences between measured and 

expected GPP were observed under ambient conditions. However, when increased 

temperature and pCO2 were combined, no significant difference was detected between 

measured and expected GPP, which suggests the importance of considering species 

interactions in order to have a better overview of the response of rock pool communities to 

climate change. Indeed, Falkenberg et al. (2015) provided evidence that species interactions 

may promote the resistance of assemblages to predicted acidification and warming. 

Ocean acidification and warming effects on rock pool assemblages 

Increased pCO2 did not affect assemblage GPP regardless of the season, while 

elevated temperature increased GPP in the summer only. Assemblage GPP was mainly driven 

by the response of fleshy macroalgae to acidification and warming, although the three species 

examined in this study exhibited different responses to temperature and pCO2 changes. The 

species-specific response of macroalgae to climate change has already been evidenced in 

several studies (Gao et al., 1991; Beardall et al., 1998; Middelboe & Hansen, 2007; Swanson 

& Fox, 2007; Kram et al., 2016). Mechanisms governing the physiological response of 

marine macroalgae to increased pCO2 remain poorly documented (Hurd et al., 2009); 
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however, it is likely that their response to predicted changes will depend on the mechanisms 

used for inorganic carbon uptake (Cornwall et al., 2017b). Ulva sp. was the most resilient 

fleshy alga under predicted conditions, given that GPP was not affected by increased 

temperature and pCO2 regardless of the season. Several studies evidenced the ability of Ulva 

sp. to use different forms of inorganic carbon through presence of powerful carbon 

concentration mechanisms (CCM; Axelsson et al., 1999; Björk et al., 2004; Rautenberger et 

al., 2015). This process is likely to provide a competitive advantage to Ulva sp., especially 

when CO2 is limited (Axelsson et al., 1995). Similarly, B. bifurcata exhibited weak changes 

in photosynthesis under predicted conditions, except for a decrease in GPP under elevated 

temperature in the winter. C. crispus GPP was more sensitive to changes in temperature and 

pCO2 alone, although the combined effect of increased temperature and pCO2 moderated the 

shifts induced by single factors. In the winter, a decline in assemblage R was evidenced under 

predicted temperature and pCO2 conditions. Among seaweeds, R was more sensitive to 

increased temperature and pCO2 than GPP, which suggests that the response in terms of 

photosynthesis is not always related to respiration. In their study, Olabarria et al. (2013) also 

highlighted that rock pool macroalgal photosynthesis and respiration were decoupled when 

temperature and pCO2 increased. 

Although coralline algae did not appear to strongly influence the response of 

assemblages to acidification and warming, their response is likely to be more important within 

natural rock pools, where their biomass can be much higher (Legrand et al., submitted; Araujo 

et al., 2006). As for fleshy algae, the photosynthetic and respiratory response of coralline 

algae to acidification and warming were specie-specific. Most significant changes were 

observed on E. elongata NPP and GPP, which responded positively to temperature and pCO2 

changes in the winter. In the winter, the increase in R under combined elevated temperature 

and pCO2 may be related to the change in GPP, due to the increase in the supply of respiratory 

substrates from photosynthesis (Semesi et al., 2009; Egilsdottir et al., 2013). The positive 

effect of increased temperature on coralline photosynthesis has already been reported in 

several studies (Martin et al., 2013), while pCO2 effects on coralline photosynthetic rates are 

more contrasted (Hofmann & Bischof, 2014). Egilsdottir et al. (2013) evidenced that E. 

elongata photosynthesis was little affected by increased pCO2, which contrasts with the 

present results. The photosynthetic response of coralline algae to ocean acidification depends 

on the mechanisms set up for inorganic carbon uptake (Cornwall et al., 2017a), which may 

vary within the same species according to the season. In E. elongata, high affinity for 
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dissolved inorganic carbon is expected and may explain increased photosynthesis in the 

winter. Conversely, predicted changes did not affect E. elongata photosynthesis in the 

summer, except for a weak decline in GPP under combined temperature and pCO2 increase. 

In their study, Vasquez-Elizondo & Enriquez (2016) suggested that differences in light 

intensity may considerably modify the response of coralline algae to acidification and 

warming. Therefore, lower light intensities in winter conditions appeared more favorable for 

E. elongata photosynthesis (Williamson et al., 2014). In L. incrustans, weak changes in 

photosynthesis and respiration were detected under predicted ocean acidification and 

warming. Indeed, the increase in NPP and GPP observed under elevated temperature alone 

was reduced when this factor was combined with elevated pCO2. Therefore, the differences in 

metabolism observed between E. elongata and L. incrustans may be explained by inter-

specific differences in stress tolerance (Olabarria et al., 2013).  

In conclusion, the present results evidenced that rock pool assemblages appear 

relatively robust to changes in temperature and pCO2, in terms of primary production. The 

photosynthetic response of rock pool assemblages is likely to be mainly governed by the 

response of fleshy macroalgal species, which are little affected by predicted changes. 

Responses of rock pool species to predicted changes are specie-specific and are likely to 

depend on the adaptation mechanisms they set up to cope with the natural physic-chemical 

variability of their habitat. For example, organisms colonizing rock pools higher on the shore 

experience greater variations (e.g. light, temperature, pH, oxygen) than rock pools lower on 

the shore (Legrand et al., submitted; Morris & Taylor, 1983) and are likely to be more 

resistant to climate change. To test this hypothesis, we suggest that further experiments 

should be performed on rock pool assemblages, focusing on communities at different shore 

height and including metabolic measurement over complete tidal cycles (emersion and 

immersion conditions). Finally, although the season did not affect the primary production of 

assemblages, seasonal variations influence the magnitude and the direction of species 

response to climate change (Godbold & Solan, 2013; Baggini et al., 2014). Therefore, 

seasonal variations are critical to consider when examining the impact of predicted changes 

on marine species and communities.  
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2. Importance de l’alternance des phases d’émersion et d’immersion dans la 

réponse des espèces de cuvettes intertidales face à l’acidification et au 

réchauffement des océans. 

Introduction 

Les cuvettes intertidales sont caractérisées par l’alternance de phases d’immersion et 

d’émersion. Les conditions physico-chimiques diffèrent fortement entre ces deux phases 

(Legrand et al., soumis, article n°5 ; Morris & Taylor, 1983), influençant la physiologie des 

organismes présents dans les cuvettes (Häder & Figueroa, 1997 ; Larsson et al., 1997). Lors 

de l’émersion de jour, la photosynthèse importante des macroalgues réduit de manière 

importante le CO2 dissous dans l’eau des cuvettes. Par conséquent, le pH de l’eau de mer 

augmente, pouvant dépasser 10 unités lorsque les biomasses en macroalgues sont importantes 

(Legrand et al., soumis ; Björk et al., 2004). Les variations de pH ont une forte influence sur 

l’état de saturation des carbonates (Ω). Or, l’équilibre entre les différentes formes 

inorganiques du carbone est un élément déterminant pour le processus de calcification des 

organismes calcaires (Borowitzka & Larkum, 1987). La disponibilité en carbonates détermine 

en effet la capacité des organismes à produire leurs structures calcaires (coquille, thalle, 

carapace…) à travers la précipitation de CaCO3 (Kleypas et al., 2006 ; Raven & Hurd, 2012). 

Chez les algues calcaires, la relation entre la disponibilité en carbonates et les processus de 

calcification et de croissance est bien connue (Kuffner et al., 2008). Par conséquent, l’objectif 

des travaux présentés ci-après est de comparer la réponse métabolique des algues 

corallinacées de cuvettes, E. elongata et L. incrustans, face à l’acidification et au 

réchauffement des océans lors des phases d’immersion et d’émersion. La réponse métabolique 

(photosynthèse, respiration et calcification) de thalles d’E. elongata et de L. incrustans a ainsi 

été comparée en conditions expérimentales d’immersion
*
 et d’émersion à la fois en hiver et en 

été. 

Matériels et méthodes 

Au cours de l’expérimentation présentée dans l’article n°6, les cycles d’immersion et 

d’émersion ont été reconstitués en laboratoire respectivement par activation et coupure de 

pompes alimentant les aquariums en eau de mer. À la suite des trois mois d’expérimentation, 

                                                 
*
 Les données de production primaire et de respiration d’E. elongata et de L. incrustans pendant la phase 

d’immersion correspondent à celles déjà présentées dans l’article n°6. 
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des incubations en chambres respirométriques ont été réalisées à l’échelle spécifique sur les 

thalles des algues corallinacées E. elongata et L. incrustans (Figure 27A et 27B, 

respectivement), lors de la phase d’immersion de jour (Article n°6). En complément, ces 

mêmes thalles ont été incubés lors de l’émersion de jour, lorsque les aquariums n’étaient plus 

alimentés en eau de mer. Les variations physico-chimiques dépendaient ainsi du métabolisme 

des assemblages présents dans chaque aquarium. Les variations de température et de pH ayant 

eu lieu au cours de cette phase ont été présentées dans la figure A6-1 de l’article n°6. Pour 

chacune de ces deux phases, des mesures de photosynthèse et de respiration ont été réalisées 

selon le même protocole que celui présenté dans l’article n°6. Des mesures de calcification 

ont également été réalisées pour chacune des deux espèces, en conditions d’immersion et 

d’émersion.  

 

Figure 27. Chambres respirométriques contenant les algues corallinacées (A) E. elongata et 

(B) L. incrustans, incubées à l’échelle spécifique. 

Pour cela, des échantillons d’eau de mer ont été prélevés dans chaque aquarium au 

début des incubations et dans les chambres respirométriques à la fin des incubations. 60 mL 

d’eau de mer ont été prélevés pour les mesures d’AT et immédiatement empoisonnés avec une 

solution de chlorure mercurique. 45 mL d’eau de mer ont également été échantillonnés, afin 

de réaliser des mesures de concentration en ammonium (NH4
+ 

; Solorzano, 1969). Les taux de 

calcification nette à la lumière et à l’obscurité (Gl et Gd, respectivement, en µmol CaCO3 

gDW
-1

 h
-1

, équation 9) ont été calculés selon la méthode de l’anomalie d’alcalinité (Smith & 

Key, 1975) et corrigés par les flux de NH4
+ 

(Gazeau et al., 2015). 
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Gl ou Gd =
(−ΔAT + ΔNH4

+) × V

2 × Δt × PS
                                                (Eq. 9) 

Où ΔAT est la différence entre l’alcalinité initiale et finale (µeq L
-1

), ΔNH4
+
 est la différence 

entre les concentrations initiale et finale en ammonium (µmol L
-1

), V est le volume de la 

chambre (L), Δt le temps d’incubation (h), et PS le poids sec des algues incubées (g). 

Les taux de photosynthèse et de calcification à la lumière ont été mesurés en 

conditions de lumière à l’immersion (40 µmol photons m
-2

 s
-1

 en hiver et 100 µmol photons 

m
-2

 s
-1

 en été) et à l’émersion (90 µmol photons m
-2

 s
-1

 en hiver et 200 µmol photons m
-2

 s
-1

 

en été). Les taux de respiration et de calcification à l’obscurité ont été mesurés à l’obscurité en 

plaçant les chambres dans des caisses en plastique remplies par l’eau de mer des aquariums en 

circuit ouvert, afin de garder la température constante (Figure 28). 

 

Figure 28. Photographie présentant l’incubation des thalles de l’algue corallinacée E. 

elongata à l’obscurité. L’eau de mer dans la caisse plastique provient des aquariums et circule 

en circuit ouvert afin de maintenir la température constante lors des incubations. 
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Résultats 

Ellisolandia elongata 

En hiver comme en été, les taux de production primaire nette et brute d’E. elongata 

ainsi que les taux de calcification à la lumière sont significativement supérieurs lors de la 

phase d’émersion par rapport à la phase d’immersion (Tableau 2). La production primaire 

brute (PPB) d’E. elongata est positivement impactée par l’augmentation de la température et 

de la pCO2 en hiver, en conditions d’immersion et d’émersion (Figure 29 ; Tableau 3). Aucun 

effet de l’acidification ni du réchauffement n’est cependant constaté sur la PPB en été. En 

hiver, un effet synergique de l’augmentation de la température et de la pCO2 est observé sur la 

respiration (R) à l’immersion alors qu’un effet antagoniste est constaté à l’émersion. En été, R 

est affectée par l’interaction de la température et de la pCO2 à l’immersion, alors qu’à 

l’émersion, l’augmentation de la pCO2 diminue R. Le taux de calcification à la lumière (Gl) 

d’E. elongata est positivement impacté par les changements futurs en hiver, que ce soit en 

conditions d’immersion ou d’émersion. En été, l’augmentation de la température diminue Gl à 

l’immersion uniquement. À l’obscurité, de la dissolution nette est observée à l’immersion en 

hiver, alors que de la précipitation nette est constatée à l’émersion. En été, la calcification à 

l’obscurité (Gd) est négativement impactée par l’augmentation de la température et de la pCO2 

à l’immersion et positivement affectée par l’augmentation de la température à l’émersion. 
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Tableau 2. Résultats des tests de comparaison de moyenne (test t) réalisés entre les phases d’immersion (I) et d’émersion (E) pour les taux de 

production primaire nette et brute, de respiration et de calcification à la lumière et à l’obscurité de E. elongata et L. incrustans en conditions 

hivernale et estivale. 

 

  

 
 

Production primaire 

nette 

PPN 

Production primaire 

brute 

PPB 

Respiration 

R 

Calcification à la 

lumière 

Gl 

Calcification à 

l’obscurité 

Gd 

  t p-value  t p-value  t p-value  t p-value  t p-value  

Ellisolandia elongata 
HIVER -4.8 < 0.001 I < E -4.0 < 0.001 I < E -0.7 0.49  -2.4 0.024 I < E -2.9 0.006 I < E 

ETE -2.9 0.006 I < E -2.3 0.030 I < E 0.02 0.98  -4.0 < 0.001 I < E -1.35 0.18  

Lithophyllum incrustans 
HIVER 8.8 < 0.001 I > E 15.2 < 0.001 I > E -6.8 < 0.001 I > E 1.6 0.11  -4.2 < 0.001 I < E 

ETE -1.8 0.074  -2.1 0.042 I < E 1.6 0.11  -1.8 0.081  0.42 0.68  
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Figure 29. Taux de production primaire nette et brute, taux de respiration et taux de 

calcification à la lumière et à l’obscurité (moyennes ± erreur type ; n = 5) des thalles de 

Ellisolandia elongata incubés dans différentes conditions de pCO2 (A-pCO2, pCO2 ambiante ; 

H-pCO2, pCO2 élevée) et de température (T, température ambiante ; T+3°C, température 

élevée) en période d’immersion (a-e) et d’émersion (f-j). Les thalles ont été maintenus en 

assemblages pendant trois mois en conditions hivernale (gris foncé) et estivale (gris clair). 
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Tableau 3. Résultats des analyses de variance présentant les effets de la température (T) et de la pCO2 sur les taux de production primaire nette 

et brute, de respiration et de calcification à la lumière et à l’obscurité de E. elongata en conditions hivernale et estivale d’immersion et 

d’émersion. Les analyses statistiques ont été réalisées à travers des ANOVAs à deux facteurs. 

 

  

   

Production 

primaire nette 

PPN 

Production 

primaire brute 

PPB 

Respiration 

R 

Calcification à la 

lumière 

Gl 

Calcification à 

l’obscurité 

Gd 

E
ll

is
o
la

n
d
ia

 e
lo

n
g
a
ta

 

IM
M

E
R

S
IO

N
 

HIVER F p-value F p-value F p-value F p-value F p-value 

T 13.1 0.002 ↗ 28.7 <0.001 ↗ 7.8 0.005 16.4 <0.001 2.8 0.096 

pCO2 11.2 0.004 ↗ 9.9 0.006 ↗ 0.4 0.55 8.0 0.012 0.0 0.99 

T x pCO2  0.2 0.70 2.4 0.14 5.1 0.023 4.5 0.049 1.3 0.26 

ETE           

T 1.2 0.28 2.8 0.11 3.0 0.10 6.0 0.026 ↘ 10.2 0.006 ↘ 

pCO2 3.4 0.085 9.9 0.006 13.2 0.002 0.5 0.49 6.6 0.021 ↘ 

T x pCO2  1.4 0.25 6.7 0.020 12.9 0.002 2.0 0.18 1.3 0.27 

E
M

E
R

S
IO

N
 

HIVER F p-value F p-value F p-value F p-value F p-value 

T 11.6 <0.001 ↗ 32.3 <0.001 ↗ 6.9 0.018 5.9 0.016 ↗ 0.2 0.63 

pCO2 0.8 0.36 6.0 0.027 ↗ 10.8 0.005 0.2 0.65 1.4 0.26 

T x pCO2  0.6 0.45 1.1 0.31 18.1 <0.001 0.0 0.94 0.9 0.36 

ETE           

T 3.2 0.092 3.1 0.098 0.7 0.43 0.0 0.83 3.9 0.049 ↗ 

pCO2 0.5 0.49 0.1 0.82 6.2 0.024 ↘ 0.7 0.42 2.1 0.15 

T x pCO2  3.5 0.078 3.9 0.065 1.6 0.22 0.0 0.87 1.9 0.17 
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Lithophyllum incrustans 

En hiver, les taux de photosynthèse et de respiration de L. incrustans sont significativement 

inférieurs à l’émersion par rapport à l’immersion (Tableau 2). En été, en revanche, la 

production primaire brute est supérieure à l’émersion. À l’immersion, un effet antagoniste de 

l’augmentation de la température et de la pCO2 est observé sur PPB et R de L. incrustans en 

hiver (Figure 30 ; Tableau 4). En condition d’émersion, PPB et R augmentent respectivement 

avec le réchauffement et l’acidification de l’eau de mer. Inversement, aucun changement de 

PPB et R n’est constaté en été, quelle que soit la condition d’immersion ou d’émersion. En 

hiver, Gl est significativement impactée par l’interaction entre la température et la pCO2 à 

l’immersion, alors qu’aucun effet n’est observé à l’émersion. En été, la diminution de Gl 

constatée à l’immersion et à l’émersion a lieu respectivement avec l’augmentation de la 

température et de la pCO2. Enfin, Gd augmente avec le réchauffement en hiver à l’immersion 

et diminue avec l’augmentation de la pCO2 à l’émersion. En été, une diminution de Gd a été 

constatée en conditions de pCO2 élevée, à l’immersion uniquement. 
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Figure 30. Taux de production primaire nette et brute, taux de respiration et taux de 

calcification à la lumière et à l’obscurité (moyennes ± erreur type ; n = 5) des thalles de 

Lithophyllum incrustans incubés dans différentes conditions de pCO2 (A-pCO2, pCO2 

ambiante ; H-pCO2, pCO2 élevée) et de température (T, température ambiante ; T+3°C, 

température élevée) en période d’immersion (a-e) et d’émersion (f-j). Les thalles ont été 

maintenus en assemblages pendant trois mois en conditions hivernale (gris foncé) et estivale 

(gris clair). 
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Tableau 4. Résultats des analyses de variance présentant les effets de la température (T) et de la pCO2 sur les productions primaires nette et 

brute, la respiration, la calcification à la lumière et à l’obscurité de L. incrustans en conditions hivernale et estivale d’immersion et d’émersion. 

Les analyses statistiques ont été réalisées à travers des ANOVAs à deux facteurs. 
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HIVER F p-value F p-value F p-value F p-value F p-value 

T 14.3 0.002 ↗ 2.5 0.13 2.8 0.096 3.1 0.096 14.3 <0.001 ↗ 

pCO2 3.2 0.093 2.4 0.14 0.0 0.94 13.0 0.002 0.2 0.65 

T x pCO2  0.3 0.61 17.7 <0.001 14.3 <0.001 4.8 0.044 0.0 0.94 

ETE           

T 0.2 0.69 1.5 0.24 3.5 0.078 3.9 0.049 ↘ 2.1 0.16 

pCO2 3.1 0.098 0.5 0.48 1.0 0.33 0.2 0.65 9.4 0.007 ↘ 

T x pCO2  1.1 0.31 0.4 0.55 0.1 0.80 0.1 0.71 0.0 1.0 
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HIVER F p-value F p-value F p-value F p-value F p-value 

T 3.3 0.089 5.0 0.040 ↗ 0.5 0.50 0.4 0.55 0.0 0.94 

pCO2 17.8 <0.001 ↘ 4.1 0.060 20.5 <0.001 ↗ 0.7 0.41 5.9 0.016 ↘ 

T x pCO2  0.3 0.57 0.6 0.47 0.1 0.78 1.5 0.23 1.1 0.29 

ETE           

T 2.5 0.13 4.1 0.060 3.4 0.084 1.3 0.26 3.2 0.094 

pCO2 0.3 0.58 0.9 0.35 1.6 0.23 7.4 0.007 ↘ 4.5 0.051 

T x pCO2  0.4 0.52 0.5 0.50 0.2 0.67 3.3 0.070 0.5 0.49 
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Discussion 

Différences métaboliques entre l’immersion et l’émersion 

En hiver, le métabolisme d’E. elongata à l’émersion est supérieur à celui à 

l’immersion. En revanche, chez L. incrustans, les taux de photosynthèse, de respiration et de 

calcification à la lumière sont inférieurs à l’émersion. Le contraste entre la réponse 

métabolique de ces deux espèces pourrait être lié à des différences de physiologie en lien avec 

les variations d’intensité lumineuse entre l’immersion et l’émersion. En effet, différentes 

études suggèrent que lors de l’émersion, les macroalgues sont capables de moduler leur 

photosynthèse en fonction de l’intensité lumineuse aux différents moments de la journée 

(Hanelt, 1996 ; Hanelt et al., 2003). Ainsi, les espèces adaptées à de faibles intensités 

lumineuses, comme E. elongata, optimiseraient leur photosynthèse en début et en fin de 

journée, alors que des espèces adaptées à des intensités lumineuses plus élevées, comme L. 

incrustans, présenteraient des taux photosynthétiques supérieurs en milieu de journée. Dans le 

cadre de cette étude, la phase d’émersion de jour avait lieu le matin (cf. figure A6-1 de 

l’article n°6). En hiver, le début des incubations a été réalisé une heure après le passage en 

condition de jour, pouvant expliquer les différences de réponses observées entre ces deux 

espèces. En condition estivale, le métabolisme d’E. elongata augmente à l’émersion, alors que 

seule la production primaire brute augmente chez et L. incrustans. Cependant, les variations 

d’intensité lumineuse reproduites à l’émersion lors des expérimentations restent limitées en 

comparaison de celles mesurées in situ (Article n°5). Par conséquent, les taux métaboliques 

mesurés à l’émersion lors des expérimentations sont susceptibles de différer fortement en 

conditions naturelles de lumière. Dans leur étude, (Williamson et al., 2014) soulignent 

l’importance des processus de photo-acclimatation chez les algues corallinacées entre les 

saisons, notamment chez E. elongata. Ces algues qui seraient ainsi capables d’optimiser 

l’acquisition de lumière en période hivernale et de mettre en place des mécanismes de 

protection contre les fortes intensités lumineuses estivales (Williamson et al., 2014). 

Influence des conditions d’émersion dans la réponse des algues corallinacées face à 

l’acidification et au réchauffement des océans 

En condition hivernale, la production primaire et la calcification à la lumière d’E. 

elongata était positivement impactée par les changements futurs, à la fois en conditions 

d’immersion et d’émersion. La relation reliant la production primaire à la calcification chez 
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les algues calcaires a été suggérée dans différentes études (Comeau et al., 2012), y compris 

chez E. elongata (Egilsdottir et al., 2013 ; 2016). Des travaux récents ont également permis de 

mettre en évidence l’importance pour les algues calcaires d’élever leur pH interne en réponse 

à l’acidification des océans (Cornwall et al., 2017a). Chez L. incrustans, les effets négatifs de 

l’acidification et du réchauffement des océans sur PPB et Gl à l’immersion en hiver, n’ont pas 

été observés à l’émersion. En hiver, les conditions d’émersion seraient ainsi bénéfiques à L. 

incrustans face aux changements environnementaux prévus pour la fin du siècle. En été en 

revanche, aucun effet de l’acidification ou du réchauffement n’a été observé sur la 

photosynthèse et la respiration de L. incrustans, que ce soit en condition d’immersion ou 

d’émersion. Seule une diminution de la calcification a été constatée en condition de 

température et de pCO2 élevée, suggérant un déclin physiologique lié au stress induit par la 

combinaison de ces deux facteurs. En condition estivale les changements futurs affectaient 

négativement la calcification d’E. elongata à l’immersion, alors qu’aucun effet n’a été 

constaté à l’émersion. En condition d’émersion, la production primaire des assemblages 

diminue la concentration en CO2 et augmente le pH de l’eau de mer dans les aquariums (cf. 

figure A6-1 de l’article n°6). Par conséquent, l’environnement physico-chimique est 

susceptible d’être plus favorable pour la calcification chez les algues calcaires lors de cette 

phase. Cependant, les résultats de calcification obtenus dans cette étude chez les algues 

calcaires doivent être considérés avec précaution. En effet, les algues calcaires incubées 

présentaient des biomasses faibles, aussi les variations d’alcalinité totale mesurées étaient 

parfois relativement faibles pour déterminer les flux et estimer avec précision les taux de 

calcification nette. De plus, bien que l’alternance des conditions d’immersion et d’émersion 

ait été reconstituée expérimentalement, l’amplitude des variations physico-chimiques ayant 

lieu dans les aquariums en condition d’émersion reste faible en comparaison des fluctuations 

observées naturellement dans les cuvettes (Legrand et al., soumis ; Morris & Taylor, 1983). 

La production primaire au sein des cuvettes naturelles excédant largement celle des 

assemblages maintenus en aquarium, les différences entre les taux de calcification à 

l’immersion et à l’émersion sont susceptibles d’être bien plus importantes en milieu naturel. 

En conclusion, la réponse des algues corallinacées E. elongata et L. incrustans face à 

l’acidification et au réchauffement des océans diffère entre les phases d’immersion et 

d’émersion. Ceci met en évidence l’importance de considérer la variabilité naturelle subie par 

les organismes marins dans leur réponse face au changement global, en particulier chez les 

organismes intertidaux. Les conditions d’émersion de jour fourniraient un environnement 
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physico-chimique favorable aux algues calcaires, bien que des réponses différentes soient 

observées entre l’hiver et l’été. De nuit, cependant, la respiration de la communauté, et la forte 

diminution du pH induite, est susceptible d’amplifier les effets négatifs du changement global 

sur les organismes colonisant les cuvettes. Considérer la physiologie des espèces sur des 

cycles complets d’immersion et d’émersion apparaît comme nécessaire afin d’appréhender la 

réponse des espèces intertidales face au changement global. 
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Chapitre 3 : Conclusion sur l’impact du changement global sur les 

communautés de cuvettes intertidales 

1. Importance de la variabilité environnementale pour les communautés associées 

aux cuvettes intertidales 

a. Variabilité actuelle au sein des cuvettes intertidales 

Les résultats obtenus lors de notre étude (Article n°5) démontrent que la variabilité 

physico-chimique au sein des cuvettes intertidales est gouvernée par des interactions 

complexes entre les paramètres physiques (hauteur sur l’estran, profondeur des cuvettes, 

exposition à la lumière, température…), les processus chimiques (échanges gazeux entre l’eau 

de mer et l’atmosphère, interaction entre les paramètres chimiques…) et les facteurs biotiques 

(métabolisme des espèces, ombrage par la canopée…). La hauteur des cuvettes sur l’estran 

détermine la durée d’émersion et, par conséquent, la durée des échanges entre l’eau de mer 

des cuvettes et l’atmosphère. Lors de l’émersion, les plus fortes variations physico-chimiques 

sont ainsi observées dans les cuvettes les plus hautes, avec des différences de température 

pouvant atteindre près de 8°C entre la nuit et le jour en été et 19°C entre l’hiver et l’été. La 

profondeur des cuvettes est également un paramètre physique majeur influençant les 

variations physico-chimiques, de plus faibles fluctuations ayant été relevées dans les cuvettes 

plus profondes. Toutefois, une stratification (thermique, oxique, haline…) importante des 

cuvettes est susceptible d’avoir lieu et de fournir un ensemble de micro-habitats pour les 

espèces présentes (Morris & Taylor, 1983). Ce paramètre n’a cependant pas été considéré 

dans cette partie. 

Au cours de la journée, les variations de la concentration en oxygène sont 

principalement gouvernées par la photosynthèse des macroalgues colonisant les cuvettes. Par 

conséquent, la forte diminution des concentrations en CO2 lors de l’émersion diurne est à 

l’origine d’une augmentation du pH, ce dernier pouvant excéder 10 unités au printemps 

lorsque la productivité des macroalgues est maximale (Legrand et al., soumis ; Björk et al., 

2004). L’état de saturation des carbonates augmente ainsi fortement, fournissant des 

conditions propices à la calcification chez les organismes édifiant des structures calcaires et 

notamment les algues corallinacées. De nuit, en revanche, la respiration de la communauté à 

l’émersion augmente la concentration en CO2 dans les cuvettes, diminuant le pH jusqu’à des 
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valeurs pouvant atteindre 7,5 unités. La diminution de l’état de saturation des carbonates en 

dessous de 1 induit ainsi une dissolution nette des assemblages d’espèces calcaires, se 

traduisant par une augmentation de l’alcalinité totale dans les cuvettes. Malgré cela, les 

résultats suggèrent que l’augmentation des taux de dissolution lors de l’émersion de nuit serait 

largement compensée par d’importants taux de calcification lors de l’émersion de jour (El 

Haikali et al., 2004).  

b. Importance de la variabilité naturelle dans la réponse des espèces face au 

changement global 

La variabilité environnementale joue ainsi un rôle majeur sur la structure et le 

fonctionnement des cuvettes intertidales, bien que son influence dépende de l’amplitude, de la 

durée et de l’échelle spatiale des changements environnementaux (Knoll et al., 2007). Une 

variabilité physico-chimique importante au sein d’un habitat est susceptible de promouvoir la 

diversité génique, en sélectionnant une gamme de génotypes capables de résister aux 

conditions environnementales naturelles (Barry et al., 2011). Ainsi, différentes études 

suggèrent que des organismes naturellement soumis à une forte variabilité environnementale 

ont une résistance supérieure face au stress induit par l’augmentation de la température et de 

la pCO2. Bien que ce constat ait été établi pour divers taxa (coraux : Baker et al., 2004 ; 

Comeau et al., 2014 ; algues corallinacées : Egilsdottir et al., 2013 ; Noisette et al., 2013b ; 

macroalgues non calcaires : Padilla-Gamiño & Carpenter, 2007), la réponse de ces 

organismes issus d’environnements hypervariables face au changement climatique est 

susceptible d’être plus complexe, dépendant des habitats considérés (Cornwall et al., 2013a). 

De plus, la plupart de ces études a été conduite à pH constant, n’incorporant pas les variations 

diurnes liées aux cycles d’émersion/immersion. Afin de prévoir la réponse des organismes 

marins face au changement climatique, il est donc nécessaire de connaître et de considérer les 

variations physico-chimiques locales auxquelles ces organismes sont actuellement soumis 

(Cornwall et al., 2013a). 

  



Partie II 

 

199 

 

2. Réponse des assemblages issus de cuvettes intertidales face à l’acidification et au 

réchauffement des océans 

a. Influence directe des changements futurs sur les espèces et les assemblages 

Les changements diurnes et saisonniers de température et de pH dans les cuvettes 

excèdent ainsi largement ceux attendus pour la fin du siècle dans le cadre du changement 

global. Les résultats obtenus expérimentalement indiquent que les macroalgues non calcaires 

représentent la principale composante influençant les variations physico-chimiques au sein 

des assemblages, comme cela a été démontré au sein de cuvettes in situ (Legrand et al., 

soumis ; Larsson et al., 1997). Les mesures de production primaire réalisées sur les 

assemblages lors de la phase d’immersion indiquent peu de changements en lien avec 

l’augmentation de la température et de la pCO2, en conditions hivernale comme estivale. Ce 

constat concorde avec les faibles changements de photosynthèse observés chez les algues non 

calcaires, Ulva sp. et B. bifurcata. Chez C. crispus, les changements de photosynthèse 

observés lorsque la température et la pCO2 augmentent de manière isolée sont réduits lorsque 

ces deux facteurs sont combinés, soulignant l’importance des approches multifactorielles.  

La réponse des algues corallinacées ne semble pas affecter de manière significative la 

réponse des assemblages expérimentaux face à l’acidification et au réchauffement des océans. 

Cependant, ceci est lié à la faible représentativité de ces algues dans les assemblages 

expérimentaux. En milieu naturel, la biomasse des algues corallinacées est très variable 

(Legrand et al., soumis ; Metaxas et al., 1994 ; Araujo et al., 2006). Leur contribution à la 

réponse des assemblages de cuvettes face au changement global est donc susceptible de 

dépendre de leur biomasse dans chaque cuvette. À l’échelle spécifique, les changements de 

température et de lumière (photopériode et intensité lumineuse) entre l’hiver et l’été influent 

fortement sur la productivité d’E. elongata face à l’acidification et au réchauffement des 

océans (Godbold & Solan, 2013). Les changements sont, cependant, moins marqués chez L. 

incrustans, malgré une augmentation du blanchissement des thalles avec l’augmentation de la 

température et de la pCO2 en hiver. Le contraste entre la réponse métabolique de E. elongata 

et celle de L. incrustans pourrait ainsi être lié à des différences interspécifiques dans leurs 

mécanismes d’acquisition du carbone inorganique dissous ainsi que dans leur physiologie en 

lien avec les variations d’intensité lumineuse. Ainsi, la photosynthèse d’E. elongata est 

positivement impactée par l’augmentation de la température et de la pCO2 en hiver, alors que 
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peu d’effets sont constatés en été. Dans leur étude, Egilsdottir et al. (2013) suggèrent qu’E. 

elongata est relativement robuste face à l’acidification des océans, présentant peu de 

changements de photosynthèse et de calcification. Cette étude a, cependant, été réalisée en 

conditions expérimentales estivales uniquement ne permettant pas de considérer les 

différences de réponses constatées en hiver dans l’article n°6. La variabilité saisonnière 

représente donc un paramètre essentiel à considérer pour une vision plus représentative des 

changements physiologiques pouvant être induits par les conditions environnementales 

futures. 

b. Importance de la canopée dans la réponse des assemblages au changement global 

En milieu intertidal, les espèces formant une canopée sont essentielles, fournissant un 

habitat pour de nombreuses algues et invertébrés de sous-canopée (Bertness et al., 1999 ; 

Lilley & Schiel, 2006). Bien qu’en conditions de faible intensité lumineuse, les algues de 

canopée soient susceptibles de réduire la production primaire par ombrage (Tait, 2014), un 

effet positif est attendu lorsque les intensités lumineuses sont élevées, protégeant les algues de 

sous-canopée de la photoinhibition (Bruno et al., 2005 ; Tait & Schiel, 2011). Plusieurs études 

ont démontré que d’éventuels changements dans la structure et la complexité des assemblages 

de macroalgues formant la canopée affecteraient la performance des assemblages (Bruno et 

al., 2005 ; Olabarria et al., 2013) en modifiant l’accès à la lumière et aux ressources nutritives 

pour les algues de sous-canopée (Tait & Schiel, 2011).  

Dans un contexte de changement climatique, les espèces de canopée sont susceptibles 

d’avoir un effet tampon de jour, diminuant les concentrations en CO2 de par leur 

photosynthèse, fournissant un environnement physico-chimique plus favorable pour les 

espèces de sous-canopée, et notamment pour les espèces calcaires. L’acquisition rapide du 

CO2 par la photosynthèse est également susceptible d’augmenter le pH au niveau de la couche 

limite des espèces calcaires, modérant les conséquences de l’acidification des océans (Hurd et 

al., 2011 ; Cornwall et al., 2013b ; Tait, 2014). Cet effet serait d’autant plus important lors de 

l’émersion, compte-tenu de l’absence d’hydrodynamisme (Cornwall et al., 2013b) et de la 

forte photosynthèse des communautés de cuvettes. À l’inverse, la respiration des assemblages 

de nuit réduit la concentration en oxygène dans les cuvettes. La diminution du pH de la 

couche limite des espèces calcaires risque ainsi d’amplifier les conséquences de l’acidification 

des océans. Les effets seraient d’autant plus drastiques à l’émersion étant donné l’absence 

d’hydrodynamisme (Hurd et al., 2011 ; Cornwall et al., 2013b). Ces hypothèses soulèvent 
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l’importance de considérer la variabilité environnementale naturelle subie par les organismes 

lors des études portant sur l’impact du changement climatique. Compte-tenu du rôle majeur 

des algues corallinacées, E. elongata et L. incrustans (Edyvean & Ford, 1987 ; Ballesteros, 

1988 ; El Haikali et al., 2004), et plus généralement des communautés intertidales (Tagliarolo, 

2012), dans le cycle du carbone, un intérêt tout particulier doit être porté sur réponse 

physiologique des assemblages sur des cycles complets d’immersion et d’émersion. Prendre 

en compte les interactions entre espèces (présence de brouteurs, d’algues de canopée…) est 

également essentiel afin d’appréhender de manière plus représentative la réponse des 

communautés intertidales face au changement global. 

3. Limites expérimentales 

Dans le cadre des études expérimentales réalisées dans cette partie, les assemblages 

étudiés étaient tous composés des algues de canopée Ulva sp. et B. bifurcata. Or, la structure 

des assemblages de canopée joue un rôle majeur dans la réponse des espèces de sous-canopée 

face à l’acidification et au réchauffement des océans (Olabarria et al., 2013). Compte-tenu de 

la diversité des algues de canopée présentes au sein des cuvettes (par exemple Fucus serratus, 

Ulva intestinalis, Sargassum muticum… ; cf. article n°5) à différents niveaux de l’estran (et 

souvent au sein d’une même cuvette), extrapoler la réponse obtenue expérimentalement à 

l’ensemble des cuvettes intertidales est susceptible d’induire un biais majeur. 

Un manque d’information persiste également en ce qui concerne les changements 

fonctionnels susceptibles d’avoir lieu avec l’acidification et le réchauffement des océans et 

notamment d’éventuelles modifications dans la structure trophique entre les herbivores et les 

macroalgues. L’étude de ces interactions permettrait de mieux appréhender les conséquences 

potentielles des changements environnementaux futurs sur les communautés de cuvettes 

intertidales. Bien que ces systèmes soient plus aisés à reconstituer en laboratoire que d’autres 

milieux (communautés sédimentaires, herbiers…), les expérimentations réalisées n’ont pas pu 

intégrer l’influence de la présence de prédateurs ni l’ensemble des variations physico-

chimiques ayant lieu naturellement. Les assemblages étudiés étaient représentatifs de 

certaines cuvettes intertidales, mais pas de toutes (Legrand et al., soumis), soulignant la 

complexité de généraliser la réponse des organismes de cuvettes intertidales face aux 

changements environnementaux futurs. 



 

 

 

 

  



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

DISCUSSION GENERALE ET 

PERSPECTIVES 

 

  



 

 

 

 

 

  



 

205 

 

Discussion générale 

1. Réponse des communautés associées aux macroalgues face à l’acidification et au 

réchauffement des océans 

Les communautés associées aux macroalgues possèdent un rôle essentiel dans les 

régions côtières du monde entier, servant d’habitat, de zone de reproduction et d’alimentation 

pour un grand nombre d’espèces (Mann, 1988 ; Bennett et al., 2015). Les bancs de maërl, 

comme les cuvettes intertidales, sont le lieu d’un nombre important d’interactions entre 

espèces et présentent une forte contribution aux cycles biogéochimiques. De par les processus 

de photosynthèse, respiration et calcification, ces écosystèmes génèrent notamment 

d’importants flux de carbone et de carbonates (Martin et al., 2007a ; Tagliarolo, 2012). 

Cependant, les communautés associées aux bancs de maërl et aux cuvettes intertidales sont 

soumises à de nombreuses pressions d’origine anthropique susceptibles d’altérer leur structure 

et leur fonctionnement. Parmi ces pressions, l’acidification et le réchauffement des océans 

sont considérés comme les deux principaux facteurs climatiques risquant d’affecter les 

communautés marines d’ici la fin du siècle.  

a. Influence de la variabilité environnementale naturelle 

Les bancs de maërl et les cuvettes intertidales sont naturellement soumis à des 

variations saisonnières de nombreux paramètres physico-chimiques, incluant des changements 

de photopériode et d’intensité lumineuse, de température et de pH. En plus de ces variations 

saisonnières, une hypervariabilité diurne des paramètres physico-chimiques a été mesurée 

dans les cuvettes intertidales. Ces fluctuations diurnes et saisonnières influent sur le 

métabolisme des espèces composant chacune de ces communautés.  

Les résultats obtenus indiquent que l’augmentation de l’intensité lumineuse et de la 

température en conditions estivale stimulent la production et la calcification des assemblages 

expérimentaux de bancs de maërl. Ces variations saisonnières sont également à l’origine des 

changements de biomasse en épiphytes dans les assemblages. Ces observations sont en accord 

avec les observations réalisées in situ dans plusieurs études sur les bancs de maërl (Guillou et 

al., 2002 ; Martin et al., 2007a). Pour les assemblages de cuvettes, en revanche, aucune 
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augmentation de la production primaire des assemblages n’a été constatée en été. Cette 

absence de différence entre l’été et l’hiver a également été observée à l’échelle spécifique 

chez les espèces Ulva sp. et L. incrustans. Pour les algues E. elongata, C. crispus et B. 

bifurcata, la photosynthèse mesurée en condition estivale est même inférieure à celle mesurée 

en condition hivernale. En milieu intertidal, les fortes intensités lumineuses perçues en été 

excèdent souvent largement les besoins des algues pour leur photosynthèse, en particulier lors 

de l’émersion (Franklin & Forster, 1997). Cet excès impose aux algues la mise en place de 

mécanismes physiologiques permettant de limiter les dommages sur les systèmes 

photosynthétiques, tels que la photoinhibition (Hanelt, 1996) et la réduction de la 

concentration des pigments photosynthétiques (Henley & Ramus, 1989 ; Algarra & Xavier 

Niell, 1990 ; Fillit, 1995).  

Dans un contexte d’acidification et de réchauffement des océans, la variabilité 

saisonnière influe différemment sur l’intensité et la direction des réponses des communautés 

de bancs de maërl et de cuvettes face au changement global. En effet, la production primaire 

de la communauté de banc de maërl est positivement impactée par l’augmentation de la pCO2 

en été. En ce qui concerne les cuvettes intertidales, peu de changements de production 

primaire ont été constatés à l’échelle communautaire quelle que soit la saison. À l’échelle 

spécifique cependant, la réponse des algues corallinacées de cuvettes face au changement 

climatique est différente en conditions hivernale et estivale. Cette modification peut être 

expliquée par des capacités de photo-acclimatation différentes face aux changements 

saisonniers et diurnes (entre l’immersion et l’émersion) d’irradiances (Williamson et al., 

2014). En effet, à l’inverse de L. incrustans, les algues géniculées comme E. elongata sont 

considérées comme des « espèces d’ombre » (Kooistra et al., 1989 ; Dethier, 1994 ; Häder et 

al., 1997 ; 2003). Ces dernières bénéficieraient de plus faibles irradiances pour leur 

photosynthèse et leur croissance. Le meilleur état physiologique de ces algues en hiver leur 

permettrait ainsi de mieux s’acclimater aux changements de température et de pCO2.  

L’hydrodynamisme est également un élément majeur influençant la réponse des 

espèces face au changement global en modifiant l’épaisseur de la couche limite des 

organismes. À travers leur photosynthèse, les algues calcaires sont susceptibles d’augmenter 

le pH à leur surface, y compris en condition d’acidification, bien que cet effet bénéfique ne 

soit observé qu’en conditions de faible hydrodynamisme (Cornwall et al., 2013b ; 2014). De 

nuit en revanche, la respiration des algues diminue le pH de la couche limite, amplifiant les 
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conséquences de l’acidification des océans. Les bancs de maërl étant caractérisés par des 

courants de surface généralement compris entre 10 cm.s
-1

 et 1 m.s
-1

 (Grall et al., 2009), de 

nouvelles études semblent nécessaires afin de caractériser l’importance de la couche limite du 

maërl dans sa réponse à l’acidification et au réchauffement des océans. Au niveau des 

cuvettes intertidales, de fortes variations diurnes ont lieu en termes d’hydrodynamisme, 

passant d’un milieu très turbulent lors des transitions entre l’immersion et l’émersion à un 

hydrodynamisme très faible voire nul à l’émersion. Lors de l’émersion de jour, l’effet 

bénéfique de la hausse du pH des cuvettes sur les algues calcaires serait ainsi amplifié par 

l’augmentation de l’épaisseur de la couche limite. De nuit, en revanche, l’effet négatif de la 

diminution du pH risquerait d’être exacerbé. Le rôle de l’hydrodynamisme dans l’épaisseur de 

la couche limite des espèces calcaires de cuvettes et dans leur résistance face au changement 

global nécessite ainsi d’être caractérisé. 

b. Conséquences de l’acidification et du réchauffement des océans sur les communautés 

associées aux macroalgues 

Les résultats obtenus dans cette thèse mettent en évidence l’influence de l’acidification 

et du réchauffement sur la physiologie des espèces associées aux bancs de maërl et aux 

cuvettes intertidales. Cependant, la réponse des organismes est fortement influencée par les 

interactions biologiques. Ainsi, la compréhension de l’impact du changement climatique sur 

les interactions entre espèces est essentielle afin d’appréhender la capacité des écosystèmes à 

conserver leur structure et leur fonctionnement dans le futur.  

- Interactions entre macroalgues calcaires et non calcaires 

Les résultats obtenus dans cette thèse indiquent une altération de la structure des 

assemblages de banc de maërl en lien avec l’acidification et le réchauffement des océans. En 

effet, l’augmentation de la disponibilité en CO2 dissous est susceptible d’augmenter la 

biomasse et la production primaire des algues non calcaires, bien que les réponses observées 

soient propres à chaque espèce (Koch et al., 2013). En parallèle du développement des algues 

non calcaires, l’abondance et la biomasse du maërl est susceptible de décliner avec 

l’augmentation de la pCO2. Bien que cette diminution soit modérée par l’augmentation de la 

température, la présence excédentaire d’algues épiphytes risque d’augmenter la pression de 

compétition subie par le maërl. Ceci, à travers une limitation en lumière et en nutriments le 

jour et une plus forte respiration communautaire la nuit, amplifiant les conséquences 

négatives de l’acidification des océans sur le maërl (Garrabou & Ballesteros, 2000 ; 
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Andersson et al., 2009 ; Martin & Gattuso, 2009 ; Cornwall et al., 2013a). De ce fait, le déclin 

des algues calcaires et la prolifération des algues non calcaires, avec les changements 

environnementaux futurs, suggèrent des conséquences écologiques majeures pour les bancs de 

maërl, comprenant une altération potentielle de la diversité associée ainsi que des flux 

biogéochimiques. 

Au niveau des cuvettes intertidales, les interactions entre macroalgues calcaires et non 

calcaires sont différentes de celles observées sur les bancs de maërl. La présence d’espèces 

formant une canopée est essentielle au maintien des espèces de sous-canopée en milieu 

intertidal, notamment en réduisant les fortes irradiances perçues lors de l’émersion. Ces 

macroalgues de canopée modifient également l’environnement physico-chimique et 

fournissent un habitat pour de nombreuses espèces d’algues et d’invertébrés de sous-canopée 

(Bertness et al., 1999 ; Lilley & Schiel, 2006). Dans un contexte de changement climatique, la 

photosynthèse des macroalgues de canopée (à l’immersion comme à l’émersion) permettrait 

de tamponner la diminution future du pH. De nuit, cependant, la diminution du pH liée à la 

respiration des assemblages agirait de manière synergique avec l’acidification des océans. 

Compte-tenu des fortes variations physico-chimiques induites, les organismes de sous-

canopée sont susceptibles d’employer des processus leur permettant de résister à ces 

variations naturelles (Williamson et al., 2017). Ces mécanismes intègrent notamment la 

capacité à réguler l’acquisition du carbone inorganique dissous et le pH intracellulaire 

(McConnaughey & Whelan, 1997 ; McCoy et al., 2016 ; Cornwall et al., 2017a,b) et 

présenteraient un intérêt essentiel dans la résistance de ces espèces face au changement 

climatique. 

- Interactions entre herbivores et macroalgues 

Au sein des écosystèmes marins, les herbivores possèdent une fonction majeure dans 

le contrôle de la production primaire ainsi que dans la résistance (Ghedini et al., 2015) et la 

résilience (Anthony et al., 2011) des communautés benthiques. Le maintien des populations 

de brouteurs et de leur rôle fonctionnel est donc essentiel dans un contexte de changement 

climatique. Les résultats obtenus expérimentalement sur les assemblages de bancs de maërl 

suggèrent des modifications importantes dans la structure trophique en lien avec 

l’augmentation de la température et de la pCO2. Ces divergences, peuvent être associées à : 
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- un effet direct sur la physiologie des macroalgues et un changement dans la 

disponibilité des sources pour les brouteurs (Article n°1 ; Díez et al., 2012 ; Short et 

al., 2014),  

- un impact sur la physiologie des brouteurs, altérant la répartition de l’énergie entre les 

différentes fonctions métaboliques (Articles n°1 et n°4 ; Wood et al., 2008) (Garilli et 

al., 2015), 

- un changement dans la qualité nutritionnelle des sources (rapport C:N : Article n°3 ; 

Van Alstyne et al., 2009 ; Ober & Thornber, 2017 ; composés de défense : Arnold et 

al., 2012) altérant leur palatabilité pour les brouteurs (Poore et al., 2016).  

Les études réalisées dans cette thèse sur les assemblages de cuvettes intertidales ne 

permettent pas d’appréhender de manière précise les conséquences des changements futurs 

sur les interactions entre les herbivores et les macroalgues. Un déclin du métabolisme a 

cependant été mesuré chez P. ulyssiponensis et G. pennanti avec l’acidification et le 

réchauffement des océans (Annexe n°2). La physiologie des gastéropodes intertidaux est 

propre à chaque espèces, dépendant notamment de leur hauteur sur l’estran (Tagliarolo et al., 

2013). Ainsi, le déclin des taux de calcification et d’excrétion observé dans notre étude est, 

par conséquent, difficile à extrapoler à l’ensemble des cuvettes. En milieu intertidal, 

Underwood (1980) a démontré que le retrait des brouteurs en zone médiolittorale engendrait 

une colonisation immédiate par des macroalgues foliacées, changeant ainsi la composition des 

assemblages de macroalgues (Matthiessen et al., 2007).  Des changements dans la qualité 

nutritionnelle des macroalgues avec l’acidification et le réchauffement des océans pourraient 

également affecter la structure et le fonctionnement des assemblages de cuvettes. Ce 

paramètre a cependant été peu étudié en milieu intertidal (Gutow et al., 2014). 

c. Conséquences des changements futurs sur la diversité fonctionnelle 

Au-delà de l’impact potentiel du changement climatique sur la biodiversité marine 

(Widdicombe & Spicer, 2008), un manque de connaissances persiste sur les conséquences 

qu’auront ces changements sur la diversité fonctionnelle associée (Hooper et al., 2005). Le 

maintien de la diversité fonctionnelle joue un rôle majeur sur la résistance d’un écosystème 

face aux changements environnementaux (Schiel, 2006 ; Valencia-Gómez et al., 2015). La 

redondance fonctionnelle correspond à un ensemble d’espèces (groupe fonctionnel) 

partageant un rôle similaire dans le fonctionnement de l’écosystème (Walker, 1992). D’un 



Discussion 

 

210 

 

point de vue écologique, plus un groupe fonctionnel est important – c’est-à-dire constitué 

d’un grand nombre d’espèces partageant la même fonction – moins la perte d’une espèce 

issue de ce groupe perturbera la stabilité de l’écosystème. Par exemple, les résultats obtenus 

sur les bancs de maërl mettent en évidence l’impact significatif des changements futurs sur 

l’oursin P. miliaris, à travers une diminution de son métabolisme et des flux de transferts en 

carbone. Dans l’hypothèse d’une diminution de l’abondance de cette espèce dans le futur 

et/ou de sa capacité à réguler la biomasse en épiphytes sur les bancs de maërl, les 

conséquences à l’échelle de l’écosystème pourraient être réduites si la fonction de broutage 

était effectuée par d’autres espèces. Sur les bancs de maërl de la rade de Brest, l’oursin 

Paracentrotus lividus présente également un rôle majeur dans la régulation des macroalgues 

(Guillou et al., 2002). Bien que ce dernier soit capable de maintenir son équilibre acido-

basique sur le court terme face à l’acidification des océans (Catarino et al., 2012), les forts 

coûts métaboliques induits risqueraient d’affecter cette espèce sur un plus long terme. En cas 

de déclin des populations de P. miliaris et P. lividus, la régulation des épiphytes serait ainsi 

altérée, les gastéropodes G. magus et J. exasperatus possédant un régime alimentaire différent 

(cf. article n°3) et occupant donc probablement une niche trophique différente.  

À l’inverse, la perte d’une espèce possédant un rôle fonctionnel qu’elle est la seule à 

posséder, risque d’avoir des répercussions majeures sur l’écosystème (Schiel, 2006). Par 

exemple, la diminution d’abondance de l’espèce ingénieure L. corallioides, attendue dans le 

futur, altèrerait la fonction d’habitat qu’elle exerce, avec des conséquences drastiques pour la 

biodiversité associée si cette fonction n’est pas remplacée (Sunday et al., 2016). C’est le cas 

également pour les cuvettes intertidales, dont l’altération de traits fonctionnels au sein des 

assemblages pourrait modifier les interactions entre facteurs physico-chimiques et biologiques 

et l’intérêt écologique qu’elles exercent. 
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2. Interactions avec d’autres perturbations d’origine anthropique 

a. Les bancs de maërl 

Outre l’acidification et le réchauffement des océans, les bancs de maërl sont exposés à 

diverses menaces d’origine anthropique dont l’interaction est susceptible d’agir de manière 

additive, synergique ou antagoniste (Crain et al., 2008). Dans un premier temps, la forte 

biodiversité associée aux bancs de maërl en fait un lieu privilégié pour l’exploitation d’un 

grand nombre d’espèces possédant un fort intérêt économique (Grall & Hall-Spencer, 2003 ; 

Kamenos et al., 2004a,b,c). L’activité de pêche intensive qui en résulte (par dragage et 

chalutage de fond) est à l’origine d’une altération de la complexité structurelle de l’habitat 

affectant le rôle écologique qu’il exerce. Au sein des bancs de maërl exploités en rade de 

Brest, la proportion de maërl mort dans les sédiments de surface peut atteindre 80 à 100 % 

(Hily et al., 1992). Le maërl mort, d’origine peu affecté par le changement global compte-

tenu de sa localisation plus profonde dans les sédiments, se retrouve alors exposé aux 

changements environnementaux en surface des bancs de maërl. Le stockage du carbone dans 

les sédiments serait ainsi affecté à travers une augmentation de la dissolution des carbonates 

induite par l’augmentation de la pCO2 et de la bioérosion par la macrofaune benthique, 

modifiant également les flux de carbone à l’échelle des bancs de maërl.  

D’autres changements locaux tels que l’eutrophisation, l’augmentation de la 

sédimentation et l’introduction de nouvelles espèces, risquent d’avoir des effets majeurs sur 

les bancs de maërl et d’augmenter leur vulnérabilité face au changement global (Grall & 

Glemarec, 1997 ; Riul et al., 2008). Par exemple, au cours du XIX
ème

 et du XX
ème

 siècle, 

l’introduction et l’invasion du gastéropode Crepidula fornicata sur les côtes européennes a eu 

pour conséquences d’augmenter l’envasement des bancs de maërl et d’entrer en compétition 

pour l’espace avec de nombreuses espèces natives (Thouzeau et al., 2000). À l’échelle 

globale, les conséquences des pressions anthropiques sur les bancs de maërl dépendent des 

régions considérées. Par exemple, le long des côtes du Brésil, les bancs de maërl sont affectés 

de manière directe par l’extraction de 96 000 à 120 000 tonnes de carbonates de calcium par 

an, ainsi que par les conséquences indirectes liées l’exploitation de gisements fossiles 

(Amado-Filho et al., 2016). 
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b. Les cuvettes intertidales 

Dans leur étude, Thompson et al. (2002) prédisent que l’introduction de nouvelles 

espèces risque d’augmenter dans les prochaines décennies, représentant l’une des plus 

grandes menaces pour les habitats intertidaux. Ce phénomène concernerait l’introduction de 

nouveaux pathogènes et/ou parasites, susceptibles de trouver de nouveaux hôtes (Sindermann, 

1992 ; Harvell et al., 1999 ; Burreson et al., 2000) ainsi que de nouveaux compétiteurs et/ou 

prédateurs, pouvant causer des changements majeurs dans les communautés d’origine 

(Thompson et al., 2002 ; Olabarria et al., 2013). Par exemple, l’introduction et l’invasion de 

certaines espèces de macroalgues, comme l’algue brune Sargassum muticum, est susceptible 

de modifier la réponse des communautés de cuvettes face au changement climatique 

(Olabarria et al., 2013). En effet, plusieurs études ont démontré que de potentiels 

changements dans la structure des assemblages de macroalgues formant la canopée affectaient 

la performance des assemblages (Bruno et al., 2005 ; Olabarria et al., 2013), modifiant l’accès 

à la lumière et aux ressources nutritives (Tait & Schiel, 2011).  

L’acidification et le réchauffement des océans pourraient également interagir avec 

d’autres modifications environnementales, telles que l’augmentation de l’eutrophisation en 

milieu côtier et l’élévation du niveau des océans. Ce dernier facteur risque notamment 

d’induire des changements majeurs dans la distribution, l’abondance et la diversité des 

assemblages intertidaux (Jackson & McIlvenny, 2011), bien que ces conséquences soient 

difficilement généralisables à l’échelle globale (Thorner et al., 2014). 

3. Conséquences sur les « services écosystémiques » 

Les nombreuses pressions anthropiques agissant sur les écosystèmes côtiers en font 

l’un des systèmes naturels les plus menacés à l’échelle globale (Lotze et al., 2006 ; Halpern et 

al., 2008). Le déclin des habitats côtiers affecte un certain nombre de « services 

écosystémiques » (Worm et al., 2006), comme le nombre de pêcheries viables et les fonctions 

de nurserie des habitats (récifs coralliens, herbiers, bancs de maërl…) et de détoxification 

fournie par les suspensivores et par la végétation marine (Barbier et al., 2011). Plus 

largement, les « services écosystémiques » se rapportent « aux bénéfices que la population 

humaine obtient des écosystèmes » (Millennium Ecosystem Assessment [MEA], 2005). D’un 

point de vue économique, ce terme regroupe principalement deux catégories différentes, les 

biens et les services (Figure 31 ; Barbier et al., 2011). 
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 Les biens correspondent aux produits obtenus des écosystèmes. Concernant les bancs 

de maërl, les ressources exploitées telles que de nombreuses espèces de bivalves (pétoncles, 

coquilles Sainst-Jacques, praires... ; (Kamenos et al., 2004a,b) et de poissons (morue) 

(Kamenos et al., 2004c), représentent un intérêt économique majeur (Grall & Hall-Spencer, 

2003). La dégradation de cet habitat, liée aux différentes pressions anthropiques auxquelles il 

est soumis, risque ainsi d’avoir des répercussions considérables sur le rôle fonctionnel qu’il 

exerce, affectant la biodiversité associée et réduisant la disponibilité de produits présentant un 

fort intérêt pour la population humaine. Les cuvettes intertidales représentent un milieu 

apportant peu de biens de manière directe. Cependant, une altération de leur fonctionnement 

et de leur rôle de zone de reproduction et de nurserie pourrait avoir des conséquences 

indirectes sur les biens apportés par d’autres écosystèmes aux alentours. 

 Les services correspondent aux bénéfices indirects comme le tourisme ou certaines 

fonctions écologiques, telles que la purification de l’eau, la régulation climatique et le 

contrôle de l’érosion côtière. Par exemple, les bancs de maërl possèdent un intérêt pour 

différentes activités récréatives, en protégeant les plages (Grall & Hall-Spencer, 2003) et 

fournissant des sites de plongée sous-marine. 
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Figure 31. Evaluation économique générale des différents biens et services d’un écosystème 

en lien avec les perturbations anthropiques. Schéma modifié d’après Barbier et al. (2011). 

4. Limites des approches expérimentales : l’importance des conditions 

environnementales et biologiques naturelles 

L’approche expérimentale en mésocosmes représentent une méthode efficace pour 

caractériser les changements physiologiques et structurels attendus aux échelles spécifique et 

communautaire face à un nombre limité de perturbations environnementales (Hale et al., 

2011). Cependant, les résultats obtenus ne peuvent prétendre simuler de manière réelle les 

changements attendus pour la fin du siècle. En effet, les différentes études menées au cours de 

cette thèse ont mis en évidence l’importance des conditions environnementales naturelles 

subies par les organismes (saisons, variabilité physique et chimique…) sur la réponse des 

communautés face à l’acidification et au réchauffement des océans. De plus, les approches 

expérimentales ne permettent de considérer qu’un nombre restreint d’interactions spécifiques, 

réduisant la vision de l’impact du changement climatique futur sur les écosystèmes étudiés.  
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En complément des études expérimentales en laboratoires, les études réalisées in situ 

au niveau de zones d’émissions naturelles de CO2 intègrent la variabilité naturelle des 

paramètres physiques et chimiques ainsi que la complexité des processus écosystémiques tels 

que la production, la compétition et la prédation (Hall-Spencer et al., 2008). Cependant, une 

des limites de cette approche réside dans la variabilité temporelle des émissions de CO2 

volcanique et ainsi du pH. La libération de gaz toxiques peut également induire un biais dans 

l’interprétation de la réponse des organismes (Boatta et al., 2013). De plus, ces études ne 

permettent pas de prendre en compte l’influence d’autres facteurs environnementaux, tels que 

la température ou la désoxygénation, susceptible d’interagir avec l’acidification des océans.  

Afin d’améliorer la compréhension de l’impact futur de l’acidification des océans sur 

les communautés marines, les projets x-FOCE (“Free Ocean Carbon dioxyde Enrichment 

Experiment”) ont été développés. L’approche FOCE consiste à étudier la réponse de diverses 

espèces et communautés à partir d’expérimentations manipulant le pH in situ (Gattuso et al., 

2014). A ce jour, des projets FOCE ont été menés sur différents écosystèmes tels que des 

sédiments profonds (dpFOCE, Barry et al., 2013), des sédiments polaires (antFOCE), un récif 

corallien (cpFOCE, Marker et al., 2010), un herbier de Posidonies (eFOCE, Gattuso et al., 

2014) et un banc de sable côtier (swFOCE). 
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Perspectives 

Ce travail de thèse a contribué à évaluer la réponse de communautés de banc de maërl 

et de cuvette intertidale face à l’acidification et au réchauffement des océans. Les 

expérimentations réalisées sur une durée de trois mois ne permettent cependant pas de prendre 

en compte les changements pouvant avoir lieu sur des périodes de temps plus longues. En 

effet, les différents travaux menés au cours de cette thèse ont porté sur des organismes 

récoltés en milieu naturel et directement soumis à différentes conditions expérimentales de 

pCO2 et de température. Les projections émises reposent ainsi sur l’hypothèse que la réponse 

mesurée sur les organismes actuels s’appliquera aux organismes futurs. Considérer la réponse 

des organismes marins sur le long terme présente donc un fort intérêt compte-tenu des 

mécanismes potentiels d’acclimatation et d’adaptation pouvant intervenir. 

La capacité d’adaptation du maërl risque d’être limitée face à l’acidification et au 

réchauffement des océans, notamment en raison de son temps de génération important 

(Martin & Hall-Spencer, 2016). Cependant, l’acclimatation des herbivores à plus long terme 

pourrait jouer un rôle majeur dans la restauration de leur capacité à réguler le développement 

des épiphytes du maërl. La plasticité trans-générationnelle correspond à l’héritage non 

génétique transmis des adultes à leur descendance lors de leur exposition à un stress 

environnemental (Byrne, 2011), tels que l’approvisionnement maternel en ressources 

nutritives ou les modifications épigénétiques influençant l’expression des gènes (Allen et al., 

2008 ; Marshall, 2008 ; Ross et al., 2016). Cette transmission influence la réponse de la 

descendance face à cette même perturbation (Munday, 2014) et permet à des populations de 

se maintenir dans un contexte de stress persistant, jusqu'à l’apparition de mutations 

sélectionnant les individus les mieux adaptés (Sultan, 2007). L’importance de ce processus a 

été mise en évidence chez plusieurs espèces de mollusques et d’échinodermes, démontrant 

une sensibilité réduite des individus des générations suivantes face à l’acidification des océans 

(Ross et al., 2016; Thomsen et al., 2017). Ainsi, de nouvelles études pourraient permettre (1) 

de considérer l’importance de l’acclimatation trans-générationnelle dans la réponse 

d’herbivores face au changement climatique et (2) de comprendre comment les interactions 

entre les herbivores et les macroalgues (taux de consommation, d’assimilation…) sont 

susceptibles d’évoluer sur le long terme. 
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L’étude des interactions entre les herbivores et les macroalgues est donc essentielle à 

la compréhension de la réponse des communautés marines face au changement climatique. Au 

cours de cette thèse, il a été montré que la modification de la structure trophique de la 

communauté de banc de maërl, en lien avec l’acidification et le réchauffement des océans, 

pouvait résider dans l’altération de la qualité nutritionnelle des macroalgues. Cependant, un 

manque d’information persiste quant à l’influence des changements futurs sur la synthèse de 

composés de défense chez les macroalgues en réponse au broutage, et sur les conséquences de 

ces changements sur la physiologie des herbivores. De rares études ont permis de mettre en 

évidence l’influence du changement global sur la synthèse de composés phénoliques 

(Swanson & Fox, 2007 ; Arnold et al., 2012) mais aucune n’a étudié directement les 

répercussions sur les herbivores. Ainsi, de nouveaux travaux pourraient permettre (1) de 

caractériser les différents types de composés de défense en conditions ambiantes et futures de 

température et de pCO2, en présence et en l’absence de brouteurs et (2) de cibler certains de 

ces composés afin de quantifier leur présence dans chacune des conditions de température, de 

pCO2 et de broutage. Des mesures physiologiques pourraient être effectuées en parallèle chez 

les brouteurs, afin de (3) comprendre l’importance de ces composés de défense dans leur 

capacité à réguler l’abondance des macroalgues.   

Enfin, les résultats obtenus dans cette thèse indiquent qu’à l’inverse des communautés 

de bancs de maërl, celles associées aux cuvettes intertidales possèdent une forte résistance 

face à l’acidification et au réchauffement des océans. Cette résistance serait notamment liée à 

l’adaptation des espèces colonisant les cuvettes aux conditions physico-chimiques qu’elles 

subissent naturellement (Egilsdottir et al., 2013 ; Tagliarolo et al., 2013 ; Guenther & 

Martone, 2014 ; Williamson et al., 2017). Cependant, en fonction de leur hauteur sur l’estran, 

les cuvettes présentent des variations physico-chimiques plus ou moins importantes, 

influençant les mécanismes de tolérance mis en place par les organismes (Tagliarolo et al. 

2013). Dans un contexte de changement climatique, l’hypothèse ainsi émise serait que des 

individus colonisant des cuvettes plus hautes sur l’estran possèderaient une résistance accrue 

face au changement global par rapport à des organismes colonisant des cuvettes plus basses. 

À travers une approche expérimentale, l’impact de l’acidification et du réchauffement des 

océans pourrait être évalué de manière inter- et intraspécifique sur des organismes récoltés à 

différents niveaux sur l’estran. Ceci afin de caractériser de manière plus précise l’importance 

de la variabilité physico-chimique naturelle dans la résistance des espèces et des 

communautés de cuvettes intertidales face au changement global. 



 

 

 

 

  



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

« Le débat est terminé. Il s'agit désormais de discuter  

des solutions pour résoudre le problème. » 

Ban Ki-moon, décembre 2007 
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Annexes 

Annexe 1. Photographie au microscope électronique à balayage illustrant la présence 

potentielle de microorganismes endolithes au sein de thalles morts de l’espèce de maërl L. 

corallioides. 
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Annexe 2. Taux de respiration, de calcification nette et d’excretion (moyenne ± erreur-type) 

des gastéropodes Patella ulyssiponensis (a, b et c, respectivement) et Gibbula pennanti (d, e 

et f, respectivement) dans les différents traitements de pCO2 (A-pCO2 = pCO2 ambiante ; H-

pCO2 = pCO2 élevée) et de température (T = température ambiante; T+3°C = température 

élevée). Les espèces ont été maintenues en assemblages pendant trois mois en conditions 

hivernale (gris foncé) et estivale (gris clair). 
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Annexe 3. Taux de productions primaires nette et brute (a et b, respectivement), de 

respiration (c) et de calcification à la lumière et à l’obscurité (d et e, respectivement ; 

moyenne ± erreur-type, n = 5) mesurés pour les assemblages dans les différents traitements de 

pCO2 (A-pCO2 = pCO2 ambiante ; H-pCO2 = pCO2 élevée) et de température (T = 

température ambiante; T+3°C = température élevée). Les assemblages ont été maintenues 

pendant trois mois en conditions hivernale (gris foncé) et estivale (gris clair). 
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Impacts de l’acidification et du réchauffement des océans sur la diversité et le rôle fonctionnel des 

communautés associées aux macroalgues 

Résumé 

 L’acidification et le réchauffement des océans prévus pour la fin du siècle sont susceptibles 

d’avoir des conséquences drastiques sur la structure et le fonctionnement des écosystèmes marins. Un 

manque de connaissance persiste cependant quant à l’impact des changements futurs sur la réponse des 

communautés marines. Cette thèse a pour objectif de fournir de nouveaux éléments de compréhension de 

l’impact de l’acidification et du réchauffement des océans à l’échelle communautaire, en considérant un 

écosystème aux propriétés physico-chimiques hypervariables, les cuvettes intertidales, et un écosystème 

plus stable, les bancs de maërl. Des assemblages expérimentaux ont été reconstitués en laboratoire à partir 

des principales espèces de macroalgues calcaires et non calcaires et de brouteurs, composant ces deux 

écosystèmes. Ces assemblages ont été soumis à des conditions actuelles et futures de température et de 

pCO2. L’acidification et le réchauffement des océans sont à l’origine d’une altération de la structure et de 

fonctionnement des assemblages de banc de maërl, à travers une augmentation de la productivité des 

macroalgues non calcaires et un déclin des taux de calcification du maërl. De plus, la physiologie des 

brouteurs est négativement impactée par les changements futurs, altérant la structure trophique des 

assemblages. L’acidification et le réchauffement des océans n’ont en revanche pas d’effet sur la 

productivité des assemblages de cuvettes. L’environnement hypervariable confèrerait ainsi une résistantes 

accrue aux communautés de cuvettes intertidales face aux changements futurs, en comparaison de 

communautés issues d’environnements plus stables, comme les bancs de maërl. 

Mots clés : CO2 ; température ; bancs de maërl ; cuvettes intertidales ; communauté ; interactions 

spécifiques 

Impact of ocean acidification and warming on the diversity and the functioning of macroalgal 

communities 

Abstract 

Predicted ocean acidification and warming for the end of the century may have drastic 

consequences on the structure and functioning of marine ecosystems. However, a lack of knowledge 

persists on the impact of future changes on the response of marine communities. This thesis aims to 

provide new understanding of the impact of ocean acidification and warming at the community level. For 

this, two ecosystems have been considered: rockpools, characterized by high physico-chemical 

variations, and maerl beds, with smaller variations. In the laboratory, artificial assemblages were 

created from the main calcareous and fleshy macroalgal and grazer species present in these two 

ecosystems. Created assemblages have been subjected to ambient and future temperature and pCO2 

conditions. Ocean acidification and warming altered the structure and functioning of maerl bed 

assemblages, through an increase in the productivity of non-calcareous macroalgae and a decline in maërl 

calcification rates. The physiology of grazers is negatively impacted by future changes, which altered 

assemblages’ trophic structure. On the other hand, ocean acidification and warming had no effect on the 

productivity of rockpool assemblages. The highly variable environment may thus increase the resistance 

of rockpool communities to future changes, compared to communities from more stable environments, 

such as maerl beds. 

Keywords: CO2, temperature, maerl beds, rockpools, community, species interactions 


