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Résumé 

Les effets des changements climatiques sur les écosystèmes et les sociétés 
actuellement sont indéniables. Aujourd’hui, les recommandations des experts scientifiques 
vont dans le sens d’une réduction urgente des émissions des gaz à effet de serre à l’origine 
des changements climatiques. Avec son large domaine maritime, la France dispose de 
nombreux gisements lui permettant de développer les Energies Marines Renouvelables, et 
notamment les parcs éoliens. Or, les parcs éoliens en mer sont connus pour transformer les 
structures des communautés locales via (i) l’effet récif suite à la colonisation des parties 
immergées des machines ; (ii) l’effet Dispositif de Concentration de Poissons induit par 
l’attraction des poissons autour des éoliennes ; et (iii) l’effet réserve dû à la restriction partielle 
ou totale des activités de pêche au sein des parcs. Ces parcs éoliens vont s’insérer dans des 
écosystèmes soumis à de nombreuses autres pressions. Par conséquent, il est important 
d’avoir une approche holistique de l’écosystème pour estimer l’ensemble des effets directs et 
indirects de ces pressions combinées sur les communautés marines. L’objectif de cette thèse 
est de mettre en place une approche écosystémique afin d’estimer les effets combinés de 
deux pressions, l’implantation d’un parc éolien flottant dans le Golfe de Gascogne et les 
changements climatiques. 

Pour répondre à cet objectif, la thèse se structure en trois parties. Dans un premier 
temps, un modèle de distribution spatiale des espèces a servi à projeter la niche écologique 
potentielle des espèces de poissons et de céphalopodes du Golfe de Gascogne sous deux 
scenarii de changement climatique (RCP2.6 et RCP8.5) aux horizons 2050 et 2100. Les niches 
écologiques de plusieurs espèces subtropicales ont également été projetées afin d’intégrer les 
déplacements latitudinaux des espèces dus à l’augmentation de la température de l’eau. Les 
résultats ont montré que les espèces indigènes benthiques et démersales seraient plus 
affectées que les espèces pélagiques entrainant une forte perte de richesse spécifique le long 
des côtes française. Cette perte serait compensée par l’arrivée des espèces non indigènes, 
aboutissant à une tropicalisation des communautés dans les zones de moins de 50 mètres de 
profondeur. Dans un deuxième temps, afin de prendre en compte les nouvelles relations 
trophiques qu’induiraient l’arrivée d’espèces non indigènes dans le Golfe de Gascogne, 
plusieurs modèles Ecopath ont été mis en place. Chaque modèle illustre une hypothèse 
d’arrivée en termes de groupes trophiques et de biomasses. Une série d’indicateurs a été 
calculée mettant en évidence que les effets combinés de l’augmentation de la température 
de l’eau et de l’arrivée d’espèces non indigènes dans le Golfe de Gascogne entraineraient de 
profonds changements dans la structure et le fonctionnement du réseau trophique. Enfin, un 
modèle Ecospace a été créé en le forçant par les résultats des modèles de niche précédents 
pour intégrer le changement climatique. L’objectif de cette troisième partie était de simuler 
l’implantation d’un parc éolien flottant, avec ses effets sur la faune marine, dans un 
écosystème déjà soumis au changement climatique. Ce modèle a montré une cascade 
trophique à l’intérieur des parcs suite à l’attraction de prédateurs supérieurs ainsi que des 
conséquences différentes sur les communautés marines selon que les éoliennes soient posées 
ou flottantes.  

Mots clés : approche écosystémique ; modèle de niche ; modèle trophique ; parc éolien en 
mer ; changement climatique ; espèces non indigènes ; réseau trophique ; activités de pêche. 
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Abstract  

The effects of climate change on ecosystems and societies are currently undeniable. 
Today, the recommendations of scientific experts point towards an urgent reduction of 
greenhouse gas emissions causing climate change. With its large maritime domain, France has 
many deposits which permit to develop Renewable Marine Energies, and in particular wind 
farms. However, offshore wind farms are known to transform the structures of local 
communities via (i) the reef effect following the colonization of the submerged parts of the 
machines; (ii) the Fish Aggregating Device effect induced by the attraction of fish around the 
wind turbines; and (iii) the reserve effect due to the partial or total restriction of fishing 
activities within the farms. These wind farms will be inserted in ecosystems already submitted 
to many other pressures. Therefore, it is important to have a holistic ecosystem approach to 
estimate the overall direct and indirect effects of these combined pressures on marine 
communities. The objective of this thesis is to implement an ecosystem approach to estimate 
the combined effects of two pressures, the implementation of a floating wind farm in the Bay 
of Biscay and the climate change. 

To do so, the thesis is structured in three parts. First, a spatial distribution model of 
species was used to project the potential ecological niche of fish and cephalopod species in 
the Bay of Biscay under two climate change scenarii (RCP2.6 and RCP8.5) for the horizons 2050 
and 2100. The ecological niches of several subtropical species have also been projected in 
order to integrate the latitudinal movements of species due to the increase in sea 
temperature. The results showed that native benthic and demersal species would be more 
affected than pelagic species leading to an important loss of species richness along the French 
coasts. This loss would be compensated by the arrival of non indigenous species, leading to a 
tropicalisation of communities in areas less than 50 meters deep. Secondly, in order to take 
into account the new trophic relationships due to the arrival of non indigenous species in the 
Bay of Biscay would induce, several Ecopath models have been created. Each model illustrates 
an arrival hypothesis in terms of trophic groups and biomasses. A series of indicators were 
calculated showing that the combined effects of increased sea temperature and the arrival of 
non indigenous species in the Bay of Biscay would lead to deep changes in the structure and 
functioning of the trophic network. Finally, an Ecospace model was created by forcing it by 
the results of previous niche models to integrate climate change effects. The objective of this 
third part was to simulate the implementation of a floating wind farm, with its effects on 
marine fauna, in an ecosystem already submitted to climate change. This model showed a 
trophic cascade within the farms following the attraction of top predators as well as different 
consequences on marine communities depending on whether the wind turbines are fixed or 
floating.  

 

Key words: ecosystem approach ; niche models ; trophic models ; offshore windfarms ; 
climate change ; non indigenous species ; trophic networks ; fisheries. 
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1. Un océan qui change 
Depuis la révolution industrielle au XIXème siècle, les pressions anthropiques sur la 

planète, et en particulier les émissions de gaz à effets de serre (Figure 1), ont augmenté de 

manière continue, aboutissant à un changement climatique sans précédents dans l’histoire de 

l’humanité (Charlson et al., 1992; Ruddiman, 2003; Steffen et al., 2011). Les conséquences 

sont déjà visibles à échelle globale depuis plusieurs années (Walther et al., 2002; Parmesan et 

Yohe, 2003; Root et al., 2003) : augmentation de la température atmosphérique mondiale, 

des évènements extrêmes, des précipitations (Trenberth, 2011)… Pour étudier les tendances 

du changement climatique, le GIEC (Groupe d’experts Intergouvernemental sur l’Evolution du 

Climat) a été créé en 1988 par l’Organisation Météorologique Mondiale et le Programme des 

Nations Unies pour l’Environnement. Il établit régulièrement des rapports de synthèse des 

avancées scientifiques sur l’évolution du climat, dans le but d’éclairer les politiques et la 

société civile sur les enjeux climatiques. Pour permettre l’utilisation des projections 

standardisées dans les études scientifiques, des scenarii de forçage radiatif ont été modélisés 

par les experts du GIEC, considérant ainsi l’ensemble des possibilités de l’évolution du climat. 

Les Representative Concentration Pathway (RCP) illustrent la quantité d’énergie 

supplémentaire (en W.m-²) que recevra la Terre en 2100, par rapport à ce qu’elle recevait à 

l’ère préindustrielle. Il existe quatre RCP, nommés selon leur forçage radiatif : RCP2.6 (« strong 

mitigation » ; +2,6 W.m-2), RCP4.5, RCP6 et RCP8.5 (« business as usual »).   

 

 
Figure 1 : variations de la concentration en carbone atmosphérique depuis 1960 (Keeling et al., 2005) 

 

Les océans ne sont pas épargnés par le changement climatique (Hansen et al., 2006; 

Hoegh-Guldberg et al., 2018). Les experts du GIEC ont modélisé une augmentation de 0,6°C 

de la température moyenne de la surface des océans en 2060 sous le scénario RCP2.6 et de 

1,5°C sous le scénario RCP8.5 (Figure 2). Avec l’augmentation de la température, Lotze et al. 
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(2019) ont projeté une diminution de la biomasse moyenne de la faune marine au niveau 

mondial, qui va de -5% sous le RCP2.6 jusqu’à -17% sous le RCP8.5 en 2100, sans tenir compte 

des activités de pêche. Cette diminution est particulièrement élevée dans les hauts niveaux 

trophiques et aura des conséquences sur les pêcheries. Cheung et al. (2016) prévoient une 

perte de 3 millions de tonnes de captures par degré d’augmentation de la température. 

Couplée à la forte capacité d’absorption du CO2 par les océans (Sabine, 2004), l’augmentation 

de la température entraine de profondes conséquences : acidification (Doney et al., 2009), 

diminution de l’oxygène dissous (Schmidtko et al., 2017) et expansion thermique (et donc 

augmentation du niveau des mers (Hoegh-Guldberg et al., 2018), auxquelles les organismes 

marins doivent s’adapter.  

 

 
Figure 2 : projections de l’évolution des anomalies de température moyenne mondiale de la surface 
des océans, depuis 1980 jusqu’à 2060 selon les quatre scenarii du GIEC : RCP2.6 (« strong mitigation »), 
RCP4.5, RCP6 et RCP8.5 (« business as usual »). Source : climatesignals.org 

 

Au changement climatique s’ajoutent les pressions dues à la démographie humaine 

croissante : alors qu’il y avait 2,5 milliards de personnes sur Terre en 1950, le seuil des 7 

milliards a été franchi en 2011 et la population humaine est aujourd’hui de 7,7 milliards. Or, 

en 2017, 60% de la population mondiale vivait sur le littoral, c’est-à-dire à moins de 100 km 

de la mer. La pression démographique sur les côtes a des conséquences radicales sur les 

écosystèmes marins : pollution (organique, chimique et plastique), destruction des habitats et 

surexploitation des stocks en sont les principales (Halpern et al., 2015). Egalement, la 

dégradation des écosystèmes terrestres agit directement sur les écosystèmes marins. Par 

exemple, l’artificialisation des sols et la déforestation entrainent un lessivage important, cause 

de l’eutrophisation, ainsi qu’un transport des métaux lourds et des déchets dans les océans 

(Anderson et al., 2002; Diaz et Rosenberg, 2008). Enfin, l’évolution croissante des besoins 

humains, exacerbe les pressions exercées sur les écosystèmes, qu’ils soient terrestres ou 
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marins (Gupta et Ogden, 2009). La demande croissante d’un confort toujours plus grand (e.g. 

désir de nouvelles technologies gourmandes en terres rares, consommation importante de 

produits d’origine animale, banalisation des voyages très longue distance, utilisation 

démesurée d’énergies) se fait au détriment des écosystèmes. 

De la même manière que le GIEC regroupe des experts sur l’évolution du climat, il existe 

une organisation intergouvernementale spécialisée dans les pertes de la biodiversité. La 

Plateforme Intergouvernementale Scientifique et Politique sur la Biodiversité et les Services 

écosystémique (IPBES en anglais) a été créée en 2012 par 94 gouvernements. Elle regroupe 

un ensemble d’experts qui travaillent sur quatre thèmes liés à l’érosion de la biodiversité : 

fournir des évaluations sur des sujets spécifiques, apporter un soutien aux politiques, apporter 

des connaissances en priorisant les besoins des différents gouvernements et sensibiliser le 

grand public. 

 

Les effets combinés des trois menaces majeures dans les océans (surpêche, pollutions et 

changement climatique) entrainent une forte dégradation des écosystèmes marins (Jackson, 

2008). Tous ces changements ont un impact sur les organismes marins, entraînant la 

modification des métabolismes et des comportements (Doney et al., 2012), ainsi que le 

déplacement des aires de distribution des espèces (Poloczanska et al., 2013). Lenoir et al. 

(2020) ont démontré que les espèces marines se déplacent six fois plus vite vers les pôles que 

les espèces terrestres. 

 

Les nombreuses recommandations des experts, et en particulier des membres du GIEC et 

de l’IPBES, insistent sur la nécessité de développer rapidement des solutions qui puissent 

réduire les émissions de gaz à effets de serre ainsi que les pressions auxquelles sont soumis 

les écosystèmes (Scheffer et al., 2001; Nicholson et al., 2019).  

 

2. Les enjeux de la transition énergétique et l’éolien en mer 
Avec le développement des sociétés, la consommation énergétique dans le monde 

augmente drastiquement. Bien que les conséquences environnementales des émissions des 

gaz effets de serre soient aujourd’hui reconnues par tous les pays, la consommation 

d’énergies fossiles (pétrole et charbon) est encore majoritaire (Figure 3).  



19 
 
 

 

 
Figure 3 : évolution de la consommation d’énergie mondiale selon les différentes sources (Dufour, 
2018). 

 

Depuis 1973, la production d’énergie primaire française est passée de 44 Mtep (millions 

de tonnes équivalent pétrole) à 134 Mtep en 2019. Les énergies fossiles étaient majoritaires 

jusque dans les années 2000. L’énergie nucléaire s’est largement développée à partir des 

années 1980 pour atteindre aujourd’hui 77% de la production d’énergie primaire en France. 

Bien qu’émettant moins de gaz à effets de serre, le nucléaire n’est pas une énergie 

renouvelable et les contraintes associées à son utilisation (i.e. limitations des ressources 

d’uranium et gestion des déchets) n’en font pas la solution adéquate sur le long terme. 

 

Dans le cadre des Accords de Paris, entrés en vigueur en 2016, les 195 pays signataires se 

sont engagés à diminuer fortement leurs émissions de gaz à effets de serre pour limiter 

l’augmentation de la température moyenne mondiale à 1,5°C à la fin du siècle (Rogelj et al., 

2016), ce qui correspondrait au scénario du GIEC RCP2.6. Afin de respecter ses engagements, 

la France a pour objectif une diminution de 40% des émissions de gaz à effet de serre en 2030 

par rapport à 1990. Cela implique la réduction des émissions de nombreux secteurs : énergie, 

bâtiments, transports, agriculture, industrie et gestion des déchets. La transition énergétique 

française se traduit par deux mesures : réduire de 50% la consommation énergétique en 2050 

et instaurer 32% d’énergie renouvelable dans la consommation énergétique finale en 2030. 

En 2019, la part d’énergie renouvelable était de 17,2%, majoritairement représentée par 

l’hydraulique (60%), l’éolien terrestre (32%) et le solaire (11%).  

 

Afin de faciliter la transition énergétique et d’atteindre l’objectif du mix énergétique fixé 

pour 2050, la France a mis en place la Programmation Pluriannuelle de l’Energie (PPE), qui fixe 

depuis 2018 et renouvelle tous les 5 ans la trajectoire nationale à suivre en matière d’énergie 

(Figure 4). Les prochains objectifs de la PPE pour 2023 montrent le désir de la France de 

développer rapidement les énergies marines renouvelables (EMR). En effet, avec 11 millions 
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de km² de domaine maritime, la France a potentiellement une très grande réserve d’énergie 

marine à exploiter.  

 

 
Figure 4 : objectifs de la Programmation Pluriannuelle de l’Energie (PPE) pour 2023 concernant 
l’ensemble des énergies renouvelables. Les énergies marines renouvelables sont regroupées dans le 
rectangle noir. Source : statistiques.developpement-durable.gouv.fr 

 

Aujourd’hui, 11 parcs éoliens offshores sont en cours de développement en France (Figure 

5) : 7 parcs posés (totalisant 3500 MW) et 4 parcs flottants en démonstration. L’éolien flottant 

n’existe nulle part encore dans le monde sous forme de parcs commerciaux. Il présente 

plusieurs avantages par rapport aux éoliennes posées, et notamment la possibilité de 

s’affranchir de la profondeur, de par leur installation entre 50 et 200 mètres de profondeur. 

Cela permettrait d’installer les éoliennes plus loin des côtes, dans des zones où les vents sont 

plus forts et plus réguliers. De nombreux gisements exploitables existent en Atlantique et en 

Méditerranée. Cette thèse prend pour contexte le parc de Groix-Belle-Ile. C’est un projet de 

ferme pilote constitué de trois éoliennes flottantes de 180 mètres de hauteur qui seront 

installées pour essai en 2021 à 22 km de la côte.  
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Figure 5 : parcs éoliens offshore actuellement en projet en France 

Source : Syndicat des Energies Renouvelables 

 

Les parcs éoliens en mer, qu’ils soient posés ou flottants, affectent le fonctionnement de 

l’écosystème (Inger et al., 2009) :  

- L’effet récif se caractérise par la colonisation par des organismes fixés de toutes les 

surfaces immergées, qui offrent de nouveaux substrats (Wilson et Elliott, 2009) : pieux 

pour les éoliennes posées, câbles et flotteurs pour les éoliennes flottantes. Les 

principales espèces retrouvées sur ces structures sont des bivalves filtreurs, et 

notamment les moules (Wilhelmsson et Malm, 2008; Langhamer et al., 2009; Krone et 

al., 2013). 

- L’effet DCP (Dispositif de Concentration de Poissons) est l’attraction des poissons 

autour des éoliennes, attirés par la forte biomasse liée à l’effet récif. Ce sont 

principalement des poissons démersaux, benthophages et/ou piscivores, 

(Wilhelmsson et al., 2006; Reubens et al., 2013; Raoux et al., 2017). 

- L’effet réserve est induit par la restriction partielle ou l’interdiction totale des activités 

de pêche dans les parcs. Si ce point est source de nombreuses controverses par rapport 

à ses conséquences pour l’économie locale, elle peut être un bon compromis pour 

permettre d’atteindre les objectifs fixés par la Convention sur la Diversité Biologique 

dont la France est signataire depuis 1994. En effet, la mise en réserve de la zone 
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pourrait induire une augmentation des biomasses de poissons (Coates et al., 2016). A 

long terme, ceci pourrait être bénéfique pour les activités de pêche à proximité du parc 

grâce au spill-over (Halouani et al., 2020), mais aussi permettre la reconstitution de 

stocks de poissons surexploités (Fayram et de Risi, 2007). 

 

Cependant, les énergies tirées des parcs éoliens sont souvent accusées de ne pas être 

totalement vertes, et d’avoir des impacts négatifs importants sur la faune marine (Wright et 

al., 2020). Les éléments les plus notables étant le bruit émis lors de l’installation des éoliennes 

et durant la phase d’exploitation (Middel et Verones, 2017), la destruction de l’habitat due au 

battage de pieu (Miller et al., 2013) et les stratégies d’évitement opérées par l’avifaune 

(Lindeboom et al., 2011) et les mammifères marins. Il est nécessaire de tenir compte de ces 

impacts lors du choix des sites de parcs éoliens (Gasparatos et al., 2017). Enfin, bien que les 

parcs éoliens une fois installés soient neutres en émissions de carbone, les coûts de 

construction et d’installation des éoliennes, notamment en termes d’énergie, sont aussi à 

prendre en considération. 

 

La mer est le lieu d’un nombre croissant d’activités : pêche (professionnelle ou récréative), 

aquaculture, activités touristiques, transport de marchandises, extraction de granulats, 

extraction d’énergies fossiles… Par conséquent, les parcs éoliens vont s’insérer dans des 

territoires soumis à de fortes pressions anthropiques (Pınarbaşı et al., 2020) et viennent 

cristalliser ces conflits d’usage. Oiry (2015) classe les arguments d’opposition en quatre 

catégories : (i) critique de la concertation avec les différents acteurs du milieu ; (ii) cadre de 

vie (e.g. détérioration des paysages, conséquences négatives pour la qualité de vie et la santé); 

(iii) environnement (e.g. perturbations du milieu marin); (iv) socio-économie (e.g. baisse des 

activités de tourisme et de pêche). Il est donc nécessaire de développer des méthodes qui 

évaluent l’ensemble des impacts des parcs éoliens sur les écosystèmes, afin de répondre aux 

interrogations des différents acteurs. 

 

3. La modélisation écosystémique comme outil de gestion 
Les études d’impact environnemental ont longtemps été focalisées sur quelques espèces 

ou groupes trophiques d’intérêt (de Jonge et al., 2019). Cependant, la complexité des réseaux 

trophiques et des flux qui les relient mettent en évidence la nécessité d’une approche 

holistique (Curtin et Prellezo, 2010). La modélisation écosystémique consiste à étudier 

l’ensemble de l’écosystème, ses paramètres biotiques et abiotiques, afin d’évaluer et de 

qualifier les effets directs et indirects d’une perturbation, ainsi que les modifications qu’ils 

engendrent sur les services écosystémiques (Plagányi et al., 2014). L’approche écosystémique 

est surtout utilisée dans le domaine de la gestion des pêches (Pikitch, 2004), mais elle peut 

être adaptée à l’ensemble des perturbations qui touchent les écosystèmes. Elle est 
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aujourd’hui recommandée par la Commission Européenne dans le cadre du descripteur 4 de 

la Directive-Cadre Stratégie pour le Milieu Marin (DCSMM) dans le but d’atteindre le bon état 

écologique des écosystèmes marins (Rombouts et al., 2013).  

 

Le développement d’indicateurs qui traduisent les changements et les pressions auxquels 

sont soumis les écosystèmes est nécessaire pour permettre aux gestionnaires de prendre des 

décisions adéquates sur le long terme (De Jonge et al., 2003). Ces indicateurs permettent de 

faire le lien entre les écosystèmes et le domaine socio-économique. Parmi ces indicateurs, les 

ENA (Ecological Network Analysis) servent à analyser les flux de carbone qui traversent 

l’ensemble d’un réseau trophique et traduisent son organisation et son fonctionnement 

(Ulanowicz, 1986, 2004). Par exemple, ce sont des indices qui quantifient le taux de recyclage, 

l’omnivorie ou la façon dont l’énergie évolue dans le réseau trophique. Ce sont des outils 

d’aide à la décision pertinents car ils traduisent l’écosystème de façon simple et holistique 

(Safi et al., 2019). Ils sont utilisés depuis plusieurs années pour étudier les effets directs et 

indirects de différents types de perturbations : l’extension de système portuaire (Tecchio et 

al., 2016), eutrophisation (Schückel et al., 2015) ou encore chalutage (de Jonge et Schückel, 

2019).  

 

4. Le Golfe de Gascogne 
Le Golfe de Gascogne est une baie ouverte sur l’océan située à l’Est de l’Atlantique Nord 

et qui longe la côte française entre 43°N et 48°N. Il est constitué par un large plateau 

continental d’une profondeur maximale de 200 mètres et bordé par le talus continental. 

Plusieurs fleuves français débouchent dans le Golfe de Gascogne : la Vilaine, la Sèvre, la Loire, 

la Charente et la Gironde. Les températures de surface varient de 8 à 13°C en hiver et de 14 à 

21°C en été. Les eaux du Golfe de Gascogne sont influencées par le Gulf Stream, qui les 

réchauffe, ce qui est une spécificité de  cette région (Palter, 2015).  

 

Le Golfe de Gascogne est soumis à d’importantes pressions anthropiques, de par la forte 

densité de population qui vit sur cette côte (228 habitants.km-2 en 2016). Ainsi, les facteurs 

de dégradation des écosystèmes sont nombreux. Par exemple, une forte eutrophisation est 

due aux nombreux fleuves, notamment la Loire et la Gironde, qui provoque des blooms algaux 

(Labry et al., 2001; Pingree and Garcia-Soto, 2014). A cela s’ajoute une importante pression 

de pêche. En effet, le golfe de Gascogne est la première zone de pêche française en Europe, 

avec les deuxième et troisième plus grands ports de pêche en termes de tonnage en France 

(Lorient et Le Guilvinec) situés au nord du Golfe de Gascogne. Les principaux poissons pêchés 

sont : le merlu, le chinchard, le maquereau, la baudroie, la sole, l’anchois, la sardine et le bar. 

De nombreux engins de pêche sont utilisés dans la zone dont les principaux sont le chalut de 

fond, le filet, le chalut pélagique, la senne tournante et la palangre. 
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Le changement climatique est déjà observé dans le Golfe de Gascogne. Malgré le 

ralentissement du Gulf Stream, la température moyenne annuelle du Golfe de Gascogne a 

augmenté d’environ 0,3°C par décennie depuis 1986 (Michel et al., 2009). Cette augmentation 

serait due à un allongement de la saison chaude, ainsi qu’à une augmentation du nombre de 

jours très chauds (Costoya et al., 2015). Les effets du changement climatique sur les poissons 

indigènes ont été observés, notamment par des modifications de leur biomasse (Hermant et 

al., 2010), de leur migration (Dufour et al., 2010), de leur physiologie (Huret et al., 2016) ou 

encore de leur reproduction (Erauskin-Extramiana et al., 2019). Avec l’augmentation des 

températures, plusieurs espèces subtropicales ont été enregistrées dans le Golfe de 

Gascogne. C’est le cas par exemple du sanglier Capros aper (Blanchard et Vandermeirsch, 

2005) et du pageot à tâches rouges Pagellus bellotti (Iglésias et Lorance, 2016). Ces 

changements entrainent des modifications des communautés marines (Quero, 1998; Poulard 

et Blanchard, 2005; Punzón et al., 2016; Delgado et al., 2018).  

 

5. Les objectifs de la thèse 
L’objectif principal de ma thèse est de comprendre les conséquences d’un parc éolien 

flottant sur un écosystème côtier dans le contexte du changement climatique. Pour cela, j’ai 

développé une approche écosystémique sur le parc flottant de Groix-Belle-Ile, situé dans le 

Golfe de Gascogne. La thèse est structurée en trois grands axes qui peuvent être résumés sous 

forme de questions : 

 

- Quelles espèces de poissons et de céphalopodes seraient présentes dans le Golfe de 

Gascogne en 2050 et 2100 sous les scenarii RCP2.6 et RCP8.5 ? 

- Comment seraient agencés les nouveaux réseaux trophiques suite à ces changements 

de communautés ? 

- Quelles seraient les conséquences sur les communautés marines de l’implantation 

d’un parc éolien flottant dans ces conditions ? 

 

Ce manuscrit est composé de quatre chapitres. Les trois premiers répondent chacun à une 

des questions précédentes, et font ou feront chacun l’objet d’une publication. Le premier 

chapitre a été publié en 2020 dans Marine Ecology Progress Series. Le deuxième sera soumis 

en 2020 et est rédigé en anglais. Le troisième chapitre est une première version rédigée en 

français d’un manuscrit qui sera soumis en 2021. Enfin, le quatrième chapitre est une 

discussion générale des résultats de ces trois articles, ainsi qu’une présentation des 

améliorations et perspectives liées à ces problématiques. 
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 Chapitre I : Climate change in the Bay of Biscay: 

changes in spatial biodiversity patterns could be driven 

by the arrivals of southern species 
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Pour ce chapitre, nous nous sommes intéressés à la première question de 

notre problématique, à savoir quels poissons et céphalopodes seraient 

potentiellement présents dans le Golfe de Gascogne en 2050 et en 2100 sous les 

deux scénarios extrêmes du GIEC : RCP2.6 et RCP8.5. L’utilisation d’un modèle de 

niche écologique a permis de caractériser d’une part les effets du changement 

climatique sur les espèces indigènes du Golfe de Gascogne, comme des 

déplacements d’habitats favorables vers de plus hautes latitudes, ou bien, dans une 

moindre mesure, une diminution de la surface de l’habitat favorable des espèces 

indigènes. D’autre part, le déplacement potentiel de l’habitat favorable de 

certaines espèces subtropicales (actuellement présentes le long de la côte 

marocaine) dans le Golfe de Gascogne pourrait être attendu. Elles deviendraient 

alors des espèces non indigènes (NIS). Avec l’ensemble de ces projections, nous 

avons étudiés les modifications qu’induirait le changement climatique dans les 

communautés marines du Golfe de Gascogne. 

Pour ce faire, nous avons utilisé la méthode des filtres hiérarchiques 

élaborée par Hattab et al (2014) et améliorée par Ben Rais Lasram et al (2020). 

Notre contribution au développement de cette méthode a été d’y intégrer les 

arrivées potentielles d’espèces subtropicales. Cette modélisation consiste à 

superposer deux filtres. Le premier, de résolution grossière, est une enveloppe 

bioclimatique qui prend en compte les deux variables structurantes à l’échelle des 

océans : la température de l’eau, en tenant compte des différentes couches de 

profondeur, et la salinité. Elle est projetée pour toutes les espèces à l’échelle 

mondiale afin de capter l’ensemble des réponses possibles de chaque espèce. Le 

deuxième filtre, de résolution plus fine et à l’échelle du Golfe de Gascogne, ne 

concerne que les espèces benthiques et démersales inféodées au fond. Il utilise des 

variables environnementales locales : la profondeur, la nature de fond, la pente et 

l’orientation de la pente.  

Les résultats ont mis en évidence que les espèces indigènes du Golfe de 

Gascogne ne seraient pas impactées de la même manière par le changement 

climatique. Les espèces benthiques et démersales seraient les plus concernées, 

avec une réduction de la surface de leur niche écologique potentielle, ainsi qu’une 

forte perte de richesse spécifique, en particulier le long des côtes françaises, dans 

les 50 premiers mètres de profondeur. En revanche, les espèces pélagiques 

verraient une plus faible perte de leur richesse spécifique et un déplacement 

latitudinal de leur niche écologique potentielle. Enfin, l’addition des projections des 

niches écologiques potentielles des NIS indique qu’il y aurait un fort changement 

de communautés de long des côtes, qui, couplée à la perte de richesse spécifique 

entrainerait une tropicalisation des communautés dans cette région.  
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Abstract 

Under climate change, future species assemblages will be driven by the movements 

and poleward shift of local species and the arrivals of more thermophilic species from lower 

latitudes. In order to evaluate the impacts of climate change on marine communities in the 

Bay of Biscay, we used the hierarchical filters modelling approach. Models integrated three 

vertical depth layers and considered two IPCC scenarii (RCP2.6 and RCP8.5) and two periods 

(2041–2050 and 2091-2100) to simulate potential future species distributions. Results 

predicted the potentially suitable future ranges for 163 species as well as future arrivals of 

non-indigenous southern species. We aggregated these results to map changes in species 

assemblages. Results revealed that coastal areas would undergo the highest species loss 

among the Bay of Biscay species, depending on their vertical habitat (benthic, demersal, 

benthopelagic or pelagic). Benthic and demersal species were projected to experience a 

westward shift, which would induce a deepening of those species. On the contrary, pelagic 

species were projected to shift northward. Half of the studied species potential ecological 

niche, mostly benthic and demersal ones, were projected to decrease under climate change. 

In addition, a high rate of southern species arrivals is expected (+28%). Assessment of 

community’s composition showed high species replacement within 0-50 m isobath, driven by 

replacement of native species by southern ones. This could lead to a major reorganization of 

trophic networks and have socio-economic impacts. 

 

Keywords: climate change, ecological niche model, habitat model, hierarchical filters, species 

turnover, species distribution. 

 

 



29 
 
 

 

1. Introduction 
Impacts of climate change on biodiversity have been extensively explored and 

documented in the literature over the last two decades (Harvell et al., 2002; Root et al., 2003; 

Hoegh-Guldberg and Bruno, 2010; Poloczanska et al., 2013; Pecl et al., 2017; Lenoir et al., 

2020). There is now firm evidence that the climate is warming and will continue to warm 

(Hoegh-Guldberg et al., 2018). In the marine realm, the world upper-ocean mean temperature 

increased by 0.4°C between 1955 and 2008 (Levitus et al., 2009) and global mean surface 

temperatures are projected to increase from 1.64 to 3.51°C by the end of the century (Hoegh-

Guldberg et al., 2018). Temperature changes impact marine diversity at different levels (Perry, 

2005; Doney et al., 2012), including life history traits (e.g. Genner et al., 2010), abundances  

(e.g. Hermant et al., 2010), range shifts (e.g. Brander, 2003) and in consequence, the related 

trophic networks (e.g. Doney et al., 2012; Albouy et al., 2014).  

 

In order to evaluate climate change impacts on biodiversity and on ecosystem goods and 

services, species distribution models (SDMs) have become relevant tools (Cheung et al., 2009; 

Robinson et al., 2017). Marine SDMs can be built at the global (Cheung et al., 2009), regional 

(Morley et al., 2018) or local scale (e.g. Guillaumot et al., 2018; Wabnitz et al., 2018). They can 

be applied to emblematic species (Vestbo et al., 2018), endemic species (Guillaumot et al., 

2018) or those of commercial interest (Alabia et al., 2016; Butzin and Pörtner, 2016), from 

corals (Cacciapaglia and van Woesik, 2018) to seabirds (Krüger et al., 2018), including 

copepods (Brun et al., 2016) and fishes (Cheung et al., 2016b). Species distribution models are 

useful tools for detecting areas where climate change could deeply impact the biodiversity 

(Jones and Cheung, 2015), therefore also allowing an evaluation of the possible implications 

for fisheries (Weatherdon et al., 2016) or conservation decisions (Vestbo et al., 2018). Most 

marine SDMs confirm a global poleward shift under climate change (Cheung et al., 2009; Chust 

et al., 2014; Weatherdon et al., 2016). However, shifts differ depending on the vertical habitat 

of the species in question. Indeed, in the marine realm, species are distributed in three 

dimensions and one species response to rising temperature is deepening (Dulvy et al., 2008; 

Lenoir and Svenning, 2015). Despite the importance of this vertical dimension, the majority of 

marine SDM studies have only used sea surface environmental layers for both pelagic and 

benthic species range projections (Duffy and Chown, 2017). 

 

Marine fauna spatial responses to climate change are expected to be: deepening (Dulvy et 

al., 2008; Lenoir and Svenning, 2015), habitat fragmentation, making the species persisting in 

a climatic trap (Ben Rais Lasram et al., 2010) and poleward shifts (Chust et al., 2014; 

Guillaumot et al., 2018; Lenoir et al., 2020). Latitudinal shifts would imply the arrival of non-

indigenous thermophilic species, leading to a tropicalisation of marine communities (Cheung 
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et al., 2012). Tropicalisation has already been observed at the global scale, especially in 

temperate marine ecosystems (Vergés et al., 2014) and at the local scale (Sorte et al., 2010; 

Vasilakopoulos et al., 2017).  

 

The northern Atlantic and its neighbouring seas, the North Sea and Baltic Sea, have been 

the subject of development of several SDMs (Gogina et al., 2010; Bucas et al., 2013). The Bay 

of Biscay, located on the eastern side of the northern Atlantic, is an area of particular interest 

due to potential cold species emigration to higher latitudes, but also to the arrival of 

thermophilic species originating from the southern Atlantic. Such outcomes are even more 

realistic because a temperature increase of 0.2°C.decade-1 was proved in the upper 200 

meters layer between 1965 and 2004 (Dulvy et al., 2008; Michel et al., 2009) in the Bay of 

Biscay. In addition, Hily et al. (2008) showed that some macrobenthic species, common in the 

south of the Bay of Biscay but unusual in the area as a whole in 1960, are now frequent and 

more abundant in the north. These potential species range shifts are still more challenging to 

predict because the Bay of Biscay is the France’s top fishing area. 

 

In this study, we used the hierarchical filters modelling approach (Hattab et al., 2014) and 

explicitly considered the vertical gradient of temperature (Ben Rais Lasram et al., 2010) to 

assess the potential impacts of climate change on the spatial distribution of fish and 

cephalopod species in the Bay of Biscay. More precisely, we investigated the vulnerability of 

species to climate change in the periods 2041-2050 and 2091-2100 under two IPCC 

Representative Concentration Pathways (RCP) scenarii: 2.6 (optimistic) and 8.5 (pessimistic). 

We also investigated climate-related arrivals from the southern Atlantic. Changes in species 

richness and composition were analyzed together to fully examine the potential effects of 

climate change on species assemblages.  

 

2. Materials and methods 

2.1. Study area 

The Bay of Biscay is a large gulf located on the eastern side of the North Atlantic Ocean. It 

is bordered by the Spanish (43.5°N) and French coasts and by the English Channel in the north 

(48.3°N) (Figure 1). The continental shelf is narrow in the south and becomes broader in the 

north. The total study area was about 80 000 km². As a part of the North Atlantic, Bay of Biscay 

waters are warmed by the Gulf Stream (Palter, 2015). Furthermore, combined with Atlantic 

Ocean influences, the Bay of Biscay receives a large quantity of freshwater from French rivers, 

especially the Loire and Gironde. Consequently, the Bay of Biscay is a complex and highly 

productive area, sustaining a high level of fishing activity (Hily et al., 2008). The main species 

exploited are the sardine Sardina pilchardus, the hake Merluccius merluccius, the horse 
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mackerel Trachurus trachurus, the anchovy Engraulis encrasilocus and the mackerel Scomber 

scombrus (Moullec et al., 2017).  

 

2.2. Species data  

Our modelling procedure requires species data at both global and local scales. Species data 

at global scale will be used to fit bioclimatic envelope models (BEM) and species data at local 

scale will be used to fit habitat models (HM). 

 

A total of 198 coastal fishes and cephalopods, from Brittany to north Spain, were selected 

from Obis (Ocean Biogeographic Information System; www.iobis.org) and Gbif (Global 

Biodiversity Information Facility; www.gbif.org) databases. This list encompasses about 40% 

of the fish and cephalopod species of the Bay of Biscay, according to Fishbase 

(www.fishbase.org). We did not model any crustaceans because, apart from some 

commercially targeted species, their distribution areas are insufficiently known. We also 

selected 127 species whose northern limits of distribution are found between Spain (43.5°N) 

and south Morocco (27.0°N) to project their potential arrival in the Bay of Biscay. For each of 

those 325 species (198 in the Bay of Biscay and 127 southern), occurrences at the global scale 

were uploaded from OBIS, GBIF, iNaturalist (www.inaturalist.org) and VertNet (vertnet.org) 

databases, as well as from Ecoengine (UC Berkeley's Natural History Data; 

https://ecoengine.berkeley.edu/). The species’ vertical habitats were then specified according 

to Fishbase: pelagic and benthopelagic species, with no substratum requirements, and benthic 

and demersal species, with specific substratum requirements. Species with less than 20 

occurrences were discarded, leaving 300 species (190 in the Bay of Biscay and 110 more 

southern area limited by the 27°N latitude) that were used for modelling. To build habitat 

models (applied to only benthic and demersal species) at local scale, we used occurrences 

from DATRAS – ICES 

(https://datras.ices.dk/Data_products/Download/Download_Data_public.aspx) data sets. 

We used these data sets because working at local scale requires a spatial resolution of 300 

meters or smaller. Occurrences previously downloaded for the first filter were selected to 

keep only the ones smaller than 300 meters and were combined together to the ones from 

DATRAS-ICES. The whole procedure of the study was carried out with the R software (v3.6.1) 

using the script by Ben Rais Lasram et al. (2020) available here 

https://github.com/TarekHattab/SDM. 

 

2.3. Environmental data  

The modelling procedure had two main steps: a BEM applied at the global scale and 

calibrated with coarse resolution climatic grids, and a HM applied at the local scale and 

calibrated with fine-grained habitat variables. We selected the two extreme scenarii among 

the set of RCPs to explore the impact of different socio-economic climate policies on climatic 

http://www.iobis.org/
http://www.gbif.org/
http://www.inaturalist.org/
https://ecoengine.berkeley.edu/
https://datras.ices.dk/Data_products/Download/Download_Data_public.aspx
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projections. The RCP8.5 is a high-carbon emission, business-as-usual scenario with a net 

radiative forcing by year 2100 of 8.5 W/m² and a simulated global atmospheric surface 

temperature change of about 3.7 ± 0.7°C relative to 1986–2005. The RCP2.6 is a strong 

emission mitigation scenario with a global mean net radiative forcing by year 2100 of 

2.6 W/m² and a simulated global atmospheric surface temperature change of about 

1.0 ± 0.4°C. 

 

2.3.1. Bioclimatic envelope model 

The BEM was built on the occurrences downloaded for the 300 species at the global scale, 

to capture the entire bioclimatic niche of each species. To calibrate the BEM, decadal means 

of temperature and salinity were downloaded from the World Ocean Database (WOD) 2013 

V2, for periods between 1955 and 2012 (1955-1964, 1965-1974, 1975-1984, 1985-1994, 1995-

2004 and 2005-2012) with a ¼° resolution and divided into 40 depth layers. The data were 

then interpolated to a 5 arcmin resolution (1/12°) using a bilinear interpolation. We 

aggregated them on the first 50 m depth (pelagic species), 200 first meters depth 

(benthopelagic species) and 50 meters from the bottom (benthic and demersal species). 

Climatic projections for the two periods (2041-2050 and 2091-2100) and two scenarii (RCP2.6 

and RCP8.5) were downloaded from three global circulation model (GCM) from CMIP5 

(Coupled Model Intercomparison Project Phase 5): GFDL-ESM2G (National Oceanic and 

Atmospheric Administration), IPSL-CM5A-MR (Université Pierre et Marie Curie) and MPI-ESM-

MR (Max Planck Institüt). We considered 2005-2012 as a baseline decade and calculated 

projected anomalies between this baseline decade and 2091-2100 and 2041-2050. These 

anomalies were then added to the observed average temperatures and salinities for the same 

period from WOD 2013 data. 

 

2.3.2. Habitat model 

The HM was built on the occurrences downloaded at local scale. The habitat was characterized 

by five variables: depth, seafloor type, slope and slope orientation (eastness and northness). 

Those environmental datas were downloaded from the studied area for the species currently 

present in the Bay of Biscay, and from their native range for the southern species. Because 

habitat variables can be strongly intercorrelated, we removed multicollinearity by using the 

ordination method of Hill and Smith (1976). The resulting orthogonal and uncorrelated 

principal components were used as predictive variables in the HM. This data is available from 

EMODnet-bathymetry and EMODnet-seabedhabitats (http://www.emodnet-

seabedhabitats.eu/) and has a 250 m spatial resolution. The seafloor type was aggregated into 

eight EUNIS categories: rock, coarse sediment, sand, sandy mud, muddy sand, fine sand, mud 

and fine mud. The southern species variables were taken from their native ranges. 

 

http://www.emodnet-seabedhabitats.eu/
http://www.emodnet-seabedhabitats.eu/
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2.4. Modeling procedure  

2.4.1. Bioclimatic envelope model 

The BEM constituted the first climate filter. To model species’ bioclimatic envelopes, a 

spatiotemporal match-up between climatology and species occurrence was realized taking 

into account the geographic coordinates of occurrences and their corresponding decade (to 

remove the climate trends over the past 58 years) and the correct vertical layer corresponding 

to the vertical habitat of the focal species. There were 3 vertical layers: the first 50 meters 

depth for pelagic species, the first 200 meters depth for benthopelagic species and the last 50 

meters depth for benthic and demersal species. Thereafter, to account for the risk of 

oversampling, and consequent over-representation of environmental features (Kramer-

Schadt et al., 2013), we first homogenized species data sets to assign the same weight to over- 

and under-sampled regions. To do this, we created a grid encompassing all the combinations 

of temperature and salinity occurring at the global scale for the 1955-2012 period with a 

resolution of 0.3 °C × 0.3 psu (which represents 100 × 100 bins). Then, species occurrences 

were overlapped on this grid (according to their temperature and salinity values) and one data 

occurrence was retained when more than one observation was made in the crossed intervals 

of temperature and salinity. This threshold was fixed to eliminate the influence of unbalanced 

sampling (Schickele et al., 2020). 

 

For each species, eight algorithms were run individually with the “BIOMOD2” R package 

using the default settings (Thuiller et al., 2009): Generalized Linear Model (GLM), Generalized 

Additive Model (GAM), Multiple Adaptive Regression Splines (MARS), Boosted Regression 

Tree (GBM), Random Forest (RF), Classification Tree Analysis (CTA), Flexible Discriminant 

Analysis (FDA) and Artificial Neural Network (ANN). These models required both presence and 

absence data. However, as we downloaded only presence data, our datasets did not contain 

absences. Thus, we needed to generate pseudo-absence, which was done using the convex 

hull method (Getz and Wilmers, 2004; Cornwell et al., 2006). We defined the convex hull as 

the smallest surface in the environmental space containing all species records. A restricted 

convex hull has been defined as a convex hull excluding occurrence points within the 1% and 

99% percentiles for each environmental parameter. We used the percentiles to exclude 

observations in the most extreme environmental conditions. Thus, pseudo-absences were 

randomly selected outside the environmental space delimited by this restricted convex hull, 

which is a proxy of the suitable climatic conditions. Based on the statistical theory of model-

based designs (d-designs; Hengl et al., 2009), we simulated for each species as many pseudo-

absences, randomly selected, as the number of occurrences  (Hengl et al., 2009). After 

modelling, we evaluated the models using a three-fold cross-validation. For each species, we 

evaluated the eight models by using a three-fold cross-validation procedure by using 75% of 

a random sample of the initial data for calibration and we used the remaining 25% for 

validation. We assessed predictive performance of the models using the True Skill Statistic 
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(TSS) and the Continues Boyce Index (CBI). For each species, 24 predictions of the current 

climate envelopes (8 algorithms × 3 permutations) can be obtained. Only algorithms with CBI 

> 0.5 for the 3 permutations (i.e. models resilient to the occurrence permutations) were 

retained. In order to generate current and projected binary (presence/absence) outputs, a 

threshold was used that maximized the TSS score of the eight algorithms (Thuiller et al., 2009).  

 

2.4.2. Habitat model 

The habitat filter was applied only for benthic and demersal species, in the same way as 

for the BEM and pseudo-absences were generated based on the “Surface Range Envelope” 

(Thuiller et al., 2009). In this approach, we applied a rectilinear hypervolumes limiting the 1% 

and 99% quantiles of the cells containing presences instead of the convex hull.  

 

2.5. Model averaging and hierarchical filtering 

After validation, we retained 210 species (199 fishes and 11 cephalopods – Annexe 1) from 

the 300 species considered: 163 that occur currently in the Bay of Biscay and 47 southern 

species (from the area between Morocco and Spain). The selected species were the ones with 

algorithms with a CBI value higher than 0.5. Among them, 73 are targeted by fishery activities 

(https://www.fishbase.in/search.php). Combined BEM and HM can give markedly different 

projections for the same dataset, and model evaluations often cannot demonstrate which 

projection is better (Araujo and New, 2007). To overcome these limitations, we used the 

Weighted Average Consensus (WAC) method (Thuiller et al., 2009), which account for model-

based uncertainty. For each grid cell and time period, we calculated a probability of 

occurrence (W) according to the weight of each model, based on TSS values:  

 

𝑊𝑖
𝑇𝑆𝑆 =  

∑ (𝑇𝑆𝑆𝑗 𝑥 𝑚𝑗𝑖)𝑗

∑ 𝑇𝑆𝑆𝑗𝑗
       (1) 

 

where i is a given grid cell, j is a given model, and mji is the projected probability of occurrence 

in cell i according to model j. Finally, we resampled maps derived from BEM and HM 

approaches to obtain the same spatial resolution (the finest one, 250 meters). Indeed, habitat 

variables must be integrated at fine scale (250 meters) and there is no bioclimatic maps at this 

fine scale. Once combined, we considered a species was considered as present only if both 

filters, climate and habitat, predicted its presence. 

 

2.6. Changes in species composition 

To explore modifications of species assemblages through time, we first calculated the 

pairwise Jaccard dissimilarity index 𝛽𝑗𝑎𝑐 through times (Albouy et al., 2012):  

 

https://www.fishbase.in/search.php
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  𝛽𝑗𝑎𝑐 =
𝑏+𝑐

𝑎+𝑏+𝑐
                (2) 

 

where a is the number of species present at both periods, b is the number of species lost, c is 

the number of species gained and a + b is the baseline species richness. The pairwise Jaccard 

dissimilarity index ranges from 0 (the species composition is identical between both baseline 

and projection) to 1 (it is completely different). 

 

The Jaccard’s dissimilarity index combines two components (Baselga, 2010) that are 

important to understanding climate change impacts on biodiversity at a given location 

through time: (i) changes in assemblage composition caused by the loss or gain of species (i.e. 

the nestedness component of β diversity); and (ii) changes in assemblage composition caused 

by a process of species replacement independently of the species richness variations (i.e. the 

species turnover component of β diversity, Albouy et al., 2012).  

 

Next, by applying this partition we calculated both the species replacement (𝛽𝑗𝑡𝑢 - 

equation 3) and the nestedness components (𝛽𝑗𝑛𝑒 – equation 4) as follow: 

 

 𝛽𝑗𝑡𝑢 =
2𝑚𝑖𝑛 (𝑏,𝑐)

𝑎+2𝑚𝑖𝑛 (𝑏,𝑐)
         (3) 

 

where a, b and c are identical to equation 2. 

 

-  and 𝛽𝑗𝑛𝑒 was calculated by the difference between 𝛽𝑗𝑎𝑐 and 𝛽𝑗𝑡𝑢 (Baselga, 2010): 

 

                             𝛽𝑗𝑛𝑒 = 𝛽𝑗𝑎𝑐 – 𝛽𝑗𝑡𝑢           (4)  

Although 𝛽𝑗𝑎𝑐, 𝛽𝑗𝑡𝑢 and 𝛽𝑗𝑛𝑒 can be studied separately, the ratio between 𝛽𝑗𝑛𝑒 and 

𝛽𝑗𝑎𝑐 enables an appreciation of the contribution of both replacement and nestedness 

components (Dobrovolski et al., 2012): 

𝛽𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜 =
𝛽𝑗𝑛𝑒

𝛽𝑗𝑎𝑐
             (5) 

Cells with a 𝛽𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜 < 0.5 are dominated by the replacement process and cells with a 

𝛽𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜>0.5 are dominated by the nestedness process. To represent more informative 

projections, we simultaneously mapped βratio values and the changes in species richness with 

a specific color range. Hereafter we will call the pairwise Jaccard dissimilarity index 𝛽𝑗𝑎𝑐 

through times, temporal beta diversity (TDB). 
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3. Results 

3.1. Projected environmental data 

According to the three CMIP5 Earth system models – GFDL, IPSL and MPI - and both RCP 

scenarii, the annual mean sea surface (SST) and sea bottom (SBT) temperatures were 

projected to increase during the 21st century (Annexe 2). At the middle of 21st century (2041-

2050), the models suggested that in average the SST would increase of 0.55 ± 0.07°C (RCP2.6) 

and 0.55 ± 0.09°C (RCP8.5). In the same way, CMIP5 Earth system models suggest that in 

average the SBT would increase of 0.43 ± 0.12°C (RCP2.6) and 0.44 ± 0.20°C (RCP8.5). At the 

end of the 21st century (2091-2100), CMIP5 Earth system models predicted that in average the 

SST would increase by 0.56 ± 0.10°C (RCP2.6) and 1.56 ± 0.28°C (RCP8.5). Considering the SBT, 

the models suggested in average an increase of 0.57 ± 0.13°C (RCP2.6) and 0.82 ± 0.49°C 

(RCP8.5) for the end of the century. The projected increase in mean temperatures was 

predicted to be highest in the coastal region up to 50 m isobath, especially close to the Gironde 

estuary. There was not any change in the mean salinity for both periods and both scenarii.  

 

3.2. Model Prediction accuracies 

Considering only reliable models (i.e. models that are resilient to the occurrence 

permutations), based on the CBI index, we checked their performance using the TSS criterion. 

For the BEM, the predictive accuracy over all modelling techniques was classified as 

‘excellent’, with a mean TSS criterion of 0.901 ± 0.035. The most accurate model was the RF 

(mean TSS = 0.930 ± 0.032) and the least accurate was the FDA (mean TSS = 0.857 ± 0.044). 

Within habitat models, the predictive accuracy among all modelling techniques was classified 

as ‘high’, with a mean TSS criterion of 0.708 ± 0.002. The most accurate model was the RF 

(mean TSS = 0.795 ± 0.103) and the least accurate was the GAM (mean TSS = 0.650 ± 0.110).  

 

3.3. Impacts on Bay of Biscay species  

By considering 163 species currently present in the Bay of Biscay, the current potential 

species richness per cell (Figure 1) ranged from 96 to 158 species and we predicted a species 

richness gradient from the coast to the open sea. 
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Figure 1: Current potential species richness in the Bay of Biscay (n = 163 species). 

 

 

Under the RCP2.6 scenario, mid-century model projections suggested that 

geographical ranges in the Bay of Biscay would increase for 25 species (15%) and decrease for 

59 species (36%). Moreover, by the end of the century, geographical ranges would increase 

for four species (5%) and decrease for 68 species (41%). Under the RCP8.5 scenario, mid-

century projections suggested that geographical ranges would increase for 21 species (12%) 

and decrease for 68 species (41%). By the end of the century, geographical ranges would 

increase for 6 species (3%) and decrease for 75 species (46%).  

 

Among the 163 modelled Bay of Biscay species, 12 were benthic, 29 were benthopelagic, 

83 were demersal and 39 were pelagic. Model outputs revealed different responses for fish 

and cephalopods according to their vertical habitat (Figure 2). We projected that under the 

RCP2.6 scenario, bottom species (i.e. benthic and demersal, n = 95) would be the most 

negatively impacted: 45 species (47%) and 54 species (56%) would lose range by 2041-2050 

and 2091-2100, respectively. Under the RCP8.5 scenario, 50 bottom species (52%) would lose 

range by 2041-2050 and 56 species (59%) would lose range by 2091-2100. Moreover, future 

ranges of benthic and demersal species seem to shift westward (Figure 2). In contrast, we 

projected that pelagic species would be less impacted by climate change. Indeed, under the 

RCP2.6 scenario, only two species (10%) would lose range by the middle of the century and 

four species (5%) by the end of the century. Under the RCP8.5 scenario, three species (17%) 

would lose range by the middle of the century and eight species (10%) by the end of the 
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century. These species seem to undergo a northward shift (Figure 2). Finally, under the RCP2.6 

scenario, 10 benthopelagic species (34%) and 12 (41%) would lose range by both the middle 

and the end of the century, respectively. Under RCP8.5 scenario, 11 species (38%) would lose 

ranges by 2041-2050 and 15 species (51%) by 2091-2100.  

 

In our data set, 73 species are targeted by fishing activities in the Bay of Biscay. For the 

RCP2.6 scenario, 23 of these species (34%) are projected to lose future range by the middle of 

the century. By the end of the century, 25 species of commercial interest (39%) are projected 

to lose range in the future. Among these species, the common dab (Limanda limanda), the 

whitting (Merlangius merlangus), the plaice (Pleuronectes platessa) and the Atlantic Pollock 

(Pollachius Pollachius) are expected to lose more than 10% of their current range for the two 

periods. For the RCP8.5 scenario, 26 species (35%) were projected to lose range by the mid-

century, and 30 species (43%) by the end of the century. Some species, like the great sand seel 

(Hyperoplus lanceolatus), were projected to gain more than 10% in future range under both 

scenarii and over the two periods. Commercial species were projected to loss suitable habitats 

in French coastal areas, especially in the “Pertuis Charentais” (Figure 2). 
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Figure 2: Projected species richness anomalies (percentage) in the Bay of Biscay for all species (n = 
163), bottom species (n = 41); benthopelagic species (n = 83); pelagic species (n = 39) and commercial 
species (n = 73) under each scenario and period compared with current species richness. Warm colors 
represent a decrease in species richness and the cold colors represent an increase in specific richness. 

 

Model projections indicated a gain in species richness in the north of the Bay of Biscay 

(Figure 3). In the studied area as a whole, by the middle of the century (Figure 3a and b), 

replacement (βratio < 0.5) would affect a larger area than nestedness under scenarii RCP2.6 

(61% cells) and RCP8.5 (66% cells). By the end of the century (Figure 3c and d), nestedness 

(βratio > 0.5) is dominant under the RCP2.6 scenario (87% of cells) and under the RCP8.5 

scenario (86% of cells). Focusing on the different regions close to French coasts, by the middle 

of the century, a high rate of nestedness combined with a loss of species richness is observed 

(Figure 3: red color). This area with a nestedness driven by species richness loss then expands 

to the entire continental shelf by the end of the century.  

 



40 
 
 

 

 

Figure 3: Changes in species richness and composition considering only the Bay of Biscay species (n = 
163) calculated for the two projected periods (2041-2050 (a, b) and 2091-2100 (c, d)) and the two RCP 
scenarii (RCP2.6 (a, c) and RCP8.5 (b, d)) compared with current species richness. Changes in species 
composition are quantified using the βratio index. The two color gradients show the difference in species 
richness compared with the current situation: cold colors represent cells that would gain species and 
warm colors represent cells that would lose species. Blue and yellow colors indicate the species 
replacement contribution to the temporal β diversity (βratio < 0.5) whereas green and red colors indicate 
the species nestedness contribution to the TBD (βratio > 0.5). 

 

3.4. Southern species arrivals 

We modelled 47 southern species currently limited to the area between north Spain and 

south Morocco: eight benthic, four benthopelagic, 19 demersal and 16 pelagic species. Among 

these species, 23 are targeted by fishing activities. Under the RCP2.6 scenario, 33 species 

(70%) would be expected to expand their future range of distribution to the whole of the Bay 

of Biscay by mid-century and 35 species (74%) by the end of the century. Under the RCP8.5 

scenario, 36 species (77%) would be concerned by 2041-2050 and 35 species (74%) by 2091-

2100. Our results highlighted that arrivals of southern species would balance the decrease in 

species richness in the Bay of Biscay, however, more southern species were modelled to occur 

over the continental shelf than along the French coast. 
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3.5. Changes in species composition 

The species turnover (βjtu) calculated between observed and projected time periods on 

assemblages including both Bay of Biscay and southern species (n = 210) revealed that the 

highest values occurred close to French and Spanish coasts (Figure 4). Under the RCP2.6 

scenario, the mean species turnover was projected to be 28% by mid-century and 30% by the 

end of the century. Considering the whole studied area and under the RCP8.5 scenario, the 

mean species turnover is expected to be 27% by 2041-2050 and 30% by 2091-2100. In the 

whole studied area, under the RCP2.6 scenario, 91.4% of the cells would be concerned by 

nestedness (Figure 4 - βratio > 0.5) by 2041-2050 and 86.6% by 2091-2100. Under the RCP8.5 

scenario, 95.8% of the cells would be concerned by 2041-2050 and 71.7% by 2091-2100. 

Finally, we projected that species replacement would mostly occur in the coastal region up to 

the 50 m isobath. 

 

 

Figure 4: Relative contribution of species nestedness to the TBD when climate-related southern arrivals 
are considered (n = 210). Results are displayed for each of the two projections (2041-2050 (a, b) and 
2091-2100 (c, d)) and each of the two scenarii (RCP2.6 (a, c) and RCP8.5 (b, d)) compared with current 
species richness. A nestedness lower than 0.5 indicates a species replacement.  
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4. Discussion 
The main goal of this study was to predict future species range shifts likely to occur in the 

Bay of Biscay under IPCC scenarii RCP2.6 and RCP8.5, by 2041-2050 and 2091-2100. To achieve 

this purpose, we applied a methodological framework, combining the hierarchical filters 

approach (Ecological Niche Model and Habitat Model).  

 

4.1. Increase in Bay of Biscay temperatures 

The averaged projection of the three CMIP5 Earth system models highlighted an 

increase in annual mean temperature of the sea surface and bottom, under both IPCC scenarii 

and for both periods, in accordance with others studies (Chust et al., 2011; Bruge et al., 2016). 

It is worth noting that the 2041-2050 RCP2.6 and 2041-2050 RCP8.5 scenarii projected a very 

similar increase in SST and SBT that may be explained by Gulf Stream influence. Indeed, over 

the course of the 21st century, we expect a decrease in the strength of the Atlantic meridional 

overturning circulation, including the Gulf Stream, which would mitigate the climate warming 

by exporting cooler waters in some parts of the North Atlantic  (Bryden et al., 2005). Here, the 

averaged results of the three CMIP5 Earth systems models suggested that the Bay of Biscay 

waters may experience a slower warming in the most pessimistic scenario, as observed in 

other studies (Vellinga and Wood, 2002; Gierz et al., 2015). Under both scenarii and for both 

periods, the maxima of the SST and SBT occurred in the coastal region up to the 50 m isobath. 

This increase in ocean SST and SBT is expected to have important impacts on ecological 

systems because temperature is the most important driver explaining shifts in marine species 

(Pinsky et al., 2013; Cheung et al., 2016a). Salinity was not projected to change from current 

concentrations.  

 

4.2. Differential impact of climate change on Bay of Biscay species 

Our results revealed local changes in species richness in the Bay of Biscay. Projected 

changes involve reductions in range size of some species in the bay, coupled with a northward 

shift. This result is in agreement with other empirical modelling studies that have explored the 

responses of marine species to climate change scenarii at the global scale (Cheung et al., 2009; 

Weatherdon et al., 2016).  

 

Bottom species (i.e. benthic and demersal) are expected to be highly impacted by 

climate change, as already projected in deep-ocean (Brito-Morales et al., 2020). Indeed, over 

half of these species are likely to experience a reduction of their future potential range, 

combined with a westward shift. Specifically, models projected a greater decrease of species 

richness in the coastal region, up to the 50 m isobath, than in the rest of the continental shelf. 

This shift may be explained by a westward shift to deeper areas where the temperatures are 

cooler (Dulvy et al., 2008). For example, we modelled a decrease in the extent of the future 
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potential range of the snake pipefish Entelerus aequoreus (Annexe 3) that results in a 

westward shift under the RCP8.5 scenario. Van Damme and Couperus (2008) observed an 

increase of the abundance of this species in oceanic areas of north-east Atlantic since 2004. 

Besides, we predicted a westward shift for the future potential range of the plaice 

Pleuronectes platessa in the Bay of Biscay under both scenarii and for both periods. The same 

phenomenon was noticed with this species in the North Sea by moving deeper but not 

changing in latitude (Perry, 2005). Demersal species seemed to undergo both northward and 

westward shifts, which is similar to previous studies highlighting changes in demersal species 

communities. For example, Punzón et al. (2016) showed increases in occurrence of 37 

demersal species from the Lusitanian province, out of which 60% could be explained by 

temperature increase of intermediate waters in the southern Bay of Biscay. Moreover, the 

highest decrease of species richness was projected to occur in the inner coastal areas. This is 

in accordance with a recent study conducted on the Gibraltar Strait, where demersal species 

living in shallow waters were observed to be more sensitive to climate variability and tended 

to experience longitudinal shifts to deeper waters (Delgado et al., 2018).  

 

Our results highlighted that pelagic and benthopelagic species are less impacted by 

climate change than bottom species. These species are expected to undergo a northward shift 

(see for example Merlangius merlangus, Annexe 3), in accordance with predictions for the 

Pacific Ocean (Cheung et al., 2015). For example, pelagic fishes of the north-east Pacific have 

been modelled to shift at an average rate of 30.1 ± 2.3 km.decade-1 by 2050, which would 

mean new species arrivals in the Gulf of Alaska and the Bering Sea (Jones and Cheung, 2015). 

In addition, the decrease in species richness could be weaker for pelagic species than for 

bottom species. The greater impacts of climate change on bottom species than on pelagic 

ones may be explained by the ability of pelagic species to exploit the entire water column. The 

space limitation of bottom species does not allow them searching for better isotherms. On the 

contrary, pelagic species have more available space. Besides a northward shift, benthopelagic 

species richness is also projected to greatly decrease in the coastal region up to the 50 m 

isobath. For example, according to Punzón et al. (2016), Phycis blennoides abundances are 

projected to increase at deeper levels in the south of the Bay of Biscay. Our results corroborate 

these earlier ones by providing an outline of the distancing of such effects from the French 

coasts for the two IPCC scenarii and two periods.  

 

For both scenarii and both periods, 60 Bay of Biscay species (36%) were projected to 

be unaffected by climate change. For these cases, temperature anomalies induced by climate 

change did not exceed the thermal ranges where the species occurs. These results agree with 

those from other empirical studies that explored the responses of marine species to climate 

change (Poloczanska et al., 2013). 
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The future potential range shifts under different ocean warming scenarii will have 

effects on the future availability of resources for fisheries (Cheung et al., 2016b). Indeed, 

among the 73 commercially targeted marine fishes and cephalopods modelled in this study, 

29 species would show a northward shift (e.g. Merlangius merlangus), a westward shift (e.g. 

Microstomus kitt) or both (e.g. Pollachius pollachius). Additionally, climate change is now 

known to impact suitable spawning areas. For example, the optimal SST for Engraulis 

encrasicolus spawning is around 17°C and for Sardina pilchardus it ranges from 12 to 15°C 

(Planque et al., 2007). Consequently, even if ocean warming does not induce a future range 

shift for these species at the adult stage, it may induce a shift in spawning area, and change 

egg production (Erauskin-Extramiana et al., 2019). In the same way, our results did not reveal 

a shift of suitable area for Scomber scombrus. However, its thermal spawning range shifted 

northward by 180 km between 1992 and 2013, and is projected to continue this way under 

RCP8.5 (Bruge et al., 2016). This species is expected to be influenced by climate change, even 

if its spatial distribution at the adult stage is not impacted. 

 

4.3. Southern species arriving in the Bay of Biscay 

The arrival of more thermophilic species from the south would induce a tropicalisation 

of marine communities, an already documented phenomenon over recent decades in the Bay 

of Biscay. Indeed, Hily et al. (2008) studied the effects of global warming on macrobenthic 

fauna and concluded that some species, common in the south of the Bay of Biscay in 1960 but 

unusual in the whole Bay of Biscay, were now more common and abundant in the north. 

Likewise, the sub-tropical species Capros aper (boarfish) was rare in the Bay of Biscay in 

the1970s but is now a common species in this area, which can be explained by the increase of 

sea bottom temperature and by the species’ biology (Blanchard and Vandermeirsch, 2005). In 

our study, potential range of Capros aper was projected to be maintained over the entire 

continental shelf, except in the inner coastal areas, for both scenarii and both periods. 

Moreover, in the Bay of Somme (France), a tropicalisation of fish communities has been 

observed since mid-1990 because of the decrease in abundances of cold-water species (Auber 

et al., 2017).  

 

The 47 southern species modelled here are expected to experience a northward shift 

in their future potential range. The arrival of southern species would also lead to trophic 

interactions with the native species, such as competition and predation. For example, trophic 

competition would occur with the arrival of piscivorous species like the bigeye tuna Thunnus 

obesus, the Guinean pike conger Cynoponticus ferox or the pastel ringwrasse Hologymnosus 

doliatus. These new top predators would feed on the prey of native predators, such as 

Thunnus alalunga or Conger conger. We also project that Lagocephalus lagocephalus (Annexe 

3), a benthopelagic species with flesh toxicity, will show a northward shift in the Bay of Biscay, 
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potentially causing a public health problem (Saoudi et al., 2008). Moreover, in this study, we 

outlined the shifting of the leading edge of the range for southern species of commercial 

interest such as the Klein’s sole (Synapturichthys kleinii), the greater amberjack (Seriola 

dumerili) and the round sardinella (Sardinella aurita). Moreover, the red pandora (Pagellus 

bellottii) has already been recorded in the southern Bay of Biscay  (Iglésias and Lorance, 2016). 

Our results for this species revealed an extension of its future potential range to the entire 

Bay of Biscay continental shelf for both scenarii and both periods. 

 

Our projections of arrivals of southern species revealed notable changes in the Bay of 

Biscay fish and cephalopod assemblages by the middle and end of the century, under both 

IPCC scenarii. Indeed, the average TDB in fish and cephalopod assemblages are projected to 

exceed 25% under both scenarii and for both periods. These rates would reach a maximum of 

almost 50% in the coastal region up to the 50 m isobath, which is similar to the mean turnover, 

predicted at over 60% worldwide for 2050 (Cheung et al., 2009). The measurement of TDB 

highlighted that changes in biodiversity in projected assemblages in the Bay of Biscay are 

driven by two main processes. The first of process is the species replacement: species 

currently present in the area are projected to no longer be there in the future and could be 

replaced by southern species. The second one is the nestedness: some of the species currently 

present in the area are projected to stay in the future, and coexist with southern species 

(Albouy et al., 2012). Under both scenarii and for both periods, assemblage changes are mainly 

driven by nestedness, explained by the arrivals of southern species that would coexist with 

the remaining Bay of Biscay species. However, biodiversity changes along the French coast up 

to the 50 m isobath are driven by species replacement, because southern species are 

projected to move into those areas, and the native Bay of Biscay species to shift away. This 

dominance of southern species in French inner coastal areas would induce a tropicalisation of 

current marine communities.  

 

4.4. Potential implications of southern species arrivals 

It is noteworthy that, because SDM predict changes in habitat suitability and not 

changes in the actual distribution per se, there are uncertainties about the arrival of southern 

species. Indeed, most of the time the SDM method focused only on climatic variables and does 

not take account biotic species interactions like competition, predation or mutualism (Wisz et 

al., 2013; Albouy et al., 2014; Fernández and Hamilton, 2015). Whereas a species ecological 

niche is also delimited by their prey and/or predator distribution areas (Elith and Leathwick, 

2009), or by a parasite distribution area (Mack et al., 2000). In this study, most of the habitat 

and environmental conditions (sea temperature and salinity) suitable for southern species 

already exists in the Bay of Biscay, but such species have not yet been observed, because of 

biotic interactions or abiotic parameters not accounted for in our model (e.g. biogeographical 

barriers). Consequently, some southern species arrivals projected for the Bay of Biscay might 
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not occur. Nevertheless, SDM remain a useful tool for predicting future assemblages because 

temperature is the main driver in marine communities (Dulvy et al., 2008). Furthermore, sea 

temperature also increase dimensions of the native areas of many southern species, which 

would induce a northward shift of the southern limit of their present ecological niche. 

Moreover, marine species shift have already been observed on the East Atlantic coasts 

(Iglésias and Lorance, 2016), which leads us to conclude that our results are reliable.  

 

The southern species studied here cannot be considered as invasive (Urban, 2020). 

However, we cannot exclude that some of them could, in the future, act in the same way as 

introduced species and cause damage to native communities (e.g. altering ecosystem 

functions and habitat, reducing native species fitness or causing economic loss (Mack et al., 

2000). Climate change and its consequences have already been seen to benefit invasive 

species (Walther et al., 2009). On this basis, our results raise questions about the ability of Bay 

of Biscay fish and cephalopod communities to resist the arrival of new species. In addition to 

the trophic competition previously discussed, damage caused by invasive species can also be 

related to the species richness of the new area. Indeed, (Elton, 2000) suggested that a 

community’s resistance to invaders increases with its species richness. This means that 

invaders may proliferate not only because of advantageous traits but also because of the lack 

of predators (Mack et al., 2000). In our case, the potential loss of species richness within the 

50 m isobath would lead to empty ecological niches, which southern species could settle in. 

The lack of predators in such areas could lead to an invasion, with consequences for native 

species.  

 

4.5. Limits of the approach and perspectives 

SDMs are useful and reliable tools to predict past, present and future species ranges but 

they are subject to some limits and uncertainties that are well documented in the literature 

(Planque et al., 2007; Goberville et al., 2015; Yalcin and Leroux, 2017). The hierarchical filters 

approach can for example be improved by considering mechanistic information such as 

species’ physiological response to abiotic conditions (e.g. Feng et al., 2020) or by applying a 

dispersal filter (Allouche et al., 2008). Here, we focus on the limits that are specific to the Bay 

of Biscay. First, for projections, we considered annual mean environmental parameters and 

did not take into account the seasonal variability. Second, some pelagic fishes are migratory 

species and thus are not present in the Bay of Biscay throughout the year. For example, 

juvenile and pre-adult Thunnus alalunga are only present in the Bay of Biscay during summer 

and early autumn (Sagarminaga and Arrizabalaga, 2010). Third, species occurrences were 

downloaded from online databases and were therefore not obtained from a well-designed 

sampling survey, which may have induced an under-representation of non-commercial 

species, like Gobiidae.  
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Some studies (e.g. Bruge et al., 2016) revealed that thermal niches for spawning of 

some commercially targeted species would experience a northward shift. For these species at 

adult-stage (e.g., Sardina pilchardus, Scomber scombrus), our results did not project any 

impact on their future range. Our study could be improved by exploring the potential shifts in 

the ranges of the juvenile stage of species, such as Scomber scombrus, Sardina pilchardus and 

Engraulis encrasilocus. Moreover, our modelling approach does not consider a primary 

productivity filter, which fishes depend on (Cheung et al., 2016a). Finally, genetic plasticity 

and natural selection, which allow species to adapt to environmental changes, should be taken 

into account, because they may moderate species shifts. Such phenomena have already been 

observed in coral reef fishes facing ocean warming and acidification, with results indicating 

the acclimation and adaptation of some fishes (Rummer and Munday, 2017). In addition, the 

human pressures on the environment (e.g. industrial fishing, shipping traffic or ocean 

acidification) are also an important consideration in the shifts of marine species (Lenoir et al., 

2020). Finally, to gain a better understanding of the changes in marine communities induced 

by climate change, trophic interactions resulting from the new assemblages should be 

investigated.  
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Chapitre II: Combined impacts of climate change and 

non-indigenous species arrivals on the Bay of Biscay 

trophic network structure and functioning 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



50 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



51 
 
 

 

  Dans le premier chapitre, nous avons vu que le changement 

climatique entrainerait une modification des communautés marines du Golfe de 

Gascogne, avec des pertes de richesse spécifique dans les communautés actuelles 

et l’arrivée potentielle d’espèces subtropicales (NIS). Cependant, les modèles de 

niche ont un certain nombre de limites, et notamment ils ne prennent pas en 

compte les relations trophiques qui jouent pourtant un rôle majeur dans les limites 

d’aires de distribution des espèces. Dans ce deuxième chapitre, nous avons exploré 

les réponses que pourrait avoir le réseau trophique du Golfe de Gascogne suite à 

l’augmentation de la température de l’eau, entrainant une diminution de la 

biomasse des groupes les plus impactés par le changement climatique et une 

accélération des métabolismes, ainsi qu’à l’arrivée potentielle des NIS.  

Nous avons pour cela créé six modèles ECOPATH : un modèle actuel servant 

de référence, un modèle ne comprenant que l’effet du changement climatique sur 

les espèces indigènes, et quatre modèles simulant également l’arrivée des NIS sous 

différentes hypothèses de biomasse. Ces modèles comportent 44 groupes 

trophiques indigènes allant de la production primaire jusqu’aux prédateurs 

supérieurs, dont 13 groupes monospécifiques d’intérêt commercial, et deux 

groupes non vivants.  Nous y avons ajouté 8 groupes trophiques non indigènes. 

Nous avons également intégré 11 flottilles de pêche afin de modéliser les 

principaux métiers exerçant aujourd’hui dans le Golfe de Gascogne. Pour chaque 

modèle, la routine ENATools, créée par Guesnet et al (2015), a été utilisée afin de 

calculer huit ENA (Ecological Network Indicators) en faisant sensiblement varier les 

paramètres de biomasse, P/B, Q/B et régime alimentaire de chaque groupe 

trophique. Avec ces résultats, nous avons pu comparer statistiquement les six 

modèles trophiques pour chaque ENA. 

Le changement climatique dans le Golfe de Gascogne entrainerait une 

moindre résistance et résilience du réseau trophique actuel. En effet, la perte de 

richesse spécifique, notamment chez les démersaux benthophages et piscivores, 

provoquerait de profonds changements dans le fonctionnement du réseau, avec, 

par exemple, une augmentation du recyclage et une baisse du ratio 

détritivorie/herbivorie. Les conséquences de l’arrivée des NIS seraient très 

variables en fonction du type de groupe trophique et de la biomasse considérée, 

mais entraineraient de fortes modifications dans la structure du réseau trophique, 

par exemple avec l’augmentation de la compétition trophique, ou la création d’une 

cascade trophique. Enfin, les effets cumulés du changement climatique et de 

l’arrivée des NIS montrent que ces dernières ne compenseraient pas les 

conséquences dues à la perte de richesse spécifique, mais qu’au contraire, elles 

pourraient accentuer les modifications du réseau trophique, et complexifier la 

réponse de l’écosystème aux perturbations.  
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Abstract  

Climate change is known to induce consequences in the ocean realm. In the Bay of Biscay, a 

previous work has shown that the potential ecological niches of subtropical non-indigenous 

species (NIS) are projected to expand as a response to the sea temperatures increase by the 

mid-century under the RCP8.5 IPCC scenario. In this context, the aim of this study is to project 

the combined effects of changes in indigenous species distribution and metabolism, and NIS 

arrivals on the functioning of the Bay of Biscay trophic network. To do so, we created six 

different Ecopath foodweb models, i.e. a “current situation” trophic model and five “future” 

trophic models. The latest five models included various NIS biomass combinations to reflect 

different potential scenarii. For each model, 8 Ecological Networks Analysis (ENA) indices, 

describing the properties of the food web resulting of the whole interactions between 

organisms, have been calculated. Our results highlighted that the rising temperature 

increased the quantity of energy passing through the system, due to the productivity increase. 

A decrease in the biomass of some trophic groups due to the reduction of their potential 

ecological niches has also leaded to changes in the structure of the food network. The arrival 

of NIS was projected to change the fate of the organic matter within the ecosystem, with 

higher cycling, relative ascendency and a chain-like food web. It would also cause a new 

trophic competition which would modify the current trophic interaction and thus the foodweb 

structure, with a lower omnivory and a higher detritivory. The combined impacts (increasing 

temperatures and NIS arrivals) would induce a less resilient and less resistant system.  

 

Key words: climate change, non-indigenous species, Ecological Network Analysis, foodweb 

modeling, emerging properties, fisheries 
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1. Introduction 
Impacts of climate change on marine biodiversity and ecosystem functioning have been 

extensively studied over the last two decades (Harvell et al., 2002; Poloczanska et al., 2013; 

Lenoir et al., 2020). At global scale, several studies predicted the effects of climate change on 

marine ecosystems (Parmesan and Yohe, 2003; Butchart et al., 2010; Poloczanska et al., 2013; 

Lotze et al., 2019). Yet, there is a need of local studies, which would respond to environmental 

drivers, in order to adapt the management policies (Lopez y Royo et al., 2009; Riera et al., 

2016), especially in coastal areas that are already submitted to various human-induced 

pressures (i.e. eutrophication, fishing, recreational activities, pollutions, marine structures 

such as windfarms…). Besides, climate change is expected to have greater impacts on coastal 

areas than in open ocean (Wong, 2014). As a consequence of the temperature increase and 

the arrival of subtropical species (Cheung et al., 2012) marine communities in temperate 

coastal areas are increasingly subject to tropicalisation. 

 

The Bay of Biscay is located in the northeastern part of the Atlantic Ocean, along the 

French coast, in the temperate latitudes, already submitted to temperature warming (Michel 

et al., 2009; Irigoien et al., 2011; Costoya et al., 2015). This change in temperature induced a 

modification of the local fish’ communities, with a decrease in their abundance and a shift in 

their distribution range (Costoya et al., 2015; Iglésias and Lorance, 2016; Delgado et al., 2018). 

Indeed, a recent study modeling the projected potential ecological niche of 163 indigenous 

species revealed that some of them would perform westward or northward shifts by 2050 

under RCP scenarii 2.6 and 8.5 (Le Marchand et al., 2020). This study also projected the arrival 

of southern non-indigenous species (NIS) in the Bay of Biscay as a consequence of a northward 

shift from their native ranges. For example, some subtropical species have already been 

recorded in the south of the Bay of Biscay, such as Pagellus bellottii (Iglésias and Lorance, 

2016). However, one of the major limits of this study was the lack of consideration of trophic 

interactions. Indeed, species trophic interactions create a complex network of fluxes, 

translating organism’s behaviors such as predation or herbivory (Montoya et al., 2006). There 

are now evidences that warming temperatures affect the ecosystem trophic dynamics (Lercari 

et al., 2018; Kwiatkowski et al., 2019; Baird et al., 2019), notably due to the effects of trophic 

cascades (Doney et al., 2012). For example, in upwelling area of North California, an end-to-

end model projected a decrease of productivity for all trophic levels due to climate change 

(Ruzicka et al., 2016). Furthermore, it has been proved that the arrival of invasive species may 

alter the structure and functioning of food webs (Baxter et al., 2004; Nehls et al., 2006; Baird 

et al., 2012).  

 

In the Bay of Biscay, Le Marchand et al. (2020) revealed that 54% of fish and 

cephalopod species would not undergo any range shift by 2050 under RCP8.5 scenario even if 

NIS would arrive during the same period. It is worth noting that these authors defined NIS as 
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species currently out of the southern border of the Bay of Biscay and which presence area is 

about to expand with climate change. They are not invasive species stricto sensu (i.e. 

introduced by humans, having no predator, opportunistic, fast and drastic increase in 

abundance (Mack et al., 2000)). In the context of climate change, the combined impacts of 

changes in indigenous species distribution and metabolism, and NIS arrival on trophic network 

properties are poorly investigated, although they are crucial for ecosystem management and 

policies (Halpern et al., 2015).  

 

Given the impacts of climate change on the structure and functioning of the marine 

ecosystems, it is necessary to have reliable indicators that make possible to follow and 

anticipate ecosystems changes. Several types of indicators, such as Ecological Network 

Analysis indices describe ecosystems functioning. Ecological Network Analysis (ENA) are a set 

of indicators based on the analysis of the quantified flux (i.e. carbon or energy) within a trophic 

network (Ulanowicz, 1986; Niquil et al., 2012). The main goal of these indicators is to 

characterize the functioning of a system (Niquil et al., 1999) and to emphasize the foodweb 

holistic properties (Fath et al., 2007). They permit to compare the trophic network through 

different conditions (Baird et al., 1991). For instance, ENA indices enable exploring the 

evolution of a system as a result of an environmental change (Paar et al., 2019) or 

anthropogenic pressure (Bueno-Pardo et al., 2018). ENA indicators can also be applied 

through the modeling of the effects of coastal structures (e.g. the construction of a port, a 

windfarm…) to anticipate environmental assessment (Raoux et al., 2018). In recent years, ENA 

indices have been proposed as very promising indicators for assessing marine ecosystems’ 

Good Environmental Status (Niquil et al., 2012), as targeted by the “Food Webs” descriptor of 

the Marine Strategy Framework Directive and proposed as tools for managers of the 

environment (Safi et al., 2019; Fath et al., 2019). 

 

The aim of this study is to investigate the possible consequences of climate change, 

coupling the decrease of the potential ecological niche of indigenous species and a change in 

their metabolism with the arrival of NIS. The Bay of Biscay ecosystem trophic functioning will 

be assessed following various biological hypotheses by the mid-century and under the IPCC 

scenario RCP8.5. To do so, Ecopath models and ENA indicators were applied to the Bay of 

Biscay. To take into account uncertainties in the potential NIS biomasses, six models which 

progressively vary the NIS biomasses were built. 
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2. Material and methods 

2.1. Study area 

 
Figure 1: Geographical location of the study area: in grey, the French part of the Bay of Biscay 
continental shelf (30 - 200 meters depth). 

 

The Bay of Biscay is a large gulf located on the Eastern side of the North Atlantic Ocean 

(Figure 1). It is bordered by the Spanish (43.5°N) and French coasts and by the English Channel 

in the North (48.3°N). It is the first fishing area in Europe with about 100 000 tons of fish and 

shellfish caught every year by French and European fishermen (http://ices.dk/marine-data). 

Our study is focused on the French part of the Bay of Biscay continental shelf (30 - 200 meters 

depth). The Bay of Biscay is already impacted by climate change, as the sea temperature 

increased by 0.2°C.decade-1 from 1965 to 2004 in the upper 200m layer (Michel et al., 2009). 

 

2.2. Ecopath model 

The Ecopath with Ecosim (EwE) software is a worldwide used tool for modeling marine 

trophic networks. The Ecopath routine provides a snapshot of energy fluxes between different 

functional groups, from plankton to marine mammals (Christensen and Walters, 2004). A 

functional group is composed of one to several species with identical trophic behavior.  

 

With Ecopath, the energy fluxes are modeled with two main equations. The first one 

calculates the production and is defined as: 

 

Production = fishery catch + predation mortality + net migration + biomass accumulation 

+ other  
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Formally, for a functional group i and a predator j, this equation can be written as: 

 

  Bi x (P/B)i = Yi + ∑j(Bj x (Q/B)j x DCij) + Exi + Bacci + Bi(1 – EEi) x (P/B)I (1) 

 

where B is the biomass density (t.km-2), P/B is the production rate (year-1), Y is the total 

catch (t.km-2), Q/B is the consumption rate (year-1), DC is the diet composition (DCij is the 

proportion of i in the diet of j), Ex is the net migration rate (year-1), Bacc is the biomass 

accumulation (year-1) and EE is the ecotrophic efficiency.  

 

The second equation is related to the consumption:  

 

  Consumption = production + respiration + unassimilated food  

 

Formally, this equation for a functional group i and a predator j can be written as: 

 

  Bi x (Q/B)i = Bi x (P/B)i + Ri +Ui       (2) 

 

where R is the respiration (t.km-2) and U is the unassimilated food rate.  

 

The models are then balanced by adjusting the EE when it is greater than 1. Indeed, 

the EE represents the part of the biomass group that is consumed or fished, so EE cannot be 

higher than 1. EE are adjusted by modifying the predation pressure in the diet composition 

matrix.  

 

2.3. Current model: 2007-2016 

2.3.1. Structure 

The current model is composed of 52 compartments from mammals and seabirds to 

detritus, based on pre-existing models: Lassalle et al. (2011) and Moullec et al., (2017). Forty-

four compartments are currently composed of species indigenous to the Bay of Biscay. Marine 

mammals were divided in two groups, according to their size: the baleen whales are more 

than 10 m long and the toothed whales are less than 10 m long. Seabirds were also divided in 

two groups, according to their feeding strategies. The plunge and pursuit divers are composed 

by gulls and kittiwakes and the surface feeders by gannets and auks. There are 21 groups of 

fishes: two groups of chondrychthyans (large piscivorous sharks and small sharks and rays), 13 

monospecific groups of fishes targeted by fisheries (i.e. seabass, blue whiting, hake, whiting, 

megrim, sole, plaice, horse mackerel, sardine, anchovy and pout) and 8 plurispecific groups 

(i.e. anglerfishes (two species), mackerels (two species), flatfishes (benthos feeders), demersal 

benthos feeders, demersal piscivorous, demersal planctonivorous, pelagic piscivorous and 
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pelagic planctonivorous). Cephalopods are separated in two groups. The benthic ones are 

represented by octopus and cuttlefishes and the pelagic ones by squids. There are 8 benthic 

invertebrate groups (i.e. Norway lobster, lobsters/crabs, shrimps, carnivorous and 

necrophageous benthic invertebrates, subsurface deposit feeders invertebrates, surface 

suspension and deposit feeders, benthic meiofauna and suprabenthic invertebrates). 

Zooplankton is divided in 3 groups according to their size: microzooplankton (<200 µm), 

mesozooplankton (200-2000 µm) and macrozooplankton (>2000 µm). Phytoplankton is 

divided in two groups (small and large), in addition to a primary benthic producers group. 

There is also a group of bacteria, a group of detritus and a group of discards. 

 

Added to these 44 compartments, there are 8 groups of NIS fishes: 3 monospecific 

groups of fishes targeted by fisheries in their original habitat and which would be potentially 

targeted by the Bay of Biscay fisheries (i.e. hake, horse mackerel and gilt sardine) and 5 

plurispecific groups (i.e. flatfishes, demersal benthos feeders, demersal piscivorous, pelagic 

piscivorous and pelagic planctonivorous).  

 

These groups have the same trophic function (same prey and same predators) than 

those already present in the Bay of Biscay, which we named “mirror group” in this study.  

The consistency of the Current model was checked with the Ecopath PREBAL tool (Link, 

2010). 

 

2.3.2. Inputs in the Current model 

2.3.2.1. Fishes 

The current biomasses of monospecific fish groups targeted by fisheries were 

calculated from stocks assessments (http://www.ifremer.fr/SIH-indices-campagnes/). 

Following Lassalle et al. (2011) and due to a lack of data, the current biomasses of the six 

plurispecific fish groups were estimated by Ecopath using an EE of 0.8 for pelagic piscivorous 

and of 0.95 for the other groups. The current biomasses of large piscivorous sharks and small 

sharks and rays were estimated by Ecopath with an EE of 0.6 and 0.8 respectively (Moullec et 

al., 2017) (Annexe 4). The diet matrix was obtained from previous Ecopath models of the Bay 

of Biscay (Lassalle et al., 2011; Moullec et al., 2017).  

 

To maintain the same model structure for the different models, because ENA indices 

are sensitive to model topology (Fath et al., 2013), the NIS were considered in the Current 

model with biomasses close to 0 (i.e. 0.0001t.km-²). The NIS plurispecific group diets were the 

same as their current mirror groups. The diet of the three monospecific NIS groups were 

compiled from Fishbase (https://www.fishbase.de/).  

 

http://www.ifremer.fr/SIH-indices-campagnes/
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For all of the 29 fish groups, the P/B ratios (Annexe 6) were calculated with the 

empirical equation, for a fish species i: 

 

   P/B = Mi + Fi = (Ki
0.65 × L∞i

-0.279 × T0.463) + (Yi / Bi)    (3) 

 

where k is the growth parameter from the Von Bertalanffy Growth Function (year-1) for each 

species (www.fishbase.fr), L∞ is the asymptotic length (cm), T is the mean  temperature (°C) 

over the current model period (i.e. 2007-2016), Y is the yield (kg.year-1) and B is the biomass 

(kg.year-1). The temperature assigned depended on the species vertical habitat, which was 

provided by Le Marchand et al. (2020): 9.74°C for benthic and demersal (bottom 

temperature), 11.66°C for benthopelagic (mean water column temperature) and 12.26°C for 

pelagic species (surface temperature). 

 

For all of the 29 fish groups, the Q/B ratios (Annexe 6) were calculated with the 

empirical equation, for a species i: 

 

Log10(Q/B) = 6.37 – 1.5045 × log10T’ – 0.168 × log10W∞i + 0.1399 × Pf + 0.2765 × HD  (4) 

 

where T’ is the mean temperature of sea water calculated by 1000/(T + 273.75), W∞ is the 

asymptotic weight (g), Pf and HD are two dimensionless variables (Pf = 0 for herbivorous and 

detritivorous species, 1 for others; HD = 0 for carnivorous species, 1 for others).  

 

However, for five plurispecific groups (i.e. southern flatfishes, southern demersal 

benthos feeders, southern piscivorous, demersal planctonivorous and southern pelagic 

planctonivorous), some of the group’s species were not documented enough to calculate the 

Q/B. So, the choice was made to use the default P/Q ratio of 0.25 instead (Annexe 4) 

(Christensen et al., 2005).  

 

2.3.2.2. Cephalopods 

Given that no stock estimation was available for cephalopods, their biomasses were 

estimated by Ecopath in the current model, using an EE of 0.95 (Lassalle et al., 2011). The 

current P/B and Q/B ratios were taken from Sánchez and Olaso (2004), as did Lassalle et al. 

(2011). 

 

2.3.2.3. Benthic invertebrates 

The Norway lobster, lobsters/crabs and shrimps biomasses, P/B, Q/B and diets were 

obtained from Moullec et al. (2017). The biomasses used by Lassalle et al. (2011) were 

estimated from non-spatialized data and were inadequate for our models. Consequently, the 

current biomasses of the others five groups of benthic invertebrates (i.e. carnivorous and 
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necrophageous benthic invertebrates, subsurface deposit feeders invertebrates, surface 

suspension and deposit feeders, benthic meiofauna and suprabenthic invertebrates) were 

estimated by Ecopath using an EE of 0.95.  

 

2.3.2.4. Bacteria, Zooplankton and primary production 

The bacteria and detritus inputs were taken from Lassalle et al. (2011). The 

zooplankton and primary production groups’ biomass, P/B, Q/B and zooplankton diets were 

obtained from Moullec et al. (2017). The zooplankton biomasses were estimated by their 

Ecopath model, and the primary production was estimated according to SeaWifs data, 

assuming an EE of 0.95. 

 

2.3.2.5. Mammals and birds 

Mammals and birds’ biomass inputs, P/B, Q/B and diets’ composition are identical as 

those from Moullec et al. (2017) (for mammals) and Lassalle et al. (2011) (for seabirds). 

Mammals feed mainly on pelagic fishes. Birds’ biomasses were estimated from ROMER and 

ATLANCET surveys, which are aerial census surveys.  

 

2.3.3. Fisheries 

The fisheries data were obtained from the International Council for the Exploration of 

the Sea (ICES; http://ices.dk/marine-data/Pages/default.aspx), from 2007 to 2016. To get a 

more realistic Ecopath model, we integrated the 10 main fleets in the area: bottom trawlers 

targeting demersal fishes (23% of French total catches over the period), purse seine (15%), 

bottom trawlers targeting Norway lobster (13%), gillnets larger than 15 meters (13%), pelagic 

trawlers targeting small pelagic fishes (10%), gillnets lower than 15 meters (7%), pelagic 

trawlers targeting demersal fishes (6%), long-lining and line (5%), pelagic trawlers targeting 

tunas (4%) and Danish seine (4%). European fishermen were also included, mostly coming 

from Spain (29% of catches from foreign ships), United Kingdom (10%) and Belgium (6%). This 

information was included in the ICES dataframes.  

 

2.3.3.1. Landings 

The proportions of each fleet in the landings were calculated from OBSMER/Ifremer 

reports (https://archimer.ifremer.fr/doc/00619/73122/). ICES dataframes provide total 

biomass caught for every species per year. We applied the percentage calculated from 

OBSMER to ICES data and obtained for each Ecopath group the total biomass caught by every 

fleet, from 2010 to 2016. The landings inputs are an annual mean of those results.  

 

http://ices.dk/marine-data/Pages/default.aspx
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2.3.3.2. Discards 

Discards were calculated similarly to landings. Indeed, OBSMER reports includes the 

discards’ rates for each species and each fleet, from 2010 to 2016. Those rates were applied 

on ICES catches to get annual means over the period. 

 

2.4. Projections 

In order to study the effects of NIS arrivals, we developed a comparative approach by 

creating 5 other Ecopath models based on different communities’ changes from the current 

one (2007 – 2016), previously described. We built these models for the mid-century (2041 – 

2050) under the IPPC scenario RCP8.5. We integrated in these models the impacts of climate 

change on the Bay of Biscay species by taking into account (i) the evolution of fish and 

cephalopod biomasses (based on Chaalali et al. (2016)) due to the evolution (gain or loss) of 

their potential ecological niche (calculated in Le Marchand et al. (2020)); and (ii) the changes 

in the organism’s production and consumption. The 5 hypotheses of the future evolution of 

the Bay of Biscay foodweb illustrate both climate change effects and a variation in the NIS 

biomasses. 

 

2.4.1. Common basis of the 5 future models 

The 5 hypotheses simulate a progressive variation of the NIS biomasses, which are 

therefore the only parameters to change between the 5 models. The common basis of the 5 

hypotheses integrates the effects of climate change on fish and cephalopod distributions 

predicted for the mid-century under RCP8.5 as presented in the previous section. 

 

2.4.1.1. Future biomasses 

Species that are projected with no range shift keep the same biomass as in the Current 

model. For the species that are projected to undergo a range loss (Le Marchand et al., 2020), 

a reduction in their biomass is applied according to the reduction of their potential ecological 

niche by 2050 under RCP8.5 (see Chaalali et al. (2016)): anglerfishes (-3.12%), whiting (-

17.15%), megrim (-3.75%), plaice (-9.73%), flatfishes (-4.89%), demersal benthos feeders (-

0.21%), demersal piscivorous (-18.64%), pelagic planctonivorous (-1.21%) and sharks & rays (-

0.07%) (Annexe 5).  

 

The biomass of cephalopods, benthic invertebrates, zooplankton, phytoplankton and 

bacteria estimated by the current model were used as inputs for the 5 future hypotheses, 

without any change since their potential ecological niche were not modeled in this study.   
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2.4.1.2. Future P/B and Q/B 

As temperature is a parameter of both equations ((3) and (4)), the future P/B and Q/B 

ratios were different from current ones. The projected water temperatures by mid-century 

under RCP8.5 have already been calculated in Le Marchand et al. (2020) by averaging the 

outputs of three general circulation models, and according to fishes habitat depth: 10.03°C for 

benthic and demersal, 12.34°C for benthopelagic and 13.03°C for pelagic species. The 

temperature depend on the depth at which the species is found. For groups with several 

species, the P/B and Q/B were averaged and weighted by the biomass of each species (Annexe 

6).  

 

For the cephalopods, benthic invertebrates, zooplankton and primary producers, we 

decided to apply the same alteration of the P/B and Q/B ratios than those observed for fishes. 

Thus the anomalies between current and projected P/B and Q/B values for fishes were 

calculated and it appeared that the future P/B and Q/B were 2% greater than current ones. As 

a consequence, an increase of 2% of the P/B and Q/B was applied to the cephalopods, benthic 

invertebrates, zooplankton and primary producers (Annexe 6).  

 

Finally, as homeotherms, mammals and seabirds’ P/B and Q/B ratios remained 

unchanged under climate change scenarii.  

 

2.4.1.3. Fisheries 

For future models, we made the hypothesis that fishing effort would be the same as 

current model. The NIS were hypothesized to be fished at the same rate and by the same fleet 

than their mirror group. However, discards were out to zero for species under quota in the 

2050 models, to take into account the European “zero discard” objective. Consequently, 

landed discards were added to landings inputs.  

 

2.4.2. Projected models specificities 

2.4.2.1. Scenario 1: ClimOnly 

No NIS arrive in the Bay of Biscay. This model integrates only the effects of climate 

change on the species present in the current model in the Bay of Biscay (i.e. decrease of some 

fish biomasses due to the reduction of potential ecological niche and increased P/B and Q/B 

ratios). For the ClimOnly model, the NIS biomasses were fixed at 0.0001 t.km-² and maintained 

fully consumed (EE > 0.95) (Figure 2).  

 

The following four scenarii are added to the conditions of ClimOnly. 
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2.4.2.2. Scenario 2: NISPel 

Only pelagic NIS arrive in the Bay of Biscay. For the NISPel model, the flatfishes and 

demersal NIS biomasses were fixed to 0.0001 t.km-² and the NIS pelagic biomasses were 

estimated by Ecopath, using an EE of 0.8 for piscivorous and 0.95 for other groups (Figure 2).  

 

2.4.2.3. Scenario 3: NISEqual 

The NIS arrivals balance the loss of biomass due to species impacted by climate change 

in the Bay of Biscay. The biomasses of main functional groups remain the same than in the 

current model. As the groups impacted by climate change are mainly demersal and benthic 

species, this hypothesis models mostly the arrival of demersal and benthic NIS. For the 

NISEqual model, the southern group biomasses were equal to the biomass reduction of their 

mirror current trophic groups due to climate change (Figure 2). 

 

2.4.2.4. Scenario 4: NIS++ 

No restriction in the NIS arrivals. For the NIS++ model, biomasses have been estimated 

by Ecopath, with an EE of 0.8 for pelagic piscivorous NIS and 0.95 for other groups, as we 

supposed their EE would be the same than the indigenous groups (Figure 2). 

 

2.4.2.5. Scenario 5: NISFew 

The NIS biomasses estimated in the NIS++ were divided by 5, as the NIS++ scenario 

projected very high biomasses of NIS, which seems unlikely. We divided the NIS biomasses by 

5 to find an intermediate situation between the absence of species and high biomasses (Figure 

2). Thus, NISFew is related to NISEqual and NISPel but integrating pelagic and demersal species 

in a moderate way. 

 



63 
 
 

 

 
Figure 2: Diagram of the current model (2007-2016) and the 5 projected scenarii (2041-2050). The blue 
shapes represent the Bay of Biscay species (light blue for species not impacted by climate change and 
deep blue for species with a reduced biomass due to climate change). The green shapes represent the 
non-indigenous species (NIS). Tuna shape represents the pelagic and benthopelagic species, flatfish 
shape represents the benthic and demersal species. The size of the green circle is function of the NIS 
biomass. 
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2.5. ENA 

The Ecological Network Analysis indices (ENA), which reveal the hidden properties of food 

webs were used to highlight the effect of climate change and arrivals of new species in the 

Bay of Biscay. A set of 5 indices currently calculated in the Matlab routine ENATools (Guesnet 

et al., 2015) were selected: mean trophic level of captures (MTLc), total system throughput 

(TST), Finn cycling index (FCI), relative ascendency (A/C), and system omnivory index (SOI), 

and 3 news indices (Averaged Mutual Information (AMI), Mean Trophic Level 3.25 (MTL3.25) 

and Detritivory/Herbivory ratio (D/H)) added to this routine were calculated in order to obtain 

a detailed description of the foodweb structure and functioning (Table 1). 

 

The Matlab routine ENATools, takes account of the inputs uncertainties. It runs Monte-

Carlo simulations to create a group of different versions of one Ecopath model, which inputs 

parameters vary according to the Ecopath pedigree. The pedigree stands for the percentage 

of uncertainty of every inputs: it varies from 1 (the data is reliable: 0% of variation in ENATools) 

to 0 (the data was estimated by Ecopath and not coherent: 100% of variation in ENATools) 

(Guesnet et al., 2015) (Annexe 7). For each model, the ENATools routine created 100 

simulations varying the inputs for biomasses, P/B and Q/B ratios and the diet composition 

accordingly to the pedigree. For each model, we obtained 100 values for each ENA indicator.  

 

The significant difference between ENA values of each scenario was tested by a non-

parametrical test of Wilcoxon-Mann-Whitney, as conditions of normality were not met.  

 

 For greater clarity in the results, we separated the ENA into two groups according to 

what they reflect: the network ENA (TST, FCI, AC and AMI) and the diet ENA (MTLc, MTL3.25, 

SOI and D/H). 
 

 

Table 1: Description of the ENA indices. Tij is the flow from a group i to a group j; TLi trophic level of the 
group i; zi is the import into the system; yi is the export from the system; Bi is the biomass of the group 
i; Qi is the consumption of the group i; OIi omnivory index of the group i; D is the flows from detritus 
and H is the flows from primary producers. The * indicates the indicators that have been added to the 
basic ENAtools routine. 
 

Indicators Definition Formula Reference 

Total System 

Throughput (TST) 

/t.year-1 

Sum of all fluxes in 

the system ∑ 𝑇𝑖𝑗 + 𝑧𝑖 + 𝑦𝑖

ij

 
Ulanowicz 

(1986) 

Finn's cycling (FCI) % Fraction of all 

system fluxes that 

are recycled 

∑
∑ 𝑇𝑖𝑗 + 𝑧𝑖𝑖

𝑇𝑆𝑇
𝑗

 
Finn (1976) 
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Relative Ascendency 

(A/C) no units 

Quantification of 

the degree of 

organization  of the 

system 

−

∑ 𝑇𝑖𝑗 𝑙𝑜𝑔 (
𝑇𝑖𝑗𝑇𝑆𝑇

𝑇𝑖.𝑇.𝑗
)𝑖,𝑗

 ∑ 𝑇𝑖𝑗 𝑙𝑜𝑔 (
𝑇𝑖𝑗

𝑇𝑆𝑇
)𝑖,𝑗

 

Ulanowicz 

(1986) 

Averaged Mutual 

Information* (AMI) no 

units 

Quantification of 

the exchange 

between 

compartments 

𝐾 ∑ (
𝑇𝑖𝑗

𝑇𝑆𝑇
) 𝑇𝑖𝑗 log (

𝑇𝑖𝑗𝑇𝑆𝑇

𝑇𝑖.𝑇.𝑗

)

𝑖,𝑗

 

Hirata and 

Ulanowicz 

(1984) 

Mean Trophic Level 2 

(MTL2) no units 

Mean trophic level 

of consumers 

∑ 𝑇𝐿𝑖 × 𝐵𝑖𝑖

∑ 𝐵𝑖𝑖

 
Pauly et al 

(1998) 

Mean Trophic Level 

3.25* (MTL3.25) no 

units 

Mean trophic level 

of  predators (all 

species with > 3.25) 

∑ 𝑇𝐿𝑖 × 𝐵𝑖𝑖

∑ 𝐵𝑖𝑖

 

(Shannon et 

al., 2014) 

System Omnivory 

Index (SOI) no units 

Mean consumer 

omnivory index 

∑ ∑ [𝑇𝐿𝑗 × (∑ 𝑇𝐿𝑗 × 𝐷𝐶𝑗𝑖𝑗 )]𝑗 × 𝑙𝑜𝑔 𝑇.𝑗𝑖

∑ 𝑙𝑜𝑔 𝑇.𝑗𝑖

 
Christensen 

and Pauly 

(1993) 

Detritivory/Herbivory* 

(D/H) no units 

Ratio between 

detritivory and 

herbivory 

∑ 𝐷𝑒𝑡𝑟𝑖𝑡𝑖𝑣𝑜𝑟𝑦  ∑ 𝐻𝑒𝑟𝑏𝑖𝑣𝑜𝑟𝑦⁄  

Kay et al 

(1989) 

 

Moreover, we explore the ENA behavior according to the different scenarii using a 

Principal Component Analysis (PCA). The PCA was performed with the ade4 package of the R 

software (v 3.6.1). 

 

3. Results 

3.1. General trends 

In the current model, the trophic levels ranged from 1 to 4.49 (large pelagic sharks) 

(Figure 3). The TL I was composed of 5 groups (i.e. 3 groups of primary producers, detritus and 

discards) and represented 63.59% of the total biomass. The TL II encompassed heterotrophic 

bacteria, zooplankton and a part of the zoobenthos species, mainly subsurface deposit 

feeders, and represented 26.76% of the total biomass. The TL III was composed of the major 

part of fish groups (e.g. demersal piscivorous, Trachurus trachurus, Solea solea…) and 

represented 9.29% of total biomass. The TL IV corresponded to top-predators and represented 

only 0.96% of total biomass. 
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Figure 3: Current trophic network in the Bay of Biscay. The grey links illustrates the fluxes between 
functional groups and roman numbers correspond to the trophic levels. The circles correspond to the 
indigenous groups with an NIS mirror: dark green for plurispecific groups and light green for 
monospecific groups. The numbers correspond to species or functional groups: 1: plunge and pursuit seabirds; 

2: surface feeders seabirds; 3: baleen whales; 4: toothed whales; 5: large pelagic sharks; 6: demersal sharks and 
rays; 7: anglerfish; 8: sea bass; 9: blue whiting; 10: hake; 11: whiting; 12: megrim; 13: sole; 14: plaice; 15: horse 
mackerel; 16: mackerel; 17: anchovy; 18: sardine; 19: pout; 20: flatfishes; 21: demersal benthos feeders; 22: 
demersal piscivorous; 23: demersal planctonivorous; 24: pelagic piscivorous; 25: pelagic planctonivorous; 26: 
cephalopods benthic; 27: cephalopods pelagic; 28: Norway lobster; 29: lobsters/crabs; 30: shrimps; 31: 
carnivorous and necrophageous benthic invertebrates; 32: subsurface deposit feeders; 33: surface suspension 
and deposit feeders: 34: benthic meiofauna; 35:suprabenthic invertebrates; 36-37-38: macro-mezo-
microooplankton; 39: bacteria; 40-41: large and small phytoplankton; 42: benthic primary producers; 43: 
discards; 44: detritus. 

Pictograms credits: ©Noun Project: Brand Mania; Laymik; Philipp Lehmann; Vrijlansier; Parkjisun; Jessica Smith; 

Ealancheliyan s; Örn Smari Gislason; Vega Asensio; Pixelz Studio; Krishna Creative; Creative Stall; Mario Bieh; 

Glyph.faisalovers; monkik; Made; Vladimir Belochkin; Gemma Evans; mindgraphy. 

 

3.2. ENA indices 

The first two axes of the PCA (Figure 4) explain 69% of the variance, only those ones are 

presented. The first axis (horizontal – 51.5% of the variance) was carried by the indices MTL3.25 

(18.21%), AMI (18.07%), A/C (16.86%), SOI (16.63%) and TST (13.02%). The second axis 

(vertical – 17.9% of the variance) was carried by FCI (55.78%) and D/H (21.78%). The Current 

and NISPel models standed out from all the other models. The Current model stands out with 

a lower TST, FCI and MTL3.25 than the other models but a stronger SOI. On the other hand, 

NISPel stands out with high values of A/C and AMI and low values of SOI and MTLc. In addition, 

the SOI and AMI indices are in opposition. There is also a strong independence of MTL3.25 on 

MTLc. 
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Figure 4: Principal Component Analysis of the six models (Current, ClimOnly, NISPel, NISEqual, NIS++, 
NISFew) and the 8 ENA indices (Total System Throughput (TST), Finn’s cycling (FCI), Relative 
Ascendency (AC), Averaged Mutual Information (AMI), Mean Trophic Level catches (MTLc), Mean 
Trophic Level 3.25 (MTL3.25), System Omnivory Index (SOI) and Detritivory/Herbivory (DH)). Each model 
includes all 100 simulations made with ENATools. The solid dots framed in black represent the initial 
models before applying any changes to parameters based on the ENAtools routine. The white dots 
represent the average model (i.e. the centroid of each model). The table at the top left shows the 
absolute contributions of each ENA for the two axes (in %). 

 

3.3. Network ENA 

The TST increased significantly between the current model and the projected ones 

(Figure 5 – Table 2). The total flux in the system was 6076 (±204) t.km-².year-1 in the current 

model and increased by 15% under the future hypotheses. However, there were no significant 

differences in the TST between the projected hypotheses.  

 

The mean A/C ratio in the current model was 0.222 and it significantly increased up to 

0.231 under ClimOnly (Figure 5 – Table 2). Significant differences were observed between 

projected models. The highest A/C ratio values were recorded under NISPel and NISEqual 

hypotheses, with a mean of 0.248 and 0.242 respectively. While lower A/C ratio values models 

were recorded for the ClimOnly, NISFew and NIS++ hypotheses.  

 

The AMI increased significantly between the current model and ClimOnly (Figure 5 – 

Table 2). There were significant differences between the projected hypotheses. The NISPel 
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and NISEqual hypotheses got the highest values (mean of 1.194 and 1.172 respectively), 

whereas the ClimOnly, NISFew and NIS++ got lower values (mean of 1.129 and 1.143 

respectively).  

 

A significant increase of the FCI was obtained with the projected scenarii (Figure 5 – 

Table 2). The Current scenario had significantly lower FCI value than all the other scenarii 

(16.85%). The ClimOnly, NISEqual and NISFew models had the highest FCI values and the 

values were not significantly different between each other. The NISPel and NIS++ models had 

intermediate values between current and the other three scenarii. 

 
 

 
Figure 5: Boxplots of network ENA indices values (Total System Throughput (TST), Averaged Mutual 
Information (AMI), Relative Ascendency (AC) and Finn’s cycling (FCI), comparing the  Current model 
and the 5 projected scenarii (ClimOnly, NISPel, NISEqual, NIS++, NISFew). The symbols correspond to 
the significance of the differences between the scenarii, with a Wilcoxon-Mann-Whitney t-test (p-value 
<0.05): two models with a different symbol are significantly different.  

 

3.4. Diet ENA 

There was a significant increase in the MTLc of the ClimOnly model: it was significantly 

higher compared to the current one (Figure 6 – Table 2). A significant decrease of the MTLc 

was recorded for the NISPel and NIS++ hypotheses (mean of 3.181 and 3.413 respectively), 
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due to the strong increase in biomass of small pelagic fish of low trophic level such as 

Sardinella aurita. A significant increase was calculated for the NISEqual hypothesis (mean of 

3.609), due to the arrival of non-indigenous demersal piscivorous fishes, which replaced 

indigenous demersal piscivorous heavily impacted by climate change. The NISFew MTLc was 

significantly identical to the current one. 

 

The current MTL3.25 value (3.479) significantly increased with climate change to reach 

3.624 in the ClimOnly model (Figure 6 – Table 2). NISPel and NISEqual models showed the 

highest MTL3.25 (mean of 3.698 and 3.686 respectively). The lowest MTL3.25 calculated were 

obtained under NISFew and NIS++ hypotheses (mean of 3.613 and 3.651 respectively).  

 

The SOI presented a significant decrease from the current model to the ClimOnly and 

all the other projected models (Figure 6 – Table 2). There were also significant differences 

among the futures hypotheses. The NISPel model presented the lowest SOI (decrease of 29% 

compared to Current model) whereas the NISEqual model had registered the highest among 

the 5 future hypothesis values. However, the NISFew was projected to decrease by 23% and 

the NIS++ by 19% compared to the current model. The groups with the most marked decrease 

in omnivory were the top predators (e.g. seabirds, mammals, sharks) and the pelagic fishes 

(e.g. planctinovorous and piscivorous). 

 

The D/H ratio was significantly lower for the future hypotheses compared to the 

current model, which is related to a higher increase in the flux from primary producers. The 

detritivory was projected to increase by 4% in the future and herbivory by 22%.  
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Figure 6: Boxplots of diet ENA indices (Mean Trophic Level catches (MTLc), Mean Trophic Level 3.25 
(MTL3.25), System Omnivory Index (SOI) and Detritivory/Herbivory (DH)) values, comparing the Current 
model and the 5 projected scenarii (ClimOnly, NISPel, NISEqual, NIS++, NISFew). The symbols 
correspond to the significance of the differences between the scenarii, with a Wilcoxon-Mann-Whitney 
t-test (p-value <0.05): two models with a different symbol are significantly different.  

 

Table 2: Synthesis of ENA indices (Total System Throughput (TST), Finn’s cycling (FCI), Relative 
Ascendency (A/C), Averaged Mutual Information (AMI), Mean Trophic Level catches (MTLc), Mean 
Trophic Level 3.25 (MTL3.25), System Omnivory Index (SOI) and Detritivory/Herbivory (D/H)) trends, 

comparing each future model (2041 – 2050) to the Current model (2007 – 2016). The ↗ means a 
significant increase of the index value in the future model, the ↘ means a significant decrease 
and the = means the Current model and the future one are significantly identical.  

ENA ClimOnly NISPel NISEqual NIS++ NISFew 

TST ↗ ↗ ↗ ↗ ↗ 

FCI ↗ ↗ ↗ ↗ ↗ 

A/C ↗ ↗ ↗ ↗ ↗ 

AMI ↗ ↗ ↗ ↗ ↗ 
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MTLc ↗ ↘ ↗ ↗ = 

MTL3.25 ↗ ↗ ↗ ↗ ↗ 

SOI ↘ ↘ ↘ ↘ ↘ 

D/H ↘ ↘ ↘ ↘ ↘ 

 

4. Discussion 
In this study, we projected the potential response of the Bay of Biscay trophic network to 

changes in species composition and relative abundances driven by a rise in sea temperature. 

Our results have a three-level interpretation. Firstly, the comparison of ENA indices between 

the Current model and the ClimOnly hypothesis which informs about the combined effects of 

sea warming on the Bay of Biscay’s species range reduction and increasing metabolism. 

Secondly, the comparison of ENA indices between the ClimOnly hypothesis and the four 

others (i.e. NISPel, NISFew, NISEqual and NIS++) inquiries about the consequences of NIS 

arrivals. Finally, the comparison of ENA indices between the Current and the four NIS 

hypotheses reveals the combined effects of biomass decreases of some local species and 

biomass increases of NIS. While several studies investigated the consequences of the arrival 

of invasive species (Miehls et al., 2009; Baird et al., 2012; Libralato et al., 2015; Goren et al., 

2016) or of climate change (Albouy et al., 2014; Raoux et al., 2018 ; Bourdaud et al, 2021) in 

food webs structured by native species, no study dealt with such an issue in temperate 

ecosystems subject to the arrival of sub-tropical species due to climate change. These species 

would arrive as a result of a northward shift of their range, following an increase in water 

temperature and will not necessarily become invasive (Lenoir et al., 2020).  

 

4.1. The Bay of Biscay trophic network in 2050 under RCP8.5 scenario  

In this section, we focus on the comparison of the Current model with the ClimOnly 

model. Considering the first level of interpretation described above, our results highlighted 

that these ecosystem alterations would increase the quantity of matter flowing through the 

food web as suggests the TST increase by 15% in 2050 under RCP8.5 (+0.77°C at the surface). 

In the Sylt-Romo Bight, Baird et al. (2019) modeled an increase of 21% of the total system flux 

in a +3°C system. First, this can be explained by the rise in P/B and Q/B. Indeed, despite an 

observed decrease in total biomass, increasing P/B and Q/B lead to higher flux in the system. 

This phenomena is well-known, as marine organisms metabolic activity is related to the 

temperature (Brown et al., 2004). Warming water is expected to increase the P/B and Q/B 

ratios (Brown et al., 2004). Indeed, the respiration and excretion fluxes are projected to rise 

with sea warming, as already modeled for the small pelagic fishes in the Bay of Biscay (Chaalali 

et al., 2016). Moreover we forced an increase in the phytoplankton P/B in our model, leading 
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to a higher net primary production in Bay of Biscay by mid-century. Thus a higher quantity of 

matter supported the whole ecosystem. However, a mean global loss of net primary 

production of 3.3%.°C-1 under RCP8.5, was forecasted by several marine biogeochemical 

models associated to a lower diatom biomass (Bopp et al., 2005). However, a linear inverse 

model previously performed on the Bay of Biscay food web (Chaalali et al., 2016) projected an 

increase in the net primary production of small pelagics. 
 

The intensification of the quantity of matter in the system, following temperature 

increase under RCP8.5, was associate with an increase in recycling index (i.e. FCI) as previously 

projected by Chaalali et al. (2016), with an increase of 23% in the Bay of Biscay by the end of 

the century under RCP8.5. A rise in FCI is commonly observed in a disturbed ecosystem (Saint-

Béat et al., 2015). This increase in FCI index values (calculated as the ratio between recycled 

matter on the TST) despite an increase in TST, means an higher amount of recycled matter. 

Fath and Halnes, (2007) highlighted that flows to and from detritus compartment are a major 

part of the total structural cycling and thus an increasing FCI results to an increase in the 

detritivory (Fath et al., 2019). Indeed, an increase in the detritivory was projected in the Bay 

of Biscay and associated to a greater rise in the herbivory, which lowered the D/H ratio. The 

Bay of Biscay would become more dependent on the primary production, despite an increase 

of detritivory. The drop of D/H ratio is also an indicator of a stressed ecosystems (Costanza et 

al., 1992). In our case, the higher rate of herbivory is explained by the increase of primary 

production. This would be in favor of herbivorous species. Regarding the European landing 

obligation (i.e. no discards) that was applied in our projected models, this evolution did not 

show any influence on the trophic network structure at the scale of the whole Bay of Biscay 

ecosystem, because its participation in the current flow from detritus was only of 0.021%.   

 

The loss of biomass due to climate change in some functional groups would modify the 

diet, directly impacting the MTL indicators. The MTL of both catches and predators are 

expected to increase under climate change. This may be explained by the biomass reduction 

of some trophic groups of intermediate trophic position. Indeed, the demersal piscivorous 

fishes (TL = 3.7) were projected to lose 18% of their potential ecological niche by the mid-

century under RCP8.5 (Le Marchand et al., 2020). As a result, we reduced their biomass of 18% 

between the current model and the future hypotheses. In the same way, the flatfish’s biomass 

(TL = 3.4) was reduced by 4%. The decrease of those groups’ biomass and the stability of the 

top predators’ biomasses (TL > 4), such as pelagic fishes and sharks, combined to the increase 

of productivity, resulted in an increase of the MTLc with warming. We can note this study did 

not take account for the evolution of the fishing pressure. However, the significant increase 

of the trophic level of demersal fishes observed in the Bay of Biscay, associated to higher 

biomasses of high trophic level predators (Arroyo et al., 2019), confirms our results. The SOI 

in the Bay of Biscay was projected to deeply decrease by mid-century. Our results can be 
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explained by the loss of some trophic group biomasses. For example, the decrease of the 

demersal benthos feeders fishes biomass would decrease the omnivory of their predators (i.e. 

demersal piscivorous fishes). Indeed, the demersal piscivorous omnivory indicator decreased 

by 70% under the ClimOnly hypothesis. This reduced omnivory would induce less resistance 

to environmental perturbation (Fagan, 1997). Indeed, omnivorous species can adapt their diet 

in case of the collapse of one of their prey. In addition, in this study, the relative ascendency 

increased, which means that parallel pathways (the fact to feed on a group by direct and 

indirect way) tend to disappear. Therefore a predator focuses on less preys, which makes the 

SOI decreases (Saint-Béat et al., 2015). A strong SOI (Current model) is characterized by a web-

like food web, while a strong AMI translates a chain-like food web (Safi et al., 2019). So, the 

increase of AMI index with a decrease of SOI index indicates a system that simplifies itself by 

moving towards a chain-like food web under the effect of climate change by 2050 under 

RCP8.5. 

 

4.2. Changes with the arrival of NIS 

The arrival of NIS would change the way the energy is transferred in the system. The 

A/C and AMI indices were very sensitive to the arrival of NIS. Indeed, significant differences 

were calculated for the two indices between the ClimOnly model and the four NIS hypotheses. 

The NISPel and NISEqual are expected to provide higher A/C and AMI values. This means that 

those two scenarii would increase the full foodweb organization and favor direct pathways to 

reach higher trophic levels with potentially more efficiency. Those results are in accordance 

with Miehls et al. (2009) regarding the invasion of a mussel in the Lake Oneida, USA, where an 

increase by 5.4% of the A/C was observed after the mussel installation. Although, the two 

other hypotheses, NISFew and NIS++ were expected not to change the A/C and slightly 

increase the AMI. Baird et al. (2012), showed a decrease of the A/C and a stagnation of the 

AMI with increased biomasses of invasive species (one oyster and one barnacle) in the Sylt-

Romo Bight. This apparent inconsistency proves that the effect of invasive species depend on 

the initial structure of the ecosystem impacted. ENA indicators are known to be sensitive to 

the environmental specificities and physical parameters, making difficult to compare ENA 

values among different ecosystems, but efficient for a “before/after” comparison (Niquil et 

al., 2012).  Indeed, ecosystems are distinguish by specific network properties resulting from 

interactions between organisms and between them and their environment. These properties 

affect the ecosystem response face to a perturbation, hence the diversity of effect on invasive 

species. Concerning the FCI, the significant differences between the NIS hypotheses 

highlighted the effects of community composition. Indeed the FCI is deeply correlated to the 

type of communities (Baird et al., 2007). It is worth noting that high biomasses of pelagic 

species (i.e. NISPel and NIS++ hypotheses) induce lower cycling rates. On the contrary, 

hypotheses with high biomasses of demersal species (i.e. NISEqual scenario) showed high 

rates of cycling. Finally, the NISFew scenario with a low biomass of both pelagic and demersal 
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species seems not to change the cycling rates. The largest contributors to the flow to detritus 

under the ClimOnly model are the microzooplankton (41%). However, this proportion is highly 

dependent on the structure of the trophic network. The major predator of microzooplankton 

is the mesozooplankton. A high consumption of the mesozooplankton by planctonivorous 

fishes induced a decrease of the predation on microzooplankton. This induces a lower flow to 

detritus from the small phytoplankton, diet of microzooplankton.  

 

The arrival of NIS would deeply impact the trophic network structure in the Bay of 

Biscay, because the marine fish’s biomasses control production and consumption on lower 

trophic levels, due to the trophic cascade (Carpenter et al., 1985). Indeed, the massive arrival 

of fishes would induce a top-down control, as the demersal piscivorous fishes are keystones 

species. The MTL of both catches and top predators (TL > 3.25) seem deeply impacted by the 

change in the trophic composition. For example, the NISPel is characterized by a drop of the 

MTLc. This is explained by the arrival of exploited planctonivorous pelagic fishes like Sardinella 

aurita and Trachurus tracae, with high biomasses and low trophic level. The MTL3.25 was on 

the contrary very high, indicating arrival of top predators such as tunas. The MTLc would 

increase due to massive arrival of demersal piscivorous species, main target of fisheries in the 

Bay of Biscay. The significant differences calculated in the SOI index highlighted that the arrival 

of NIS would change the trophic network structure and especially increase the trophic 

competition between NIS and indigenous species. In Baltic Sea, the arrival of a new predator, 

an invasive crab (Rhithropanopeus harrisii), in a bottom-up controlled ecosystem, has deeply 

impacted both lower trophic levels (by a drop of species richness) and pelagic phytoplankton 

(by larger biomasses) (Kotta et al., 2018). The NISEqual hypothesis proved that a simple 

change in the marine communities would deeply affect the trophic functioning. Paar et al. 

(2019) observed community changes in the sublittoral area due to the kelp expansion. This 

induced a change in the trophic structure and its associated flows, bringing to a more mature 

and resilient system.  

 

4.3. Cumulative effects and implications on the trophic network 

 We could expect that the loss of total biomass and trophic functions due to reduced 

potential ecological niche under climate change would be compensated by the arrival of NIS. 

On the contrary, our results highlighted that whatever the biomass and species arriving into 

the warmed Bay of Biscay, some consequences would be observed on the trophic networks. 

Even in the case of NISEqual, where the functional groups losses were replaced in quantity, 

the trophic network was not projected to come back to current structure. Climate change 

effects in the marine realm are often studied individually, whereas the combination of those 

effects are more likely to occur and would more deeply impact the ecosystems and fisheries 

(Ainsworth et al., 2011; Halpern et al., 2015). Our results are in favor of the idea that with the 
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combination of different consequences of climate change, the ecosystem response is more 

complex when associating two or more stressors.  

 

The cumulative effects of both sea warming and arrival of NIS would lead to less 

resistant and resilient ecosystems in the Bay of Biscay. Indeed, sea warming and arrivals of NIS 

are deeply correlated to the system structure and functioning (Chapin, 1997). Even if the 

interpretation of ENA indicators is often complex (Saint-Béat et al., 2015), our results 

illustrated major trends. According to Saint-Béat et al. (2015), the FCI, SOI and A/C can be used 

to estimate the response of a system to a perturbation. In our case, the increase in FCI in 

projected models is typical of stressed ecosystems. The disruption of initial recycling has a 

strong impact on the ecosystem due to the large number of indirect effects associated with 

cycling (Fath and Halnes, 2007). The omnivory permits the system to adapt to a perturbation 

by predator’s diet shifting. Our results showed a deep decrease of the omnivory index in the 

future. The ecosystem would thus be more impacted by the decrease or the loss of a species 

or a trophic group as the ability of a consumer to modulate its diet according to the present 

prey dropped. A decrease in omnivory reduces the flexibility of the system and therefore 

makes it more vulnerable to the disappearance or reduction of biomass of a trophic group. In 

that way, the trophic cascade consequences would be more impacting (Spiers et al., 2016).  

 

4.4. Model limitations 

We tried to build the more exhaustive models as possible. However, some elements 

are not taken into account, even if they would play an important role to predict the future 

ecosystems. Firstly, the models we used did not integrate the organism’s adaption capability. 

For example, generalist species could experiment a diet shift, which would redesign trophic 

network. This study may also be improved by forcing the higher trophic level food web to 

biogeochemical models. This would permit to fit the trophic networks with more realistic 

phytoplankton and zooplankton biomasses variation. Then, our models suggested that the 

fishing mortalities remain constant until the mid-century. However, the fisheries management 

would probably adapt to the situation (Badjeck et al., 2010; Quentin Grafton, 2010). This 

method also did not integrate the effects of overfishing of some groups, which can favor NIS 

to the detriment of native species (Saygu et al., 2020). Besides, we assumed that the biomass 

of native species would decrease in proportion to the reduction of their potential ecological 

niche, but the biomasses and the ecological niche are not necessarily linked. Finally, we could 

not integrate the effects of warming on the organisms recruitment and spawning, while this 

has been recorded for example, on the herring in the Celtic Sea (Lauria et al., 2012). This could 

indirectly impact biomasses and productivity.  
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5. Conclusion  
This study was timely and important because the cumulative impacts of climate change 

and NIS arrivals are barely studied in the marine realm. Given the uncertainties of the NIS 

arrivals, simulation of several scenarii is relevant. Indeed, we cannot predict when and which 

species will be coming from southern regions under climate change. The scenarii we modeled 

in this study could all occur, but at different times in the near future. It is possible that the 

NISPel happens first, then the arrival of demersal with NISEqual and finally the establishment 

of NIS with high biomass: NIS++. The ENA indicators are increasingly used to quantify changes 

in ecosystems in order to adapt management strategies (Safi et al., 2019). They allow to 

compare one ecosystem at different levels of changes and to compare trends with other 

ecosystems. The ENATools routine (Guesnet et al., 2015) permitted to fulfill the lack of data, 

especially on the organism’s biomasses. Our results revealed a negative impact of sea warming 

on the current trophic network due to the loss of functional groups biomasses, even if the 

productivity is rising. The arrival of NIS would imply changes in communities, deeply 

restructuring the trophic network, and the cumulative effects of both would accentuate the 

trophic network degradation.  
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Chapitre III : Effets de l’implantation d’un parc éolien sur 

les communautés marines dans un contexte de 

changement climatique 
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  Dans les deux premiers chapitres, nous avons modélisé les communautés du 

Golfe de Gascogne telles qu’elles pourraient être en 2050 suite aux effets du 

changement climatique. La perte de richesse spécifique, en particulier dans les 50 

premiers mètres de profondeur le long des côtes françaises, couplée à l’arrivée 

d’espèces subtropicales (NIS) provoqueraient des changements dans les 

communautés de poissons et de céphalopodes, ainsi qu’une profonde modification 

dans la structure et le fonctionnement du réseau trophique, le rendant moins 

résistant. Pour ce dernier chapitre, nous avons modélisé l’implantation d’un parc 

éolien flottant au large des îles de Groix et Belle-Ile, dans ce contexte de 

changement climatique. L’objectif de ce chapitre était de modéliser les 

conséquences sur les communautés locales d’un parc éolien avec certains effets 

qui lui sont connus : l’effet récif, via la colonisation des surfaces immergées par des 

organismes fixés ; l’effet DCP dû à l’agrégation de certaines espèces de poissons 

autour des câbles et sous les flotteurs ; et enfin, l’effet réserve, suite à l’interdiction 

partielle ou totale des activités de pêche à l’intérieur du parc.  

 Nous avons pour cela utilisé le module ECOSPACE, qui permet de faire une 

projection spatiale du réseau trophique. Ce modèle a été forcé avec les résultats 

des modèles de niche écologique calculés dans le premier chapitre, en définissant 

chaque carte de probabilité de présence projetée comme habitat préférentiel de 

l’espèce, selon la méthode établie par Bourdaud et al (2021). Nous avons voulu 

savoir ici si la taille et l’agencement du parc pouvaient avoir des effets sur les 

communautés, et s’il y aurait des différences selon que les parcs soient posés ou 

flottants. Pour cela, nous avons créé trois scénarios, que nous avons comparés à un 

scénario de référence sans parc : un parc flottant de surface réduite (126 km², soit 

une soixantaine d’éoliennes), un parc flottant d’une surface double (253 km², soit 

environ 120 éoliennes), et deux parcs de surface réduite (126 km² chacun), séparés 

par une zone de 60 km² permettant de voir les effets entre deux parcs. Nous avons 

également modélisé les parcs posés de Saint-Nazaire et des Deux-Iles. Pour chaque 

scénario, nous avons calculé des résultats d’anomalies de biomasse et de MTL3.25 

à l’intérieur des parcs, mais également dans les zones de voisinage immédiat.  

 Les résultats ont montré qu’il y aurait peu d’effets de la taille et de 

l’agencement des parcs sur les biomasses pour l’ensemble des groupes. En 

revanche, l’effet DCP que nous avons appliqué entrainerait une augmentation de 

la biomasse de certains groupes trophiques, en particulier des consommateurs 

supérieurs, ce qui induirait une cascade trophique sur les niveaux trophiques 

inférieurs. De fortes différences entre les parcs posés et les parcs flottants ont été 

observées, qui mettent en évidence la nécessité d’étudier les impacts 

environnementaux de chaque parc indépendamment. Enfin, l’effet réserve aurait 

pour conséquence l’augmentation des biomasses des groupes trophiques qui 

étaient projetés comme fortement impactés par le changement climatique. 
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1. Introduction 
Dans les deux chapitres précédents, nous avons tenté d’anticiper dans quelle mesure le 

changement climatique modifierait les communautés de poissons et de céphalopodes du 

Golfe de Gascogne. Nous avons vu dans le chapitre 1 que près de la moitié des espèces 

indigènes subiraient une réduction, plus ou moins forte, de leur niche écologique potentielle. 

Puis, dans le chapitre 2, nous avons montré que l’arrivée d’espèces subtropicales, dont la 

niche écologique potentielle se déplacerait vers de plus hautes latitudes, modifierait 

également les communautés, en agissant directement sur la structure des réseaux trophiques. 

L’objectif de ces deux chapitres était donc de modéliser les communautés de poissons et de 

céphalopodes, telles qu’elles pourraient être en 2050. 

 

Ce sont ces résultats que nous avons utilisés comme base pour ce chapitre 3, dont l’objectif 

est de modéliser les impacts potentiels de l’implantation de parcs éoliens sur les 

communautés marines du Golfe de Gascogne en 2050, ayant préalablement intégré l’effet du 

changement climatique. En effet, les parcs éoliens modifient localement les communautés 

marines par un effet réserve dû à la restriction partielle ou totale des activités de 

pêche (Coates et al., 2016), par un effet récif suite à la colonisation des structures par des 

espèces fixées provoquant un effet récif (Raoux et al., 2017), et enfin par la création d’un 

Dispositif de Concentration de Poissons (DCP) (Krone et al., 2013) sous les flotteurs. Les deux 

premiers effets peuvent être induits par des parcs éoliens posés mais aussi, dans une moindre 

mesure, par des parcs éoliens flottants. Ces derniers induisent un effet récif plus important 

que les parcs posés, lié notamment à la présence de câbles et d’ancrages dans la colonne d’eau 

ainsi que des surfaces de flotteurs bien supérieures aux fondations des éoliennes posées. 

L’effet DCP, quant à lui, est spécifique à l’éolien flottant. Plusieurs études récentes ont porté 
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sur l’influence d’un parc éolien posé sur les communautés marines locales (Raoux et al., 2017; 

Halouani et al., 2020). Le but de la présente étude sera de voir quelles influences un parc 

éolien flottant peut avoir sur ces communautés et si ces effets sont différents des parcs éoliens 

posés. 

 

Dans cette étude, nous avons créé un modèle Ecospace pour le Golfe de Gascogne en 

2050, à partir de l’un des scenarii du chapitre 2 (NISFew), et nous avons forcé la biomasse des 

espèces de poissons et céphalopodes qui arrivent et de celles qui sont impactées par le 

changement climatique, selon la méthode établie par Bourdaud et al. (2021). Plusieurs 

scenarii de parcs éoliens flottants, qui diffèrent les uns des autres par leur taille et/ou le type 

de structure d’éolienne - flottante ou posée - utilisée, ont été mis en œuvre afin de répondre 

à deux questions : (i) la taille du parc éolien a-t-elle une influence sur les communautés à 

l’intérieur et au voisinage du parc ? ; (ii) les parcs flottants et posés ont-ils les mêmes effets 

sur le fonctionnement de l’écosystème ? 

2. Matériel et méthode 

2.1. La zone d’étude 

La zone d’étude sur laquelle est projetée le réseau trophique est la même que celle du 

chapitre 2, à savoir la partie française du plateau continental du Golfe de Gascogne (Figure 1). 

Le parc de Saint-Nazaire est constitué de 80 éoliennes posées (78 km²), qui devraient être 

mises en service en 2022. Le parc des Deux Iles est constitué de 62 éoliennes posées entre l’Ile 

d’Yeu et Noirmoutier (111 km²) dont la mise en service est prévue en 2023. Selon la carte 

sédimentaire (Shom : https://diffusion.shom.fr/pro/amenagement/sedimentologie/natures-

de-fond.html) que nous avons utilisée pour cette étude, ces deux parcs posés sont situés 

principalement sur de la roche et du sédiment grossier, avec un peu de sable fin dans le parc 

des deux Iles. Le parc pilote de Groix-Belle-Ile possède trois éoliennes flottantes, qui seront 

mise en service en 2022. Il est situé principalement sur du sable et sable fin envasé.  

 

La ferme pilote de Groix-Belle-Ile n’ayant que trois éoliennes, nous avons choisi de 

modéliser dans cette étude un parc éolien flottant commercial qui n’est pas en projet à l’heure 

actuelle.  Il est représenté par un carré rouge en face du site pilote (Figure 1).  

 

https://diffusion.shom.fr/pro/amenagement/sedimentologie/natures-de-fond.html
https://diffusion.shom.fr/pro/amenagement/sedimentologie/natures-de-fond.html
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Figure 1 : emprise spatiale du modèle Ecopath et son module Ecospace. Les couleurs représentent les 
types de sédiments utilisés dans Ecospace. Les polygones noirs indiquent les parcs éoliens en projet à 
l’heure actuelle sur la façade Atlantique : Saint-Nazaire et les Deux Iles (posés), ainsi que le parc pilote 
de Groix – Belle-Ile (flottant). Le rectangle rouge indique la zone théorique dans laquelle nous avons 
placé les parcs commerciaux flottants modélisés.  

 

2.2. Le modèle Ecopath 

Le modèle Ecopath utilisé pour cette étude est l’une des projections futures créées 

dans le chapitre 2. Nous avons choisi le scénario NISFew, qui nous paraissait le plus pertinent 

car il s’agit d’un scénario intermédiaire qui permet la présence de tous les groupes de NIS 

(espèces non indigènes) sans que leurs biomasses ne soient excessives. Ce modèle contient 

54 groupes : 52 issus du modèle original du chapitre 2 (2 oiseaux marins, 2 mammifères 

marins, 21 poissons indigènes du Golfe de Gascogne, 8 poissons non indigènes, 2 

céphalopodes, 8 invertébrés benthiques, 3 zooplanctons, 3 producteurs primaires, 1 pour les 

bactéries et 2 non-vivants (rejets et détritus)) (Annexe 4). Afin d’intégration dans Ecopath 

l’effet récif lié à l’installation des parcs éoliens, nous avons ajouté deux groupes de biofouling, 

un pour les parcs posés et un autre pour les parcs flottants, car les éoliennes flottantes ont 

une surface colonisable plus importante. Ce sont des organismes filtreurs, consommés 

principalement par des poissons démersaux et pélagiques benthophages, ainsi que des 

invertébrés benthiques carnivores. Les entrées de l’ensemble des groupes trophiques sont les 
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mêmes que dans le modèle NISFew du chapitre précédent. La biomasse des deux groupes de 

biofouling a été placée à 0,01 t.km-2, leur P/B à 3 et leur Q/B à 11, qui sont des moyennes des 

valeurs des groupes trophiques auxquelles ces espèces appartiennent (i.e. suspensivores et 

deposivores). Pour ces deux groupes, les valeurs de P/B et Q/B ainsi que la matrice des 

consommateurs ont été ajustées afin d’équilibrer le modèle.  

 

2.3. Le module Ecosim 

Ecosim est un module dynamique du modèle Ecopath qui permet de modéliser 

l’évolution temporelle de biomasses et de captures.  

 

2.3.1. Entrées du modèle 

Nous avons intégré une série temporelle avec une seule valeur de biomasse relative et 

la mortalité par pêche pour chaque espèce, de sorte que les biomasses soient les mêmes que 

l’Ecopath (Annexe 8).  

 

Afin de simuler l’implantation des différents parcs, nous avons forcé dans la série 

temporelle les biomasses des deux groupes de biofouling, qui ont été augmentées sur les trois 

années suivant une date théorique de mise en service du parc afin de simuler une colonisation 

progressive des éoliennes (Annexe 8). La production primaire mensuelle a également été 

instaurée comme fonction forçante. Les données satellitaires ont été extraites pour l’année 

2007, qui était la première année du modèle Current au chapitre 2 (2007-2016) 

(http://orca.science.oregonstate.edu/1080.by.2160.monthly.hdf.cafe.m.php), puis les 

valeurs journalières ont été moyennées à l’échelle du Golfe de Gascogne pour obtenir une 

valeur mensuelle. Ce modèle étant tiré d’une des projections étudiées au chapitre 2 (NISFew), 

les effets du changement climatique sur la production primaire sont déjà intégrés. Nous avons 

donc conservé ces valeurs mensuelles de production primaire constantes sur toute la série 

temporelle et nous avons considéré qu’il n’y aurait pas de fortes variations interannuelles.  

 

2.3.2. Calcul de la biomasse du biofouling 

Dans un premier temps, nous avons calculé les biomasses de biofouling théorique dans 

les parcs éoliens, en se basant sur les dimensions des structures des éoliennes fournies par les 

constructeurs dans les rapports publics, afin d’estimer les surfaces colonisables selon le type 

d’éoliennes (flottantes ou posées). Dans les parcs flottants, nous avons utilisé les dimensions 

des éoliennes prévues pour le parc pilote de Groix- Belle-Ile : des flotteurs semi-submersibles 

composé d’une embase de 42 m de diamètre, surmontée de quatre colonnes de 9 m de 

diamètre et immergées sur 18 m. De plus, chaque éolienne flottante est attachée au fond par 

6 câbles de 875 m (dont 275 m en pleine eau). La surface colonisable par le biofouling par 

éolienne flottante est de 7891 m² (flotteur + câbles). En revanche, pour les éoliennes posées, 

la structure en monopieu d’un diamètre de 7 m dans une zone limitée à 60 m de profondeur, 

http://orca.science.oregonstate.edu/1080.by.2160.monthly.hdf.cafe.m.php
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la surface colonisable a été estimée à 1319 m² par machine. La biomasse des espèces fixées a 

été estimée à environ 10 kg.m-2 dans la zone euphotique (les flotteurs et les premiers mètres 

de câbles) et 0,5 kg.m-2 dans la zone aphotique (le reste des câbles) (Castric and Chasse, 1991). 

Ces données concernent des structures rocheuses immergées, que nous avons appliquées à 

notre étude, faute de données de biomasse de biofouling en Golfe de Gascogne plus récentes 

et spécifiques aux éoliennes. Pour cette étude, nous avons considéré que l’emprise spatiale 

d’une éolienne flottante est de 1,5 km². Après calculs, il y aurait 72 tonnes de biofouling sur 

une éolienne flottante (environ 48 t.km-2 à l’échelle du parc) et 11 tonnes sur une éolienne 

posée (environ 10 t.km-2 à l’échelle du parc). 

 

2.4. Le module Ecospace 

Le module Ecospace hérite des données issues d’Ecosim pour faire une projection sur 

une carte en deux dimensions représentant l’ensemble de la zone étudiée. 

 

2.4.1. Scenarii  

Sur la base des 3 parcs bientôt installés (Groix-Belle-Ile, Saint-Nazaire et les Deux Iles), 

nous avons établi quatre scenarii dans lesquels des parcs flottants commerciaux projetés de 

dimensions variables ont été placés dans la zone délimitée par le rectangle rouge de la figure 

1 :  

- Pas de parc : un scénario servant de référence dans lequel il n’y a aucun parc 

commercial. 

- Un parc de taille réduite, de 6 cellules (une cellule mesurant 21 km²), soit 126 km² (une 

soixantaine d’éoliennes) (Figure 2a). 

- Un parc plus étendu de 12 cellules, soit 253 km² (environ 120 éoliennes) (Figure 2b). 

- Deux parcs de 6 cellules chacun, séparés d’une bande de trois cellules (Figure 2c), afin 

d’étudier la zone située entre les deux parcs. 

Pour chaque scénario, nous avons analysé plusieurs zones : les cellules situées à l’intérieur 

du parc flottant (en bleu foncé sur la figure 2) et celles situées dans le voisinage immédiat (en 

rouge sur la figure 2). Pour le scénario « 2 parcs », nous avons séparé la zone entre les parcs, 

que nous avons appelé la zone partagée (en vert sur la figure 2c). A ces scenarii de parcs 

flottants, nous avons choisi d’ajouter les analyses des parcs posés : il y a donc deux zones de 

plus, l’intérieur des parcs posés (en bleu clair sur la figure 2) et leur voisinage (en rose sur la 

figure 2).  
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Figure 2 : taille et position du potentiel parc flottant commercial de Groix-Belle-Ile (en rouge) selon les 
différents scenarii étudiés : un parc de taille réduite (126 km²) (a), un grand parc (253 km²) (b) et deux 
parcs (2x126 km²) (c). Le parc le plus au nord représente le parc pilote de Groix-Belle-Ile et les deux 
parcs au sud représentent les parcs posés de Saint-Nazaire et des Deux-Iles. 
 

 

2.4.2. Entrées du modèle 

Les entrées du modèle Ecospace sont les mêmes pour les quatre scenarii. Les données 

spatialisées de bathymétrie et de production primaire relative ont été intégrées. La 

bathymétrie est issue du site EMODNET Bathymetry (https://www.emodnet-bathymetry.eu/) 

et la production primaire moyenne relative est issue des données satellitaires MODIS 

(http://orca.science.oregonstate.edu/1080.by.2160.monthly.hdf.cafe.m.php). Les natures de 

fond (Figure 1) ont été téléchargées depuis le site du SHOM. Concernant la pêche, l’hypothèse 

que nous avons retenue et prise en compte dans les simulations est une interdiction de tous 

les métiers à l’intérieur des parcs flottants, mais une autorisation des arts dormants (filets, 

palangre et lignes) dans les parcs posés. Enfin, un taux de dispersion a été fixé pour chaque 

groupe (Annexe 9).  

 

2.4.3. Forçage par les résultats des modèles de niche 

Afin de prendre en compte les effets du changement climatique sur les communautés 

du Golfe de Gascogne, nous avons effectué un forçage de l’Ecospace par les résultats des 

modèles de niche calculés dans le premier chapitre, selon la méthode établie par Bourdaud et 

al. (2021). Cette méthode consiste à créer une carte d’habitat préférentiel par groupe 

trophique sur la carte d’Ecospace, dont la valeur de chacune des cellules est corrélée à la 

probabilité de présence de l’espèce, prédite en 2050 avec le scénario RCP8.5, qui est le résultat 

de la projection de sa niche écologique potentielle. Chaque carte créée est ensuite indiquée 

comme habitat préférentiel du groupe correspondant dans la section « Habitat foraging 

usage » d’Ecospace. Ainsi, un groupe trophique dont la probabilité de présence a été projetée 

comme faible dans une zone donnée, aura une faible préférence dans les cellules concernées 

et donc une faible biomasse dans cette zone. 

 

2.4.4. L’effet DCP 

Deux autres habitats ont également été créés sur la carte de base de l’Ecospace, et 

restreints aux parcs : un habitat pour l’éolien flottant et un autre pour l’éolien posé, 

https://www.emodnet-bathymetry.eu/
http://orca.science.oregonstate.edu/1080.by.2160.monthly.hdf.cafe.m.php
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représentant la préférence de la zone pour certains groupes. Concernant les deux groupes de 

biofouling, présents uniquement sur ces deux habitats, l’« Habitat foraging usage » a été placé 

à 1 exclusivement dans les deux habitats « Parcs », ce qui a pour effet que ces groupes ne se 

retrouvent que dans les cellules du parc. Les groupes de poissons concernés par l’effet 

DCP sont les pélagiques piscivores (indigènes ou non), les grands requins pélagiques, le bar, le 

merlan, le tacaud et les poissons démersaux benthophages et piscivores (indigènes ou non). 

La valeur de l’« Habitat foraging usage » pour les deux habitats « Parcs » a dans leurs cas été 

estimée à 25% de plus que leur probabilité de présence initiale dans les cellules entourant le 

parc.  

 

2.5. Les indicateurs 

Bien que le modèle simule une période de 31 années (de 2020 à 2050), dans cette 

étude,  les indicateurs ont été calculés uniquement pour la dernière année (2050). 

 

Trois indices seront présentés dans la partie résultats de ce chapitre. Tout d’abord, nous 

avons calculé des anomalies de biomasse (en pourcentage) de chaque cellule par rapport à la 

même cellule dans le scenario sans parc supplémentaire, et ce pour chaque groupe trophique. 

Les anomalies de biomasses pour chaque scénario de parc (intérieur et extérieur) sont 

représentées sous la forme de boxplots, à raison d’une figure par groupe trophique. Pour des 

raisons de clarté, les 52 groupes ne sont pas présentés ici, mais uniquement 18 groupes, 

répartis en trois niveaux trophiques (prédateurs supérieurs, poissons de niveaux 

intermédiaires et bas niveaux trophiques) qui présentent des tendances d’anomalies de 

biomasses bien marquées. Les autres groupes sont présentés en annexe (Annexe 11). 

 

Puis, nous avons calculé le niveau trophique moyen des captures de pêche (Mean Trophic 

Level of catches : MTLc), grâce à la formule de Pauly (1998) : 

 

MTLc = 
∑ TLii  .Yi

∑ Yii
 

 

avec i un groupe trophique donné, TL son niveau trophique et Y sa biomasse pêchée 

(=captures). Le MTLc a été estimé pour chaque zone, et pour chaque métier de pêche. 

 

Enfin, nous avons calculé le niveau trophique moyen des consommateurs supérieurs (Mean 

trophic Level 3.25 : MTL3.25), dont le niveau est supérieur à 3,25, selon la même formule de 

Pauly (1998) : 

 

MTL3.25 = 
∑ TLii .Bi

∑ Bii
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Avec i un groupe donné de consommateurs supérieurs, et B sa biomasse. 

 

3. Résultats 
Le niveau trophique moyen des consommateurs supérieurs (MTL3.25) est 

systématiquement plus élevé à l’intérieur des parcs éoliens (posé ou flottant) par rapport à la 

zone du voisinage. En effet, la valeur moyenne du MTL3.25 à l’intérieur des parcs flottant est 

de 3,77 versus 3,67 aux alentours (Table 1). La même tendance est enregistrée pour le parc 

posé avec une valeur de MTL3.25 de 3,71 au sein du parc versus 3,61 dans le voisinage. Cette 

différence dans les niveaux trophiques moyens semble être essentiellement liée à la 

concentration de hauts prédateurs dans la zone des parcs. En effet, l’analyse des anomalies 

de biomasse (pour rappel, le pourcentage de différence par rapport au scenario de référence 

avant installation des parcs) indique que la biomasse moyenne des prédateurs supérieurs, 

dont le niveau trophique est de 4 et plus (Figure 3), augmente à l’intérieur des parcs, quel que 

soit le scénario. Certains groupes de poissons voient leur biomasse doubler par rapport à la 

même zone sans parc : c’est le cas des grands requins pélagiques, du merlan ainsi que des 

espèces démersales et pélagiques piscivores. En revanche, leur biomasse est stable à 

l’extérieur des parcs. D’autres espèces de prédateurs démersaux, comme la baudroie et le 

merlu, ont une augmentation moins prononcée de leur biomasse à l’intérieur des parcs, mais 

qui augmente dans le voisinage immédiat. Ces espèces présentent également des 

augmentations de biomasses plus importantes dans les parcs flottants que dans les parcs 

posés.  
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Figure 3 : anomalies de biomasse (en %) de certains prédateurs supérieurs (niveau trophique > 4). Les 
boxplots représentent l’ensemble des cellules concernées pour chaque scénario par rapport au 
scénario de référence (i.e. la même zone sans parc), avec en rose l’intérieur même du parc et en bleu 
le voisinage de la zone. Les scenarii « petit parc », « grand parc » et « 2 parcs » concernent les parcs 
éoliens flottants. La « zone partagée » illustre la zone située entre les deux parcs. 

 

Les anomalies de biomasses des invertébrés benthiques (niveaux trophiques compris 

entre 2 et 3) montrent une tendance à la diminution des biomasses plus importante à 

l’intérieur des parcs qu’à l’extérieur, excepté pour la méiofaune benthique (composée de 

nématodes) qui voit une augmentation de sa biomasse à l’intérieur du parc (Figure 4). 

Également, les anomalies de biomasses semblent identiques entre les parcs flottants pour 
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tous les groupes présentés, mais présentent des différences importantes avec l’intérieur des 

parcs posés. En effet, il y a une diminution plus importante de la biomasse pour les invertébrés 

suprabenthiques et les déposivores de subsurfaces, une diminution moins importante pour 

les suspensivores et déposivores de surface, une augmentation plus importante pour les 

carnivores et les nécrophages et une augmentation moins importante pour la méiofaune 

benthique.  

 
Figure 4 : anomalies de biomasse (en %) de certains groupes de bas niveau trophique (compris entre 2 
et 3). Les boxplots représentent l’ensemble des cellules concernées pour chaque scénario par rapport 
au scénario de référence (i.e. la même zone sans parc), avec en rose l’intérieur même du parc et en 
bleu le voisinage de la zone. Les scenarii « petit parc », « grand parc » et « 2 parcs » concernent les 
parcs éoliens flottants. La « zone partagée » illustre la zone située entre les deux parcs. 
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Concernant les niveaux trophiques intermédiaires (compris entre 3 et 4), une tendance 

à la diminution de la biomasse des espèces pélagiques (exemple du merlan bleu, de la sardine 

et de l’anchois – Figure 5) et benthiques (exemple de la sole – Figure 5) a été modélisée à 

l’intérieur et à l’extérieur des parcs, en particulier dans les parcs flottants. Cette diminution a 

tendance à être plus forte à l’intérieur des parcs qu’à l’extérieur. En revanche, les espèces 

consommatrices de biofouling (exemple des démersaux benthophages et des tacauds) 

montrent de fortes augmentations de biomasses à l’intérieur des parcs, posés ou flottants.  

 
Figure 5 : anomalies de biomasse (en %) de certains groupes de poissons de niveau trophique 
intermédiaire (compris entre 3 et 4). Les boxplots représentent l’ensemble des cellules concernées 
pour chaque scénario par rapport au scénario de référence (i.e. la même zone sans parc), avec en rose 
l’intérieur même du parc et en bleu le voisinage de la zone. Les scenarii « petit parc », « grand parc » 
et « 2 parcs » concernent les parcs éoliens flottants. La « zone partagée » illustre la zone située entre 
les deux parcs. 
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Table 1 : niveau trophique moyen des groupes de consommateurs supérieurs (MTL3.25) pour chaque 
zone étudiée.  

Scénario / Zones MTL3.25 

Petit Parc 

flottant 

Voisinage 3,67 

Intérieur 3,77 

Grand Parc 

flottant 

Voisinage 3,67 

Intérieur 3,78 

2 Parcs 

flottants 

Voisinage 3,67 

Intérieur 3,77 

Partagée 3,68 

Parcs Posés Voisinage 3,61 

Intérieur 3,71 

 

 

Une tendance à l’augmentation du niveau trophique moyen des captures (MTLc) est 

observée dans les zones mitoyennes des parcs flottants, par rapport à la même zone sans parc 

(Figure 6). Le MTLc n’a pas été calculé à l’intérieur des parcs flottants car l’hypothèse de cette 

étude est qu’aucun métier n’est autorisé dans ces parcs. Le MTLc ne varie pas selon les 

différents scenarii des parcs flottants (Figure 6a, b, c et d), mais il y a une différence entre les 

parcs flottants et les parcs posés. Le MTLc est plus élevé à l’intérieur des parcs posés et plus 

bas à l’extérieur, par rapport aux parcs flottants. De plus, une différence importante par 

rapport au scénario de référence sans parc est observée pour les parcs posés, à l’intérieur 

desquels le niveau trophique moyen des captures a tendance à augmenter (Figure 6e) alors 

qu’il est identique à la zone de référence dans les zones voisines du parc (Figure 6f). 
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Figure 6 : niveau trophique moyen des captures par la pêche (MTLc) pour chaque scénario. Les quatre 
premières figures concernent les parcs flottants. Pour notre étude, la pêche est interdite à l’intérieur 
des parcs flottants, c’est pourquoi seules sont représentées les zones voisines, dans lesquelles tous les 
métiers sont autorisés. En revanche, les arts dormants (palangre, lignes et filets) sont autorisés à 
l’intérieur des parcs posés. Chaque boxplot représente l’ensemble des cellules concernées par la zone. 

 

Les niveaux trophiques moyens des captures de pêche varient d’un métier à l’autre. 

Les plus élevés sont obtenus avec les chaluts pélagiques, les palangres et les lignes, alors que 

les plus bas sont obtenus avec la bolinche et le chalut pélagique ciblant les petits pélagiques 

(Table 2). 
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Table 2 : niveau trophique moyen des captures par métier sur l’ensemble du Golfe de Gascogne. 

Métier MTLc 

Bolinche 3,13 

Chalut pélagique ciblant les petits pélagiques 3,18 

Seine Danoise 3,57 

Filet de plus de 15 m 3,59 

Chalut de fond ciblant la langoustine 3,62 

Chalut de fond ciblant les démersaux 3,79 

Filet de moins de 15 m 3,88 

Chalut pélagique ciblant les démersaux 3,90 

Palangre et Ligne 4,05 

Chalut pélagique ciblant les thons 4,34 

 

4. Discussion 
L’objectif de cette étude est de simuler les possibles effets du développement des parcs 

éoliens sur les écosystèmes marins en fonction (i) de la taille des parcs et (ii) du type d’éolienne 

(flottante/posée). Ces effets sont étudiés dans un contexte de changement climatique établi. 

Pour répondre à ces questions, nous avons croisé deux méthodologies existantes. La première 

est la spatialisation de l’Ecopath NISFew qui intègre un des scenarii de l’effet du changement 

climatique, à savoir l’arrivée modérée d’espèces non indigènes dans le Golfe de Gascogne. 

Cette spatialisation via le module Ecospace intègre ainsi l’effet du changement climatique à 

l’horizon 2050 sous RCP8.5. La deuxième correspond à la modélisation de l’effet de 

l’intégration des parcs éoliens. Ceci a été simulé en forçant l’installation des biomasses du 

biofouling dans les cases de l’Ecospace où les parcs sont intégrés et à l’augmentation de la 

biomasse des espèces pélagiques attirées par l’effet DCP dans le cas des parcs éoliens 

flottants.  

 

4.1. L’influence des parcs sur les zones voisines 

L’effet DCP des parcs flottants et l’interdiction de la pêche permettent de fortes 

biomasses autour des éoliennes, et donc une attraction des espèces des cellules extérieures 

vers les cellules au sein des parcs (Rowley, 1994). Les biomasses des poissons pélagiques et 

démersaux piscivores doublent à l’intérieur des parcs éoliens. La même observation a été faite 

en Mer Baltique, avec une augmentation de la densité de poissons piscivores autour des 

structures (Bergström et al., 2013). Dans notre cas, cette attraction pourrait être d’autant plus 

forte que le forçage par les résultats des modèles de niches rend l’environnement peu 

favorable en dehors du parc pour les espèces les plus sensibles au changement climatique. 

L’abondance de ces espèces entraine une cascade trophique, par la forte consommation et 
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donc la diminution de l’abondance de leurs proies. Cela se traduit par une tendance à la 

diminution des biomasses des groupes de plus bas niveaux trophiques à l’intérieur des parcs. 

Cependant, une étude similaire à la nôtre, effectuée en Baie de Seine, a démontré un effet 

spill-over (i.e. un débordement de la biomasse à l’extérieur du parc) dans les zones proches 

du parc éolien suite à son implantation (Halouani et al., 2020). Dans notre cas, l’effet DCP que 

nous avons simulé entraine un habitat très favorable pour les espèces prédatrices, ce qui 

augmente fortement leur biomasse à l’intérieur du parc. 

 

4.2. La taille des parcs  

Bien que nos résultats montrent peu de différences selon la taille du parc, celle-ci 

pourrait en revanche avoir des influences sur la structure et le fonctionnement du réseau 

trophique à l’intérieur du parc. Par exemple, il existe à Hawaï un réseau de petites réserves 

marines de taille différentes (de 0,14 km² à 1,24 km²) créées à des fins de sensibilisation du 

public. Une étude comparative de cette zone a montré que la taille de la réserve était corrélée 

aux paramètres de communautés de poissons, comme le nombre d’espèces, la biomasse et 

l’indice de diversité de Shannon (Friedlander et al., 2007). Pourtant, dans sa revue sur 

plusieurs aires marines protégées et leurs conséquences, Halpern (2003) souligne que la taille 

du parc n’agit pas sur la biomasse et l’abondance des individus, ce qui n’exclut pas qu’il y ait 

des effets sur la structure du réseau trophique.  

 

Certaines conditions environnementales sont également indirectement liées à la taille 

du parc. Ainsi, un grand parc aura probablement une plus grande diversité d’habitats 

benthiques, et une plus grande diversité d’espèces benthiques et démersales. Il a, par 

exemple, été montré au Mexique qu’une zone mise en réserve avec une forte complexité 

d’habitats benthiques aura une grande diversité β (Rioja-Nieto et Sheppard, 2008). On peut 

donc s’attendre à avoir un réseau trophique plus complexe, avec un plus grand nombre de 

flux entre compartiments, ce qui pourrait avoir une influence sur le taux d’omnivorie et de 

recyclage, ainsi que la robustesse et la résilience de ces zones (Saint-Béat et al., 2015).  

 

Il est possible d’imaginer que plus le parc est grand, plus les groupes trophiques avec 

une forte capacité de dispersion y sont inféodés. C’est-à-dire que ces groupes ne se 

contentent plus de passer à travers le parc, ils y restent, de sorte que la biomasse maximale 

de la zone finisse par être atteinte, entrainant ainsi un spill-over. De plus, parmi ces groupes à 

forte capacité de dispersion, nous retrouvons les petits pélagiques, comme la sardine et 

l’anchois, et dans notre cas simulant l’arrivée des espèces subtropicales, la sardinelle. Ces 

espèces comptent pour une part importante de la biomasse. Il faut aussi tenir compte du fait 

que la capacité de dispersion des prédateurs supérieurs (les odontocètes, les grands requins 

pélagiques et les pélagiques piscivores comme les thons) est également forte. Il a été 
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démontré qu’une réserve trop petite n’avait pas d’effet de conservation pour les espèces de 

grande taille très mobiles (Friedlander et DeMartini, 2002).  

 

Enfin, la réflexion pourrait être menée quant à l’influence de la taille d’une zone mise 

en réserve sur le taux de survie des larves. En effet, à l’intérieur d’une aire marine protégée, 

l’interdiction de la pêche entraine une augmentation en taille et en abondance des poissons 

adultes, prédateurs des larves. Ceci réduirait le taux de recrutement (Planes et al., 2000). 

Cependant, en Mer du Nord, l’emplacement des futurs parcs éoliens se superpose avec les 

zones de ponte des principales espèces de poissons plats et il est à craindre que cette 

perturbation n’influence négativement les comportements reproducteurs des adultes (Barbut 

et al., 2020). L’effet des parcs éoliens sur le recrutement des poissons est une question 

complexe, et le peu d’études sur le sujet donnent des pistes contradictoires, du fait de 

conditions et de sujets d’étude très différents : les espèces considérées sont des poissons ou 

des invertébrés benthiques et certaines études observent le recrutement quand d’autres 

étudient le taux de survie des larves (Harrison et al., 2012; Ludford et al., 2012; Barbut et al., 

2020). 

 

4.3. L’influence des parcs sur les activités de pêche 

Étant donné qu’il n’y a pas d’augmentation drastique de la biomasse, seule une légère 

augmentation du niveau trophique moyen des captures a été simulée dans le voisinage des 

parcs flottants, par rapport à la même zone sans parc. Cela présenterait un intérêt 

économique pour les métiers ciblant des poissons de haut niveau trophique (Colléter et al., 

2014; Abdou et al., 2016), comme les thons ou les bars, comme c’est déjà le cas en Mer du 

Nord (Reubens et al., 2013). Enfin, Ecopath ne permet pas de modéliser la destruction de 

l’habitat par les engins de pêche, et notamment les effets du chalutage sur le sédiment et les 

groupes trophiques qui y sont inféodés. Cependant, l’arrêt de ces métiers dans la zone du parc 

pourrait avoir un impact positif non négligeable sur les biomasses d’invertébrés benthiques 

(Hiddink et al., 2019; Kaiser, 2019) 

 

4.4. Effets du type de parcs : posé ou flottant 

Les résultats de notre étude ont montré que les anomalies de biomasses des groupes 

de niveaux trophiques inférieurs à 4 par rapport à la même zone sans parc sont moins 

marquées pour les parcs posés que pour les parcs flottants. Il est à noter que cette différence 

des parcs de Saint-Nazaire et des Deux Iles avec les parcs flottants ne tient pas seulement au 

type d’éoliennes, mais également à ce qu’implique l’utilisation d’éoliennes posées sur le fond : 

une plus forte proximité à la côte, l’autorisation de pratiques pour les arts dormants (filets, 

lignes et palangres) et une plus faible profondeur d’eau (maximum 60 m). Les structures des 

éoliennes flottantes sont plus grandes que celles des éoliennes posées, ce qui induit des effets 
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récifs et DCP plus forts. De plus, nous avons discuté dans le premier chapitre que les zones 

situées entre 0 et 50 mètres (dans lesquelles seront implantés les parcs posés) verraient une 

diminution de la richesse spécifique des espèces de poissons benthiques et démersaux à cause 

de l’augmentation de la température de l’eau. Or, ce sont les poissons démersaux (piscivores 

et benthophages) qui représentent les plus fortes biomasses de vertébrés dans le Golfe de 

Gascogne dans notre étude. On peut donc imaginer que la plus faible cascade trophique 

observée dans et à l’extérieur des parcs posés soit expliquée par une plus faible abondance 

de proies, due au changement climatique. De plus, les métiers autorisés dans les parcs posés 

sont ceux qui visent les hauts niveaux trophiques (4,05 pour les palangres et les lignes ; 3,88 

pour les fileyeurs de moins de 15 m et 3,59 pour les fileyeurs de plus de 15 m). Ces 

observations sont corrélées avec les résultats du MTL3,25 qui est plus bas pour les parcs posés 

que pour les parcs flottants. Par ailleurs, c’est l’autorisation des arts dormants qui permet au 

MTLc d’être plus élevé dans les parcs posés qu’ailleurs. En revanche, le MTLc plus bas dans les 

zones voisines des parcs posés par rapport aux parcs flottants pourrait plutôt trouver son 

explication dans les résultats des modèles de niches et donc à la diminution de biomasse suite 

à la hausse des températures de l’eau. Également, ces deux parcs sont positionnés sur 

plusieurs types de substrats, dont la roche, contrairement aux parcs flottants que nous avons 

choisi de placer sur du sable uniquement. Par conséquent, la mosaïque d’habitats entrainerait 

plus de diversité d’espèces, avec certaines spécifiques à la roche qui ne seraient pas présentes 

dans les parcs situés sur du sable. Cependant, nous avons vu au chapitre 2 que le MTLc et le 

MTL3,25 sont très dépendants de l’arrivée des espèces non indigènes et varient beaucoup en 

fonction de la structure du réseau trophique. Ici, nous n’avons modélisé qu’un seul scénario 

d’arrivée d’espèces non indigènes (NISFew), il est évident que la même étude avec les autres 

scenarii du chapitre 2 montrerait des résultats différents.  

 

4.5. Les limites de la méthode 

Plusieurs hypothèses ont été choisies afin de modéliser les conséquences d’un parc éolien 

flottant sur la structure des communautés marines. Il convient d’en décrire les limites. Tout 

d’abord, une plus petite échelle permettrait d’utiliser une carte plus fine de nature de fonds. 

En effet, le type de sédiments influence à la fois les espèces présentes, mais également 

l’activité de pêche. Dans notre cas nous avons utilisé la même carte de sédiments que pour 

les modèles de niche du chapitre 1, de sorte que tous les résultats restent cohérents, et nous 

l’avons mise à la même résolution que la carte de base d’Ecospace, ce qui a pu induire une 

perte d’information. De plus, nous avons estimé l’effet DCP de manière arbitraire, en 

augmentant de 25% la préférence des zones correspondant aux parcs pour les groupes 

trophiques concernés par l’effet DCP, ce qui peut entrainer des risques de sur ou de sous-

estimation de son effet. Enfin, les résultats que nous présentons ici ne tiennent pas compte 

de la saisonnalité puisque toutes les données ont été moyennées sur l’année. C’était 

également le cas pour les modèles de niches écologiques, la température projetée étant une 
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moyenne sur l’année. Or, la saisonnalité joue un rôle non négligeable dans la structure des 

communautés du Golfe de Gascogne (Lambert et al., 2017). 

 

5. Conclusion 
Les résultats de ce chapitre 3 ont montré que la méthode que nous avons mise en place 

permet de prendre en compte à la fois les changements de communautés liés à 

l’augmentation de la température de l’eau ainsi que les conséquences connues des parcs 

éoliens sur les écosystèmes (effets réserve, effet récif et effet DCP). Nos résultats ont montré 

que l’installation d’un parc éolien flottant dans le Golfe de Gascogne pourrait entrainer une 

cascade trophique à l’intérieur des parcs. De plus, cette étude avance que les changements 

induits par les parcs éoliens flottants que nous avons modélisés seraient moindres que ceux 

des parcs éoliens posés, et ce quel que soit la taille de ces parcs. Ceci s’explique probablement 

par la plus forte distance à la côte ainsi que la grande profondeur à laquelle les éoliennes sont 

installées. En revanche, cette étude confirme l’importance de faire des études d’impacts 

spécifiques à chaque parc.  
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Chapitre IV : Discussion générale 
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Le changement climatique transforme les écosystèmes marins à différentes échelles 

spatiale et temporelle et à travers toutes ses composantes (Worm et Lotze, 2016; Lotze et al., 

2019) : paramètres physico-chimiques (Guinotte et Fabry, 2008), températures (Doney et al., 

2012), courants (Palter, 2015), productivité primaire (Taucher et Oschlies, 2011; Moore et al., 

2018) et biodiversité. Ces modifications des écosystèmes sont autant de pressions évolutives 

auxquelles sont soumis les organismes marins (Bellard et al., 2012). Leurs adaptations sont 

nombreuses et variées (Henson et al., 2017; Vargas et al., 2017). La température de l’eau est 

un des principaux facteurs régissant la distribution des espèces marines (Dulvy et al., 2003). 

Une des conséquences à son augmentation est le déplacement des aires de distribution des 

espèces, suivant l’évolution des isothermes (Punzón et al., 2016). Lenoir et al. (2020) ont 

montré que les espèces marines se déplacent en moyenne six fois plus vite que les espèces 

terrestres. Au changement climatique s’ajoutent d’autres pressions d’origine anthropique 

aboutissant à ce qui est considéré aujourd’hui comme la 6ème extinction de masse (Chapin III 

et al., 2000; Barnosky et al., 2011). Elle est la conséquence d’une transformation radicale des 

habitats, notamment par les rejets de polluants chimiques et plastiques, et la destruction des 

paysages (Ceballos et al., 2015; Young et al., 2016). Particulièrement connue sur terre, elle est 

également présente dans les océans (Jackson, 2008; Poloczanska et al., 2013) où les taux 

d’extinction des espèces actuels sont des dizaines, voire des centaines, de fois supérieurs à ce 

qu’ils étaient ces derniers millions d’années (IPBES, 2019).  

 

Face à ces changements rapides et sans précédents dans l’histoire de l’humanité 

(Schmidtko et al., 2017; Stock et al., 2017), les sociétés doivent prendre des décisions et agir 

à temps pour limiter les dégâts de cette crise majeure (Lacroix et al., 2019). En effet, malgré 

des technologies de plus en plus performantes, les sociétés restent étroitement dépendantes 

de la bonne santé des écosystèmes qui les abritent (Pecl et al., 2017). Il est connu depuis 

plusieurs décennies que le changement climatique est la conséquence des émissions de gaz à 

effet de serre dues à la combustion d’énergies fossiles. Les énergies marines renouvelables 

(EMR) représentent une alternative intéressante à la production par les énergies fossiles, en 

particulier pour la France qui dispose d’un large territoire maritime. Cependant, la 

construction de structures de production d’EMR (éoliennes et hydroliennes) est souvent 

controversée (Oiry, 2015; Wawrzyczek et al., 2018) en raison de leur intrusion dans des 

écosystèmes déjà soumis à de nombreuses pressions (Gasparatos et al., 2017), ainsi que des 

conflits d’usage qu’elles entrainent (Haraldsson et al., 2020). Si les conséquences des parcs 

éoliens sur les écosystèmes marins sont de mieux en mieux connues, la majorité des études 

concerne les parcs posés et non les parcs flottants. Or, leurs impacts sont différents (Kausche 

et al., 2018). En effet, les parcs éoliens flottants seront plus éloignés des côtes car installés 

entre 50 et 200 mètres de profondeur. Ainsi, les espèces concernées ne seront pas les mêmes. 

De plus, cet éloignement des côtes entrainera également un conflit d’usage avec des acteurs 

différents, en majorité des pêcheurs de métiers spécifiques à la haute mer. Egalement, les 
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dimensions des flotteurs supportant les éoliennes seront plus grandes, ce qui entraine une 

surface colonisable plus importante que les éoliennes posées et des communautés fixées 

différentes dues à leur emplacement. Enfin, les éoliennes seront ancrées dans le sol, ce qui 

induit qu’il n’y ait pas de battage de pieu. Or, cette opération d’installation génère de fortes 

perturbations avec la remise en suspension de sédiment et la production de nuisances sonores 

(Lippert et al., 2013; Miller et al., 2016). Afin d’appliquer correctement la séquence ERC (Eviter 

– Réduire – Compenser), définie en 2012 par le Ministère de l’Ecologie, du Développement 

Durable et de l’Energie, il est nécessaire d’évaluer l’ensemble des incidences que peuvent 

avoir les parcs éoliens sur les écosystèmes et leur fonctionnement. Dans ce contexte, 

l’approche écosystémique répond à cette demande (Echave et al., 2019). Cette méthode 

consiste à étudier l’ensemble de l’écosystème et non pas chaque compartiment 

indépendamment les uns des autres, et de traduire son fonctionnement à travers la mise en 

place d’indicateurs (Fu et al., 2019).   

 

Les objectifs de ma thèse étaient de modéliser, à l’échelle écosystémique, les 

répercussions du changement climatique sur les communautés marines dans le Golfe de 

Gascogne, et d’y incorporer les impacts d’un parc éolien flottant. Dans ce chapitre, je 

procéderai à une synthèse des principaux résultats puis j’exposerai les limites des différents 

modèles, je discuterai de l’approche écosystémique abordée dans ma thèse, et enfin des 

perspectives qui en découlent.   

 

1. Principaux résultats et innovations apportés dans la thèse 
La première partie de la thèse a permis de modéliser les niches écologiques potentielles 

des espèces, en considérant 163 espèces de poissons et de céphalopodes indigènes du Golfe 

de Gascogne. Afin de prendre en compte l’arrivée d’espèces non-indigènes plus méridionales, 

47 espèces subtropicales ont été ajoutées, dont la limite nord de la niche écologique 

potentielle serait amenée à se déplacer vers de plus hautes latitudes dans les prochaines 

années. Les résultats ont montré que l’augmentation de la température de l’eau ne 

modifierait pas drastiquement la richesse spécifique du Golfe de Gascogne, contrairement à 

ce qui est attendu dans les hautes latitudes, les basses latitudes ou dans des mers fermées 

(Worm et Lotze, 2016). Il s’agirait plutôt ici d’un remplacement des espèces d’eaux froides par 

des espèces subtropicales, ce qui a déjà été modélisé dans les zones tempérées (Cheung et 

al., 2012; Vergés et al., 2014; Montero-Serra et al., 2015). Ainsi, les travaux réalisés dans la 

première partie de la thèse mettent en avant une arrivée des espèces non indigènes dans le 

Golfe de Gascogne, due au réchauffement des eaux de leur habitat d’origine. Elles 

remplaceraient les espèces indigènes, en particulier dans les zones peu profondes (0 – 50 

mètres), qui sont les zones dans lesquelles seront implantés les parcs éoliens posés. Il était 

donc pertinent de faire cette étude en amont de la construction des parcs afin d’explorer les 
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évolutions des assemblages d’espèces sous contrainte climatique. Ce remplacement serait 

facilité par une perte de richesse spécifique indigène dans ces zones, en particulier pour les 

espèces benthiques et démersales. Cependant, les niches écologiques des espèces ne sont pas 

seulement liées à des paramètres abiotiques mais dépendent également des relations 

trophiques.  

 

C’est pour cela que, dans la deuxième partie de la thèse, un ensemble de modèles 

trophiques a été mis en place, en utilisant le modèle d’équilibre de masse Ecopath, afin de 

simuler différents scenarii d’arrivées d’espèces non indigènes dans le Golfe de Gascogne. En 

effet, les modèles de niches écologiques ne permettent pas de savoir dans quelle proportion, 

ni à quelle période les espèces non indigènes arriveront. Nous avons donc modélisé 

différentes hypothèses réalistes d’arrivées d’espèces non indigènes afin d’étudier les 

interactions avec le réseau trophique déjà existant. Nous avons mis en évidence que même 

en l’absence d’arrivée de nouvelles espèces, le réseau trophique actuel serait déjà modifié par 

l’augmentation de la température de l’eau, qui accélère le métabolisme des organismes 

marins tout en diminuant les biomasses des espèces les plus sensibles à la température de 

l’eau. Ces deux paramètres entraineraient une augmentation du recyclage et de la détritivorie, 

caractéristiques des systèmes stressés, ainsi qu’une diminution de l’omnivorie, altérant la 

flexibilité du réseau trophique en cas de perturbation. De plus, suite à la modélisation des 

scenarii d’arrivées de NIS, nos résultats ont d’une part confirmé que les conséquences sur le 

réseau trophique ne seraient pas les mêmes selon l’habitat du groupe trophique. En effet, 

avec l’arrivée d’espèces pélagiques, le réseau trophique deviendrait plus contraint (moins de 

chemins parallèles, l’énergie arrive plus directement dans les hauts niveaux trophiques) et il y 

aurait moins de recyclage. Ce serait le contraire avec l’arrivée des groupes démersaux. Dans 

tous les cas, l’arrivée massive de nouvelles espèces entrainerait un effet top-down et une 

compétition trophique avec les espèces indigènes. D’autre part, ces travaux ont mis en 

évidence la nécessité de l’approche écosystémique. En effet, nous avons vu dans le chapitre 2 

que l’arrivée de certains groupes, notamment celle des espèces de petits pélagiques (modèle 

NISPel) avait des effets non intuitifs au premier abord, comme par exemple une forte 

augmentation du recyclage. Enfin, nous avons montré que l’arrivée des espèces non indigènes 

ne compensait pas les changements de fonctionnement du réseau trophique dus à 

l’augmentation de la température de l’eau, mais qu’au contraire les effets combinés 

aboutiraient à un écosystème moins résistant.  

 

Dans la troisième partie de la thèse, nous nous sommes intéressés à la question des 

conséquences d’un parc éolien flottant sur les communautés marines dans un contexte 

d’écosystème ayant déjà été transformé par le changement climatique. Nous avons donc créé 

plusieurs scenarii pour répondre à deux questions : (i) la taille et l’agencement du parc éolien 

ont-ils une influence sur les communautés à l’intérieur et au voisinage du parc ? ; (ii) les parcs 
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flottants et posés engendrent-ils les mêmes fonctionnements ? Dans ce chapitre nous avons 

forcé le modèle Ecospace avec les résultats des modèles de niche du chapitre 1, et les arrivées 

des espèces non indigènes du chapitre 2. De plus, nous avons reproduit les trois conséquences 

documentées des parcs éoliens : (i) l’effet DCP (Dispositif de Concentration de Poissons) en 

augmentant la préférence pour cet habitat des groupes de poissons concernés (i.e. pélagiques 

piscivores, requins pélagiques, bar, merlan, tacaud, démersaux benthophages et démersaux 

piscivores) dans la zone des parcs ; (ii) l’effet récif en en créant des  groupes trophiques 

« Biofouling» (créé dans Ecopath spécialement pour ce chapitre) dans les parcs et en tenant 

compte des différences de surface colonisable entre les parcs posés et les parcs flottants ; et 

(iii) l’effet réserve en simulant l’interdiction de pêche pour tous les métiers dans les parcs 

flottants et pour les arts traînants dans les parcs posés. Cette méthode nous a permis de 

montrer que la présence d’un parc éolien dans le Nord du Golfe de Gascogne aurait des 

conséquences sur les communautés marines locales, et ce quelle que soit la taille du parc. 

L’habitat créé par le parc entraine une augmentation de la biomasse, notamment des 

prédateurs supérieurs, à l’intérieur du parc, provoquant une cascade trophique. Egalement, 

des différences de biomasses ont été projetées entre les parcs posés et les parcs flottants, qui 

s’expliquent par une différence de distance à la côte, de bathymétrie et d’autorisation de 

pêche. 

 

L’intérêt de l’approche écosystémique adoptée dans cette thèse est de modéliser les 

effets directs du changement climatique (i.e. augmentation de la température de l’eau et 

arrivées des espèces non-indigènes) et de l’implantation d’un parc éolien flottant (effets récif, 

réserve et DCP), mais aussi les répercussions indirectes qu’ils auront sur tous les 

compartiments du réseau trophique. L’approche écosystémique de type EwE (Ecopath with 

Ecosim) est une modélisation holistique du fonctionnement de l’écosystème. La méthodologie 

qui a été mise en place a permis de modéliser plusieurs perturbations séparément, puis de les 

combiner : la hausse de la température de la mer, l’arrivée des espèces non indigènes et 

l’implantation de parcs éoliens flottants. L’approche écosystémique permet également de voir 

les réponses de chaque compartiment et non pas seulement de quelques groupes. Nous avons 

ainsi pu observer des réactions différentes selon chaque perturbation, puis en les combinant. 

Par exemple, les poissons démersaux benthophages ont subi dans le chapitre 1 une réduction 

de leur niche écologique potentielle, due à l’augmentation de la température de l’eau dans 

les zones de moins de 50 mètres de profondeur. Puis, nous avons évoqué dans le chapitre 2 

l’augmentation de la compétitivité pour les ressources suite à l’arrivée d’espèces non 

indigènes. Enfin, nous avons vu dans le chapitre 3 les conséquences positives locales que 

pourraient avoir l’effet récif et l’arrêt de la pêche dans la zone du parc sur leurs biomasses. 

Les ENA n’ont pas été déclinés à l’échelle locale, mais ils auraient pu compléter les résultats 

de biomasses et de captures, d’autant plus qu’ils montrent des résultats intéressants sur les 
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effets cumulés du changement climatique et de l’effet récif des parcs éoliens sur la structure 

du réseau trophique (Noguès et al, soumis). 

 

2. Limites inhérentes au forçage entre les modèles 

2.1. Limites spécifiques aux modèles 

Les modèles de niche projettent les niches écologiques potentielles de chaque espèce en 

ne tenant compte que de certains paramètres abiotiques (température de l’eau, salinité, 

profondeur, nature du fond, pente et orientation de la pente). Cependant, d’autres 

paramètres limitent la distribution des espèces, comme par exemple la dispersion larvaire, les 

relations trophiques et les barrières biogéographiques. Les modèles ne tiennent pas compte 

non plus du cycle de vie des espèces et de leurs besoins aux différents stades de leur vie. Enfin, 

la capacité d’adaptation, via la sélection naturelle, n’est pas non plus intégrée. Cela 

questionne la capacité des espèces non indigènes à s’installer durablement dans le Golfe de 

Gascogne. De plus, une des limites à notre méthode porte sur les espèces qui ont été (ou non) 

utilisées dans le modèle de niche. La liste des poissons et céphalopodes non indigènes que 

nous avons modélisés dans le chapitre 1 a été choisie sur le critère du nombre d’occurrences, 

élément primordial pour calibrer le modèle d’enveloppe bioclimatique. Par conséquent, le 

pool d’espèces non indigènes de cette étude n’est pas exhaustif et la richesse spécifique réelle 

des poissons différente de celle prise en compte dans le modèle. De plus, pour l’enveloppe 

bioclimatique modélisée pour chaque espèce (i.e. le premier filtre), nous avons utilisé les deux 

principaux paramètres contrôlant la répartition des espèces, à savoir la température moyenne 

annuelle de l’eau (en tenant compte du gradient vertical) et la salinité moyenne annuelle. 

D’autres paramètres abiotiques pourraient être ajoutés à ce filtre car ils influencent fortement 

la niche écologique des organismes marins, comme par exemple l’oxygène dissous (Breitburg 

et al., 2018), ou encore l’acidité (Doney et al., 2009). Ces paramètres seront impactés par le 

changement climatique (Brierley et Kingsford, 2009).   

 

Les limites générales du modèle Ecopath sont liées aux équations d’équilibre de masses 

(Christensen et Walters, 2004), comme par exemple la capacité des équations de production 

et de consommation, à retranscrire la réalité ou encore la capacité du modèle à pallier au 

manque d’information. Dans le modèle que nous avons mis en place, plusieurs limites sont 

dues au manque de données et aux estimations des calculs de production et de 

consommation. Ainsi, des incertitudes liées aux données d’entrées subsistent. Les biomasses 

sont estimées à partir de modèles existants (Lassalle et al., 2011; Moullec et al., 2017). La 

fixation de la matrice des régimes alimentaires est source d’erreur car elle requiert des 

informations d’une grande précision, souvent difficiles à obtenir, qui sont ensuite ajustées 

pour équilibrer le modèle. Or, ce sont ces paramètres qui génèrent les flux entre 

compartiments et donc qui contrôlent les sorties du modèle. Egalement, les variations 
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ontogéniques n’ont pas été intégrées. Or, les régimes alimentaires diffèrent selon les stades 

de croissance. Enfin, la saisonnalité n’est pas prise en compte alors qu’elle joue un rôle majeur 

dans les zones tempérées. Par exemple, des analyses isotopiques sur le merlan en mer du 

Nord et Manche Orientale ont montré des variations saisonnières de son régime alimentaire 

(Timmerman et al., 2020).  

 

Par ailleurs, si chaque modèle a ses propres limites, les forçages que nous avons effectués 

en ont engendré de nouvelles, qui sont détaillées ci-dessous.  

 

2.2. Evaluation des biomasses suite au changement climatique 

Une des principales difficultés du couplage entre un modèle de niche et un modèle 

trophique est la façon dont la distribution d’une espèce peut être reliée à sa biomasse 

potentielle. Dans cette étude, pour intégrer les effets du changement climatique sur les 

communautés indigènes du Golfe de Gascogne, nous avons utilisé une méthode qui consiste 

à diminuer la biomasse d’un groupe trophique proportionnellement à la réduction de la 

projection de sa niche écologique potentielle, selon l’hypothèse que la biomasse est 

proportionnelle à l’aire de distribution (Chaalali et al., 2016). Cette méthode conditionne en 

grande partie nos résultats puisque dans les modèles trophiques nous avons estimé les 

biomasses des poissons et des céphalopodes en fonction de l’évolution de leur niche 

écologique potentielle. Cette méthode, si elle semblait pertinente pour répondre à nos 

problématiques, n’en reste pas moins critiquable dans le sens où la biomasse d’une espèce et 

sa niche écologique ne sont pas nécessairement liées. D’une part, une espèce ne va pas 

forcément utiliser l’ensemble de sa niche écologique, ce qui nous ramène aux limites des 

modèles de niche évoquées au chapitre 1 : même si les conditions de température et de 

salinité sont adéquates à un endroit donné, l’espèce peut ne pas être présente pour des 

raisons abiotiques (e.g. barrières géographiques) ou biotiques (e.g. présence d’un prédateur 

ou absence d’une proie (Wisz et al., 2013), présence d’un pathogène (Fernández et Hamilton, 

2015), migration ontogénique). De plus, les variations de biomasses ne dépendent pas 

seulement des paramètres environnementaux, mais également de facteurs trophiques et 

anthropiques. Un exemple est la variation des stocks de poissons d’intérêt commercial, qu’il 

est difficile de prévoir d’une année à l’autre (Brander, 2003; Schickele et al., 2020). Il en va de 

même pour l’ensemble des espèces. 

 

2.3. Forçage par les résultats des modèles de niche 

Le forçage de l’Ecospace par les résultats des modèles de niche, sans être une limite à part 

entière, est un point de réflexion qui mérite d’être discuté. Nous avons considéré les parcs 

comme des zones favorables à certains organismes, en particulier pour plusieurs espèces de 

poissons (i.e. nouveaux habitats, restriction de la pêche, abondance de nourriture) : les 

tacauds (Reubens et al., 2011), les démersaux piscivores et benthophages (Reubens et al., 
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2013), les pélagiques piscivores… Dans les hypothèses que nous avons modélisées, les parcs 

posés et flottants, sont placés dans des zones qui ne sont pas optimales pour une partie des 

espèces, selon les résultats des modèles de niche (c’est-à-dire une faible probabilité de 

présence projetée). Par conséquent, des cellules de la grille Ecospace peu favorables sont 

mitoyennes de cellules très favorables (les parcs), d’où l’apparition d’une migration des 

espèces de l’extérieur vers l’intérieur des parcs. Il est difficile d’estimer dans quelle mesure 

chaque habitat est favorable à une espèce. Ainsi la biomasse d’une espèce dans un parc en 

limite de son aire de distribution ne va pas évoluer de la même manière que si le parc était 

placé dans une zone où la température est optimale. A l’aide d’EwE, il est difficile de prédire 

lequel de ses deux paramètres (le parc favorable ou la température défavorable) aura le plus 

d’impact sur l’évolution de la biomasse de l’espèce, ou même de sa présence dans la zone. Il 

pourrait en effet y avoir des effets synergétiques, positifs ou négatifs (Fu et al., 2018). La 

réponse de l’espèce à ces conditions est sans doute spécifique et mériterait une étude 

détaillée. Par exemple, le bar (Dicentractus labrax) au chapitre 3, pour qui la différence entre 

l’extérieur du parc (très peu favorable du fait de la température et de la pêche) et l’intérieur 

très favorable (du fait de l’effet DCP et de l’absence de pêche) était très importante, ce qui a 

entrainé une très forte augmentation de la biomasse du bar dans les parcs posés (Annexe 11).  

  

3. Incertitudes et perspectives d’amélioration des modèles 

3.1. Focus sur les espèces non indigènes 

Nous avons vu dans le chapitre 1 que les modèles de niche ne permettent pas de 

prédire avec certitude l’arrivée d’une espèce dans une zone, mais de projeter l’évolution 

spatiale de leur niche écologique potentielle selon différents scenarii. Il est donc possible que 

certaines espèces subtropicales que nous avons modélisées n’arrivent finalement pas dans le 

Golfe de Gascogne. Cette interrogation est d’autant plus légitime que la niche écologique de 

nombreuses espèces est déjà, du moins en partie, présente dans le Golfe de Gascogne, alors 

que ces espèces n’ont pas été enregistrées dans les bases de données que nous avons 

utilisées, ou alors avec des occurrences très faibles qui n’ont pas permis leur prise en compte 

dans le modèle. Mais il est important de considérer que si la température de l’eau dans le 

Golfe de Gascogne n’augmente pas drastiquement, ce n’est pas forcément le cas partout 

(Belkin, 2009). On peut donc s’attendre à ce que les espèces subtropicales remontent vers le 

nord, non pas parce que l’habitat y devient plus favorable, mais parce que leur habitat 

d’origine ne l’est plus. 

 

Nous avons essayé de limiter les incertitudes liées aux projections des températures 

par l’utilisation de trois modèles climatiques (GFDL, IPSL et MPI) et en moyennant les sorties 

des trois modèles sur 10 ans (2041-2050 et 2091-2100). Le fait d’avoir choisi les deux scenarii 

extrêmes (optimiste : RCP2.6 et pessimiste : RCP8.5) nous a permis de nous affranchir des 
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incertitudes liées au changement climatique. Cependant, les moyennes annuelles ne nous 

permettent pas de prendre en compte la saisonnalité. Or, c’est un paramètre important, car 

en tant que zone tempérée, les températures de l’eau dans le Golfe de Gascogne varient entre 

l’hiver et l’été. Ainsi, les espèces subtropicales ne supporteront peut-être pas les 

températures hivernales, de même pour les espèces indigènes avec les températures 

estivales. Il serait pertinent de faire à nouveau des modèles de niche, non pas avec les 

températures moyennes annuelles, mais avec les températures moyennes minimales et 

maximales. Cela permettrait de projeter les changements dans les communautés en tenant 

compte de la saisonnalité. 

 

Dans le chapitre 2, nous avons souligné la difficulté de prévoir à quel moment 

arriveront les espèces non indigènes, et si certaines arriveront avant d’autres. C’est la raison 

pour laquelle nous avons choisi de faire plusieurs scenarii d’arrivée. Mais il serait possible de 

se faire une idée plus précise sur la question en calculant la vitesse de déplacement des 

barycentres des enveloppes bioclimatiques de chaque espèce. Il faudrait pour cela modéliser 

le premier filtre du modèle de niche à l’échelle de l’Océan Atlantique pour en déterminer le 

barycentre et calculer sa vitesse de déplacement en fonction des différents scenarii. Nous 

aurions ainsi une idée du moment auquel ces espèces arriveront dans le Golfe de Gascogne, 

ainsi que les différences de déplacement selon le groupe trophique et l’habitat de l’espèce 

(démersales, pélagiques, prédateurs supérieurs ou bas niveaux trophiques), car cela impacte 

différemment le réseau trophique indigène, selon nos résultats au chapitre 2. De plus, cela 

permettrait de faire des comparaisons avec les vitesses de déplacements d’autres organismes 

et dans d’autres régions du monde.  

 

Enfin, il est important de ne pas confondre les espèces non indigènes avec les espèces 

invasives (Urban, 2020). Dans cette étude, nous avons montré que si une arrivée massive 

d’espèces non indigènes entraine un changement dans le fonctionnement des écosystèmes 

et la structure des réseaux trophiques, elle ne provoque pas pour autant une transformation 

radicale de l’écosystème. Cependant, il est possible que parmi ces espèces non-indigènes, 

certaines présentent un caractère invasif (Walther et al., 2009; Gobler et al., 2017). Cela a déjà 

été le cas dans d’autres zones du globe, y compris dans des régions qui semblent isolées par 

la présence de barrières biogéographiques, comme par exemple l’Antarctique protégé par le 

courant circumpolaire (Avila et al., 2020). 

 

3.2. Estimation des régimes alimentaires 

Afin de respecter l’hypothèse de l’équilibre de masses, Ecopath nécessite d’entrer le 

régime alimentaire exact de chaque groupe trophique du modèle, dans des proportions 

précises. Cela pose deux problèmes : d’une part le manque de connaissances et de données 

entraine un biais d’autant plus important que les outputs du modèle sont justement basés sur 
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les flux qui circulent entre les compartiments. D’autre part, cela empêche d’intégrer 

l’adaptabilité des régimes alimentaires (Hughes et al., 2013; Supraba et al., 2016; Donaton et 

al., 2019). Or, si le changement climatique provoque un déplacement des aires de répartition 

d’une grande partie des espèces marines vers de plus hautes latitudes, les prédateurs ne vont 

pas nécessairement suivre leurs proies si la température de l’habitat d’origine leur reste 

favorable. Par exemple, une étude menée sur le tassergal (Pomatomus saltatrix) au sud de 

l’Angola et en Afrique du Sud à deux périodes distinctes (2006 et 2012) a montré la plasticité 

du régime alimentaire de ce prédateur supérieur : bien que la sardinelle (Sardinella aurita) 

soit restée sa proie de prédilection, la richesse spécifique des bols alimentaires des individus 

pêchés était bien plus diversifiée en 2012. Cela confirme sa capacité à changer de proies en 

cas de baisse de biomasse (Potts et al., 2016).  

 

Dans notre cas, Ecopath ne nous a pas permis de visualiser l’adaptation du régime 

alimentaire dont pourraient faire preuve les espèces indigènes face à l’arrivée des espèces 

non-indigènes qui provoquent une hausse de la compétition trophique pour les ressources 

déjà présentes, en plus d’un stock de nouvelles proies. De plus, le régime alimentaire des 

espèces non-indigènes a été estimé par rapport à ce qu’elles consomment dans leur habitat 

d’origine, pour les groupes monospécifiques, et par rapport à leur groupe miroir indigène, 

pour les groupes plurispécifiques. Enfin, nous avons estimé que le biofouling était consommé 

par des poissons benthophages sans plus de distinction. Ainsi, les espèces composant le 

biofouling que nous avons modélisé sur les éoliennes n’ont pas été détaillées dans cette 

étude. Cela ne nous permet donc pas de savoir dans quelle mesure les consommateurs seront 

inféodés aux éoliennes.  

 

Il serait pertinent pour compléter cette étude de développer un modèle trophique 

basé sur d’autres hypothèses, comme OSMOSE, afin de mieux appréhender l’étendue de 

l’adaptabilité des régimes alimentaires suite au changement climatique et aux spécificités 

créées pas les éoliennes. En effet, OSMOSE se base sur une prédation opportuniste et la co-

occurrence spatio-temporelle d’un prédateur et de sa proie. Ce modèle individu-centré est 

structuré selon la taille des organismes (Shin et Cury, 2004). Il suggère que le critère de 

sélection d’une proie par un prédateur est sa taille, ce qui permet de s’affranchir de cette 

limite que constitue l’ignorance du futur régime alimentaire des espèces dans les parcs. En 

revanche, cela suggère aussi qu’il y ait une meilleure connaissance du biofouling associée à 

cette zone.  

 

3.3. Echelle spatiale d’Ecospace 

Nous avons choisi de mener cette étude sur l’ensemble du plateau continental du 

Golfe de Gascogne. Cette échelle était adéquate pour modéliser les modifications de 

communautés marines dues au changement climatique dans le chapitre 1. Nous avons 



109 
 
 

 

conservé cette même échelle spatiale pour le chapitre 2 étant donné qu’il existait déjà un 

modèle Ecopath sur cette zone (Lassalle et al., 2011) et que nous travaillions à cette échelle 

précédemment. Cependant, les résultats du chapitre 3 ont démontré que les impacts des 

parcs éoliens étaient détectés à leur proximité immédiate.  

 

Il serait donc pertinent de développer un modèle local. Une emprise spatiale de la taille 

de la Bretagne Sud nous permettrait de faire des simulations de parcs éoliens avec plus de 

cellules. Il y aurait également la possibilité de faire des cellules spéciales pour les éoliennes ce 

qui spatialiserait mieux le biofouling. La carte des sédiments serait mieux intégrée, permettant 

de faire une meilleure spatialisation des espèces. De plus, cela permettrait de faire un zoom 

sur un spill-over régionalisé (Halouani et al., 2020) : dans notre étude, les cellules ont une taille 

de 4,6 km de côté, par conséquent la biomasse générée par le spill-over est « diluée » dans la 

cellule. Enfin, cela permettrait de calculer les ENA à l’intérieur et l’extérieur du parc grâce à 

une meilleure visualisation des flux. 

 

Un tel modèle demanderait plus d’informations sur la zone. Mais la petite taille de 

l’aire d’étude permettrait aussi d’avoir des données plus exhaustives et détaillées avec une 

moindre contrainte qu’une échelle plus grande. Il serait également plus facile d’avoir une 

estimation correcte des captures. De plus, des analyses isotopiques faciliteraient la 

détermination de la matrice des régimes alimentaires. Enfin, la saisonnalité pourrait être prise 

en compte grâce à des échantillonnages à chaque saison. Un état initial de la zone permettrait 

de comparer les résultats des analyses isotopiques et d’étudier en détail les changements dans 

les régimes alimentaires.  

 

3.4. Vers un modèle end-to-end  

Ecopath est un modèle écosystémique qui nous a permis de modéliser l’ensemble du 

réseau trophique du Golfe de Gascogne et de l’activité de pêche. Cependant, il n’a pas été 

créé pour modéliser les effets directs de l’environnement (Travers et al., 2007). Le forçage par 

les résultats des modèles de niche a permis d’intégrer la composante du changement 

climatique. Nous n’avons impacté que les hauts niveaux trophiques, puisque les modèles de 

niche n’ont été pratiqués que sur les poissons et les céphalopodes, et aucun forçage n’a été 

effectué sur les bas niveaux trophiques (excepté une augmentation de leur P/B et Q/B dans le 

chapitre 2). Or, les conséquences du changement climatique, et notamment les variations de 

température de l’eau, ont une influence sur la productivité primaire (Taucher et Oschlies, 

2011; Moore et al., 2018), la distribution du zooplancton (Hallegraeff, 2010; Feng et al., 2014), 

qui se répercute sur l’ensemble du réseau trophique (Beaugrand et Reid, 2003). Un couplage 

avec un modèle biogéochimique intégrerait mieux la variabilité environnementale due au 

changement climatique sur les bas niveaux trophiques (Steinberg et Landry, 2017), 

similairement à ce qui est pratiqué dans les modèles end-to-end. Le modèle end-to-end se 
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caractérise par quatre éléments (Travers et al., 2007) : (i) représenter tous les compartiments 

du réseau trophique en les liant avec les paramètres abiotiques qui leur sont associés ; (ii) 

prendre en compte les processus physiques et biologiques à toutes les échelles spatiales ; (iii) 

intégrer des interactions dans les deux sens entres les différents compartiments de 

l’écosystème ; (iv) intégrer les pressions anthropiques et climatiques sur plusieurs niveaux 

trophiques, en les faisant varier dans le temps. Il y a en effet un réel manque d’informations 

quant aux conséquences des parcs éoliens sur les bas niveaux trophiques, qui ont pourtant 

une implication majeure dans le fonctionnement de l’écosystème et les services qu’il fournit 

(Dannheim et al., 2020).  

 

Un forçage avec un modèle NPZD qui représente les flux entre les nutriments (N), le 

phytoplancton (P), le zooplancton (Z) et les détritus (D) pourrait être envisagé (Franks, 2002). 

Par exemple, le modèle ECO-MARS3D permet de modéliser les concentrations de plancton et 

de nutriments dans le Golfe de Gascogne et la Manche. Le forçage du module Ecospace par 

les sorties de ce modèle intégrerait mieux les effets du changement climatique sur les bas 

niveaux trophiques et notamment les variations de la production primaire. Dans cette étude, 

les évolutions de la production primaire dans les années à venir n’ont pas été prises en 

compte, malgré plusieurs études qui attestent de changements (Sarmiento et al., 2004; Bopp 

et al., 2005; Taucher et Oschlies, 2011; Cheung et al., 2016a). 

 

4. Nouvelles questions liées aux parcs éoliens 
L’ensemble de ma thèse a permis de répondre à des questions liées au changement 

climatique et à l’implantation de parcs éoliens à l’échelle du Golfe de Gascogne. Nos résultats 

ont soulevé de nombreuses nouvelles questions pour lesquelles un focus sur les parcs serait 

nécessaire.  

 

4.1. Comment les parcs éoliens flottants vont-ils s’intégrer dans les socio-écosystèmes ? 

L’intérêt de l’approche écosystémique est de pouvoir intégrer des indicateurs 

écosystémiques et socio-économiques dans une même analyse et fournir de meilleurs outils 

d’aide à la gestion ainsi que d’avoir une vision plus globale des effets cumulés (Tam et al., 

2019). Le socio-écosystème considère que l’Homme et la Nature ont une position équilibrée 

l’une par rapport à l’autre, et qu’elles sont reliées ensemble par des liens (Busch et al., 2011). 

Nous avons donc deux groupes : d’un côté l’Homme, qui constitue tout un réseau d’acteurs 

concernés par le projet de parc éolien; et de l’autre la Nature, représentée par l’écosystème 

avec son réseau trophique et les paramètres abiotiques, eux aussi impactés par le parc éolien. 

Ces deux groupes sont reliés par un réseau d’interactions dont certaines sont en faveur et 

d’autres en défaveur de l’implantation du parc (Haraldsson et al., 2020). L’apport de mes 

travaux de thèse au socio-écosystème est d’établir les impacts qu’auront les parcs éoliens sur 
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les espèces d’intérêt commercial et les espèces emblématiques. Ainsi, la capacité potentielle 

du parc, par sa mise en réserve, à préserver l’écosystème et à renouveler les stocks de 

poissons peut également être intégrée au socio-écosystème comme une interaction entre 

certains compartiments. Il y a aujourd’hui une réelle nécessité d’étudier en profondeur les 

écosystèmes et leur fonctionnement afin d’anticiper les impacts socio-écologiques que le 

changement global va engendrer et d’aider les décideurs à prendre les bonnes décisions 

(Scheffer et al., 2001; Bax et al., 2019).  

 

L’intérêt majeur de modéliser un socio-écosystème dans son ensemble est de pouvoir 

comprendre les interactions entre les différents maillons et mettre en avant les potentiels 

conflits d’usage. Le principal conflit d’usage que le parc éolien de Groix-Belle-Ile va générer 

concerne les activités de pêche, puisque leur restriction dans le parc va contraindre les 

pêcheurs à déplacer leur activité (Tissière et al., 2020). De plus, cette thèse a montré que 

plusieurs espèces d’intérêt commercial seraient affectées par le changement climatique et 

seraient donc susceptibles de se déplacer vers l’ouest à des profondeurs plus importantes, ce 

qui aura également des conséquences pour la pêche. Cependant, ces pertes peuvent être 

compensées par la tropicalisation des eaux côtières et donc l’arrivée de nouvelles espèces 

exploitables, comme par exemple la sardinelle (Sardinella aurita), le chinchard noir (Trachurus 

trecae) ou le merlu d’Afrique tropicale (Merluccius polli).  

 

4.2. Quels sont les effets combinés du changement climatique et d’un parc éolien flottant 

sur le recrutement des organismes marins ? 

Beaucoup de questions peuvent se poser quant aux effets combinés des parcs éoliens, 

qu’ils soient flottants ou posés, et du changement climatique, sur les différents stades de vie 

permettant le recrutement des organismes marins. Dans le chapitre 1, nous avons mentionné 

que l’augmentation de la température de l’eau, si elle n’affecte pas nécessairement les 

espèces indigènes au stade adulte, peut entrainer un déplacement des zones de ponte. C’est 

le cas par exemple pour la sardine et l’anchois (Planque et al., 2007). Des effets de la 

température de l’eau sur la période de ponte et sur la densité des œufs ont également été 

observés et modélisés (Erauskin-Extramiana et al., 2019).  

 

De plus, une étude effectuée en mer du Nord, où les parcs éoliens se superposent avec les 

aires de ponte de certaines espèces de poissons plats, soulevait la question de l’influence que 

pourraient avoir les changements de conditions environnementales induites par les parcs (i.e. 

changement de substrat et de communautés), à la fois sur le comportement reproducteur des 

adultes mais aussi sur les conditions de nurserie dans lesquelles vont grandir les larves (Barbut 

et al., 2020). Le peu d’études qui portent sur le taux de recrutement des poissons et des 

invertébrés benthiques dans les parcs éoliens montrent que la présence des structures n’a pas 

d’impact sur le recrutement (Lindeboom et al., 2011). Pourtant, les aires marines protégées 
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ont un impact, positif ou négatif selon les espèces présentes dans la zone (Planes et al., 2000), 

sur le taux de recrutement des poissons qui y vivent ainsi que sur les activités de pêche 

alentour (Harrison et al., 2012). La question se pose donc de l’influence sur le recrutement 

d’une zone mise en réserve qui comporterait en plus un fort effet récif.  

 

L’effet récif, très important dans les parcs éoliens flottants du fait de leur grande surface 

colonisable, soulève de nombreuses questions. Nous avons vu dans le chapitre 3 que l’effet 

récif était intéressant en termes de conservation puisque, combiné à l’effet DCP, il permet 

l’attraction des organismes dans la zone mise en réserve. Les parcs éoliens pourraient alors 

jouer un rôle non négligeable dans la préservation des espèces et le renouvellement des 

stocks de poissons (Fayram et de Risi, 2007). Cependant, la multiplication des parcs éoliens, 

qu’ils soient flottants ou posés, risquerait aussi de permettre la propagation d’espèces 

invasives qui ont au moins un stade de vie fixée (De Mesel et al., 2015; Coolen et al., 2016). 

C’est ce que traduit l’effet relais, c’est-à-dire que les larves vont se fixer de parc en parc et 

étendre leur aire de distribution beaucoup plus rapidement que s’il n’y avait pas de parc (De 

Mesel et al., 2015). A partir de ces constatations, une nouvelle problématique peut être 

soulevée : quelle distance entre les parcs est nécessaire au maintien de l’effet relais ? Cette 

question est spécifique à chaque espèce et devrait être étudiée en amont de l’implantation 

d’un réseau de parcs éoliens en France. La réponse est d’autant plus complexe que parmi les 

espèces non indigènes qui arriveront potentiellement dans le Golfe de Gascogne dans les 

années à venir, certaines pourront présenter un comportement de type invasif dans leur 

nouvel habitat.  

 

De plus, les spécificités océanographiques créées dans les parcs éoliens peuvent influencer 

la capacité des larves à se fixer. C’est le cas par exemple des tourbillons autour des éoliennes 

créés par la structure elle-même. Une étude complémentaire à très petite échelle serait 

envisageable pour modéliser ces tourbillons et comprendre dans quelle mesure ils impactent 

la fixation des larves. Il serait aussi intéressant de prendre en compte les effets des anodes 

sacrificielles (i.e. anode qui protège une structure métallique immergée grâce à sa propre 

oxydation) qui seront accrochées sur les flotteurs des éoliennes et pourraient entrainer une 

mortalité des larves dans la zone d’immédiate proximité des anodes, via le relargage des 

métaux lourds. La question serait alors de savoir si ces deux effets des éoliennes à très petite 

échelle (les tourbillons et les métaux lourds) induiraient une sélection de certaines espèces du 

biofouling. 

 

Les études actuelles qui projettent la dispersion larvaire utilisent un couplage entre des 

modèles océanographiques et des modèles biologiques individus-centrés (Romagnoni et al., 

2020). Il serait intéressant de les forcer par les paramètres océanographiques modifiés par le 

changement climatique, ainsi que d’intégrer dans les modèles biologiques l’influence 
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qu’auraient les parcs éoliens sur le comportement reproducteur des adultes (comme par 

exemple les dates et lieux de reproduction, ou bien le nombre d’œufs émis) et la capacité de 

fixation des larves de poisson afin d’évaluer le taux de recrutement des principales espèces 

de poissons ciblées par la pêche.  

 

4.3. Approche écosystémique du cycle de vie d’un parc éolien flottant 

Dans cette étude nous n’avons regardé que la phase la plus longue, c’est-à-dire 

l’exploitation du parc éolien, mais bien-sûr la construction et le démantèlement auront aussi 

des conséquences sur les communautés marines. Développer un modèle Ecosim et Ecospace 

du début à la fin de l’utilisation d’un parc éolien flottant anticiperait l’évolution du réseau 

trophique et des communautés, suite à un ensemble de perturbations que nous n’avons pas 

pris en compte dans cette thèse, et de modéliser le cycle de vie du parc de manière 

écosystémique :  

 

- La phase de construction est connue pour être celle qui provoque le plus de nuisances : 

fortes émissions sonores lors de l’installation des structures (Middel et Verones, 2017; 

Jones et al., 2020) et destruction d’habitat. Cependant, dans notre cas, les éoliennes 

sont flottantes, ce qui induit qu’il n’y ait pas de battage de pieu, principale raison de 

ces deux perturbations dans le cas d’éoliennes posées. En revanche, chaque éolienne 

possède 6 ancres, dont le soc ferait 6 × 4 mètres, pour une profondeur 

d’enfouissement de 8 à 12 mètres, selon les données publiques fournies par le 

constructeur des éoliennes de Groix-Belle-Ile. L’ancrage peut entrainer une 

destruction partielle de l’habitat avec une forte remise en suspension du sédiment, 

entrainant toutes sortes de conséquences : destruction de la faune endogée, 

perturbation du recyclage ou encore étouffement des œufs de poissons. De nouvelles 

questions se posent alors : dans quelle proportion et pour combien de temps 

l’écosystème en serait perturbé ? De plus, sachant que les flotteurs seraient colonisés 

dès leur installation (une première colonisation dans le port pouvant même être 

envisagée), le système serait perturbé au niveau du sol, couplé à une colonisation en 

surface : quels impacts cela induirait sur le réseau trophique ? Notamment pour le 

recyclage, pour lequel le chapitre 2 a montré une grande sensibilité aux changements 

de communautés. Si l’ancrage détruit temporairement une partie des déposivores 

sous l’éolienne, mais que les flotteurs colonisés apportent une grande quantité de 

matière organique qui va sédimenter, comment se passera le recyclage ?  

 

- Phase d’exploitation : nous n’avons pas tenu compte ici des successions écologiques 

de la colonisation et donc de l’évolution progressive du réseau trophique suite à la 

mise en place des structures (Lord, 2017; Mavraki et al., 2020). De plus, dans cette 

étude, nous avons choisi de considérer qu’il n’y aurait pas de changement une fois le 
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biofouling installé dans le parc. Il serait intéressant de tester la résistance et la 

résilience de cet écosystème particulier en cas de perturbation inattendue. 

 

- Phase de démantèlement : c’est sans doute la phase la moins étudiée. Dans le cas des 

éoliennes posées, il peut être envisagé de laisser en place les fondations afin qu’elles 

continuent leur rôle de récifs artificiels (Fowler et al., 2018). Dans le cas des parcs 

éoliens flottants, il semble impossible de laisser en place les structures une fois les 

éoliennes démantelées. Nous ferions donc face à une suppression des récifs artificiels 

ainsi qu’une réouverture à la pêche qui pose la question des conséquences pour les 

réseaux trophiques qui s’y sont formés. Peu d’études ont montré les conséquences 

d’un retrait de récif artificiel sur la biodiversité qui s’y est développée, puisque, 

justement, les récifs artificiels étudiés dans les questions de conservation ne sont pas 

retirés.  

 

L’intérêt de modéliser les conséquences écosystémiques des trois phases de vie d’un parc 

éolien serait de pouvoir faire des analyses de cycle de vie. Cette étude permettrait d’apporter 

des réponses dans le débat sur l’utilité de l’éolien à atténuer le changement climatique au 

regard de l’énergie et des matériaux nécessaires à leur construction, leur installation et leur 

démantèlement en tenant compte de l’ensemble des émissions de CO2. Ces impacts sont 

étudiés et quantifiés depuis quelques années mais ils ne prennent en compte que les 

émissions de CO2 (Arvesen et Hertwich, 2011) ou bien seulement quelques perturbations 

(Mann et Teilmann, 2013; Middel et Verones, 2017). Une approche écosystémique du cycle 

de vie d’un parc éolien offshore pourrait être modélisée, en l’intégrant dans un socio-

écosystème (Benoît et al., 2010).  
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Annexe 1 

Liste des 210 espèces de poissons et de céphalopodes modélisées, avec leur habitat vertical 

et leur localisation actuelle (Golfe de Gascogne ou subtropicale) 

Espèces Habitat Localisation 

Acantholabrus palloni Benthique Golfe de Gascogne 

Alosa alosa Pélagique Golfe de Gascogne 

Alosa fallax Pélagique Golfe de Gascogne 

Ammodytes marinus Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Ammodytes tobianus Démersale Golfe de Gascogne 

Anguilla anguilla Démersale Golfe de Gascogne 

Aphia minuta Démersale Golfe de Gascogne 

Argentina sphyraena Démersale Golfe de Gascogne 

Argyropelecus olfersii Pélagique Golfe de Gascogne 

Argyrosomus regius Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Arnoglossus imperialis Démersale Golfe de Gascogne 

Arnoglossus laterna Démersale Golfe de Gascogne 

Atherina presbyter Pélagique Golfe de Gascogne 

Aulopus filamentosus Démersale Subtropicale 

Auxis rochei Pélagique Subtropicale 

Auxis thazard Pélagique Subtropicale 

Balistes capriscus Benthique Golfe de Gascogne 

Benthosema glaciale Pélagique Golfe de Gascogne 

Benthosema suborbitale Pélagique Subtropicale 

Blennius ocellaris Démersale Golfe de Gascogne 

Boops boops Démersale Golfe de Gascogne 

Buenia jeffreysii Démersale Golfe de Gascogne 

Buglossidium luteum Démersale Golfe de Gascogne 

Callionymus lyra Démersale Golfe de Gascogne 

Callionymus reticulatus Démersale Golfe de Gascogne 

Capros aper Démersale Golfe de Gascogne 

Cepola macrophthalma Démersale Golfe de Gascogne 

Chauliodus sloani Pélagique Golfe de Gascogne 

Chelidonichthys cuculus Démersale Golfe de Gascogne 

Chelidonichthys lucerna Démersale Golfe de Gascogne 

Chelidonichthys obscurus Démersale Golfe de Gascogne 

Citharus linguatula Démersale Subtropicale 

Clupea harengus Pélagique Golfe de Gascogne 

Conger conger Démersale Golfe de Gascogne 

Coris julis Benthique Subtropicale 

Ctenolabrus rupestris Benthique Golfe de Gascogne 

Cynoponticus ferox Démersale Subtropicale 
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Dasyatis pastinaca Démersale Golfe de Gascogne 

Dicentrarchus labrax Démersale Golfe de Gascogne 

Dicentrarchus punctatus Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Dicologlossa cuneata Démersale Golfe de Gascogne 

Diogenichthys atlanticus Benthique Golfe de Gascogne 

Diplodus cervinus Benthique Subtropicale 

Diplodus puntazzo Démersale Subtropicale 

Diplodus sargus  Démersale Golfe de Gascogne 

Dipturus batis Démersale Golfe de Gascogne 

Echiichthys vipera Benthique Golfe de Gascogne 

Eledone cirrhosa Démersale Golfe de Gascogne 

Engraulis encrasicolus Pélagique Golfe de Gascogne 

Entelurus aequoreus Démersale Golfe de Gascogne 

Epinephelus marginatus Démersale Subtropicale 

Ethmalosa fimbriata Pélagique Subtropicale 

Euthynnus alletteratus Démersale Subtropicale 

Eutrigla gurnardus Démersale Golfe de Gascogne 

Gadiculus argenteus Pélagique Golfe de Gascogne 

Gadus morhua Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Gaidropsarus biscayensis Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Gaidropsarus mediterraneus Démersale Golfe de Gascogne 

Gaidropsarus vulgaris Démersale Golfe de Gascogne 

Galeoides decadactylus Benthopélagique Subtropicale 

Galeorhinus galeus Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Galeus melastomus Démersale Golfe de Gascogne 

Gobius niger Démersale Golfe de Gascogne 

Gymnammodytes 
semisquamatus 

Démersale Golfe de Gascogne 

Halobatrachus didactylus Benthique Subtropicale 

Helicolenus dactylopterus Démersale Golfe de Gascogne 

Hexanchus griseus Démersale Golfe de Gascogne 

Hippocampus hippocampus Démersale Golfe de Gascogne 

Hygophum hygomii Pélagique Subtropicale 

Hyperoplus immaculatus Démersale Golfe de Gascogne 

Hyperoplus lanceolatus Démersale Golfe de Gascogne 

Hyporthodus haifensis Pélagique Subtropicale 

Illex coindetii Pélagique Golfe de Gascogne 

Labrus bergylta Benthique Golfe de Gascogne 

Labrus mixtus Benthique Golfe de Gascogne 

Lagocephalus lagocephalus Benthopélagique Subtropicale 

Lampadena chavesi Pélagique Subtropicale 

Lampanyctus pusillus Pélagique Golfe de Gascogne 
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Lampris guttatus Pélagique Golfe de Gascogne 

Lepidopus caudatus Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Lepidorhombus boscii Démersale Golfe de Gascogne 

Lepidorhombus whiffiagonis Démersale Golfe de Gascogne 

Lesueurigobius friesii Démersale Golfe de Gascogne 

Leucoraja circularis Démersale Golfe de Gascogne 

Leucoraja naevus Démersale Golfe de Gascogne 

Limanda limanda Démersale Golfe de Gascogne 

Liparis montagui Démersale Golfe de Gascogne 

Lithognathus mormyrus Démersale Golfe de Gascogne 

Liza aurata Pélagique Golfe de Gascogne 

Liza ramada Pélagique Golfe de Gascogne 

Lobianchia dofleini Pélagique Golfe de Gascogne 

Loligo vulgaris Pélagique Golfe de Gascogne 

Lophius budegassa Démersale Golfe de Gascogne 

Lophius piscatorius Démersale Golfe de Gascogne 

Macroramphosus scolopax Démersale Golfe de Gascogne 

Macrourus berglax Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Maurolicus muelleri Pélagique Golfe de Gascogne 

Melanocetus johnsonii Pélagique Golfe de Gascogne 

Melanogrammus aeglefinus Démersale Golfe de Gascogne 

Melanolagus bericoides Pélagique Golfe de Gascogne 

Merlangius merlangus Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Merluccius merluccius Démersale Golfe de Gascogne 

Merluccius polli Démersale Subtropicale 

Merluccius senegalensis Démersale Subtropicale 

Microchirus boscanion Benthique Subtropicale 

Microchirus ocellatus Benthique Subtropicale 

Micromesistius poutassou Pélagique Golfe de Gascogne 

Microstomus kitt Démersale Golfe de Gascogne 

Mola mola Pélagique Golfe de Gascogne 

Molva dypterygia Démersale Golfe de Gascogne 

Mullus barbatus Démersale Subtropicale 

Mullus surmuletus Démersale Golfe de Gascogne 

Muraena helena Démersale Golfe de Gascogne 

Mustelus asterias Benthique Golfe de Gascogne 

Mustelus mustelus Démersale Golfe de Gascogne 

Mycteroperca rubra Démersale Golfe de Gascogne 

Myctophum punctatum Démersale Subtropicale 

Myliobatis aquila Pélagique Golfe de Gascogne 

Nemichthys scolopaceus Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Notoscopelus kroyeri Pélagique Golfe de Gascogne 
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Oblada melanura Pélagique Golfe de Gascogne 

Octopus vulgaris Démersale Subtropicale 

Oedalechilus labeo Démersale Golfe de Gascogne 

Ophidion barbatum Démersale Golfe de Gascogne 

Pagellus acarne Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Pagellus bellottii Démersale Subtropicale 

Pagellus bogaraveo Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Pagellus erythrinus Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Pagrus pagrus Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Parablennius gattorugine Démersale Golfe de Gascogne 

Parablennius sanguinolentus Benthique Subtropicale 

Pegusa lascaris Démersale Golfe de Gascogne 

Phrynorhombus norvegicus Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Phycis blennoides Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Platichthys flesus Démersale Golfe de Gascogne 

Pleuronectes platessa Démersale Golfe de Gascogne 

Pollachius pollachius Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Pomatoschistus minutus Benthique Golfe de Gascogne 

Pontinus kuhlii Démersale Subtropicale 

Prionace glauca Pélagique Golfe de Gascogne 

Pteroplatytrygon violacea Pélagique Golfe de Gascogne 

Raja brachyura Démersale Golfe de Gascogne 

Raja clavata Démersale Golfe de Gascogne 

Raja microocellata Démersale Golfe de Gascogne 

Raja montagui Démersale Golfe de Gascogne 

Raja undulata Démersale Golfe de Gascogne 

Raniceps raninus Démersale Golfe de Gascogne 

Rossia macrosoma Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Sarda sarda Pélagique Golfe de Gascogne 

Sardina pilchardus Pélagique Golfe de Gascogne 

Sardinella aurita Pélagique Subtropicale 

Sardinella maderensis Pélagique Subtropicale 

Sarpa salpa Benthopélagique Subtropicale 

Sciaena umbra Pélagique Subtropicale 

Scomber scombrus Pélagique Golfe de Gascogne 

Scomberesox saurus Pélagique Golfe de Gascogne 

Scomberomorus tritor Pélagique Subtropicale 

Scophthalmus maximus Démersale Golfe de Gascogne 

Scophthalmus rhombus Démersale Golfe de Gascogne 

Scorpaena loppei Démersale Golfe de Gascogne 

Scorpaena notata Démersale Golfe de Gascogne 

Scorpaena scrofa Démersale Golfe de Gascogne 
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Scyliorhinus canicula Démersale Golfe de Gascogne 

Scyliorhinus stellaris Benthique Golfe de Gascogne 

Sepia elegans Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Sepia officinalis Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Sepia orbignyana Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Seriola dumerili Démersale Subtropicale 

Serranus cabrilla Démersale Golfe de Gascogne 

Serranus hepatus Démersale Golfe de Gascogne 

Sigmops elongatus Pélagique Golfe de Gascogne 

Solea solea Démersale Golfe de Gascogne 

Sparus aurata Démersale Golfe de Gascogne 

Spondyliosoma cantharus Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Sprattus sprattus Pélagique Golfe de Gascogne 

Squalus acanthias Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Squatina oculata Démersale Subtropicale 

Stomias boa Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Symphodus melops Benthique Golfe de Gascogne 

Symphodus roissali Benthique Subtropicale 

Symphurus nigrescens Démersale Subtropicale 

Synapturichthys kleinii Démersale Subtropicale 

Syngnathus acus Démersale Golfe de Gascogne 

Taurulus bubalis Démersale Golfe de Gascogne 

Tetrapturus pfluegeri Pélagique Subtropicale 

Thunnus alalunga Pélagique Golfe de Gascogne 

Thunnus albacares Pélagique Subtropicale 

Thunnus obesus Pélagique Subtropicale 

Todarodes sagittatus Pélagique Golfe de Gascogne 

Todaropsis eblanae Pélagique Golfe de Gascogne 

Torpedo marmorata Benthique Golfe de Gascogne 

Torpedo nobiliana Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Torpedo torpedo Démersale Golfe de Gascogne 

Trachurus mediterraneus Pélagique Golfe de Gascogne 

Trachurus picturatus Benthopélagique Subtropicale 

Trachurus trachurus Pélagique Golfe de Gascogne 

Trachurus trecae Pélagique Subtropicale 

Trigla lyra Démersale Golfe de Gascogne 

Trigloporus lastoviza Démersale Golfe de Gascogne 

Tripterygion delaisi Démersale Golfe de Gascogne 

Trisopterus luscus Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Trisopterus minutus Benthopélagique Golfe de Gascogne 

Umbrina canariensis Démersale Subtropicale 

Umbrina ronchus Démersale Subtropicale 
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Uranoscopus scaber Démersale Subtropicale 

Vinciguerria attenuata Pélagique Subtropicale 

Xenodermichthys copei Pélagique Golfe de Gascogne 

Xiphias gladius Pélagique Golfe de Gascogne 

Zeugopterus punctatus Démersale Golfe de Gascogne 

Zeus faber Benthopélagique Golfe de Gascogne 
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Annexe 2 

 

Projections des anomalies de la température annuelle du fond et de la surface pour les deux 

projections (2041-2050 et 2091-2100) et les deux scenarii (RCP2.6 et RCP8.5). 
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Annexe 3 

 

Niche écologique potentielle actuelle et niches écologiques potentielles projetées de 

Entulurus aequoreus pour les deux périodes (2041-2050 et 2091-2100) et les deux scenarii 

(RCP2.6 et RCP8.5), avec, en rouge : absence potentielle projetée, et en bleu : présence 

potentielle projetée. 

 

 

Niche écologique potentielle actuelle et niches écologiques potentielles projetées de 

Merlangius merlangus pour les deux périodes (2041-2050 et 2091-2100) et les deux scenarii 

(RCP2.6 et RCP8.5), avec, en rouge : absence potentielle projetée, et en bleu : présence 

potentielle projetée. 
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Niche écologique potentielle actuelle et niches écologiques potentielles projetées de 

Lagocephalus lagocephalus pour les deux périodes (2041-2050 et 2091-2100) et les deux 

scenarii (RCP2.6 et RCP8.5), avec, en rouge : absence potentielle projetée, et en bleu : 

présence potentielle projetée. 
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Annexe 4 

Sorties du modèle Ecopath Current représentant le Golfe de Gascogne pour la période 2010 – 

2016. Les chiffres en gras ont été estimés par Ecopath. Les lignes bleues correspondent aux 

espèces non indigènes. 

Trophic Group TL B (t.km-² P/B (year-1) Q/B (year-1) EE P/Q (year-1) 

Plunge and pursuit divers 

seabirds 

4.17 0.0045 0.0900 57.6600 0.00 0.0016 

Surface feeders seabirds 3.42 0.0016 0.0900 69.9600 0.00 0.0013 

Baleen whales 3.74 0.1302 0.0350 4.7750 0.00 0.0073 

Toothed whales 4.20 0.0680 0.1350 12.0000 0.00 0.0113 

Sharks L 4.49 0.1088 0.1900 2.3200 0.60 0.0819 

Sharks/Rays 3.84 0.3489 0.1770 4.5550 0.80 0.0389 

Anglerfish 3.98 0.1460 0.6820 2.4720 0.95 0.2759 

Sea bass 4.01 0.0770 0.4200 3.5830 0.95 0.1172 

Blue whitting 3.46 0.3870 0.6760 5.0410 0.86 0.1341 

Hake 4.00 0.3985 0.6290 3.3690 0.94 0.1867 

Hake - Southern 4.00 0.0001 0.4980 3.3180 0.88 0.1501 

Whitting 3.68 0.8560 0.3420 4.0400 0.90 0.0847 

Megrim 3.72 0.0940 0.6970 4.0620 0.87 0.1716 

Sole 3.16 0.1850 0.7490 4.0620 0.84 0.1844 

Plaice 3.09 0.0500 0.3010 3.5230 0.86 0.0854 

Horse mackerel 3.32 2.4970 0.3180 4.3490 0.88 0.0731 

Horse mackerel - Southern 3.32 0.0001 0.4790 4.8250 0.95 0.0993 

Mackerel 3.44 0.9550 0.5360 4.4290 0.95 0.1210 

Anchovy 3.31 0.8750 1.4510 11.9530 0.90 0.1214 

Sardine 3.22 2.6940 0.5390 10.3670 0.92 0.0520 

Sardinella - Southern 2.50 0.0001 0.6380 6.9450 0.95 0.0919 

Pout 3.53 1.2180 0.6900 3.6730 0.87 0.1879 

Flatfishes - Benthos feeders 3.40 1.0671 0.7230 1.6950 0.95 0.4265 

Flatfishes - Benthos feeders - 

Southern 

3.40 0.0001 0.5320 2.1280 0.94 0.2500 

Demersal - Benthos feeders 3.27 5.1833 0.3950 4.4930 0.95 0.0879 

Demersal - Benthos feeders - 

Southern 

3.25 0.0001 0.3520 1.4080 0.93 0.2500 

Demersal - Piscivorous 3.78 1.5156 0.4050 3.0690 0.95 0.1320 

Demersal - Piscivorous - 

Southern 

3.84 0.0001 0.2683 1.0732 0.89 0.2500 

Demersal - Planctinovorous 3.34 0.2239 2.1500 8.6000 0.95 0.2500 

Pelagic - Piscivorous 4.21 0.1439 0.4900 3.3640 0.80 0.1457 

Pelagic - Piscivorous - 

Southern 

4.21 0.0001 0.5511 3.1420 0.82 0.1754 

Pelagic - Planctonivorous 3.21 1.1079 0.8830 3.0700 0.95 0.2876 
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Pelagic - Planctonivorous - 

Southern 

3.21 0.0001 1.2400 4.9600 0.97 0.2500 

Cephalopods - benthic 3.36 0.5648 2.7500 7.0000 0.95 0.3929 

Cephalopods - pelagic 3.88 0.2448 2.9900 7.5000 0.95 0.3987 

Norway lobster 3.05 0.1700 0.7030 3.4000 0.86 0.2068 

Lobsters/Crabs 3.18 0.4390 1.2000 8.0000 0.90 0.1500 

Shrimps 2.85 1.3870 3.0000 20.0000 0.97 0.1500 

Carnivorous and 

necrophagous benthic 

invertebrates 

2.58 7.7836 1.8850 12.5670 0.95 0.1500 

Subsurface deposit feeders 

invertebrates 

2.34 17.3555 1.6000 8.0000 0.95 0.2000 

Surface suspension and 

deposit feeders 

2.00 14.8784 2.8000 14.0000 0.95 0.2000 

Benthic meiofauna 2.00 6.6602 10.0000 50.0000 0.95 0.2000 

Suprabenthic invertebrates 2.12 0.1978 20.0000 100.0000 0.95 0.2000 

Macrozooplankton 2.25 2.2180 10.5000 38.0000 0.93 0.2763 

Mesozooplankton 2.40 4.4110 16.4500 80.0000 0.86 0.2056 

Microzooplankton 2.09 4.7710 45.0500 316.0000 0.84 0.1426 

Bacteria 2.00 0.6820 115.0000 328.5714 0.96 0.3500 

Phytoplankton L 1.00 7.5600 119.0000 
 

0.96 
 

Phytoplankton S 1.00 5.2640 151.0000 
 

0.49 
 

Benthic primary producers 1.00 0.1630 4.5000 
 

0.19 
 

Discards 1.00 0.4070 
  

0.71 
 

Detritus 1.00 130.000

0 

  
0.81 
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Annexe 5 

Biomasses des différents groupes trophiques pour les 6 modèles (le modèle Current et les 5 

projections à 2050). Les chiffres en gras sont des estimations d’Ecopath. Les lignes en bleu 

correspondent aux espèces non indigènes. 
 

Current ClimOnly NISPel NISFew NISEqual NIS++ 

Plunge and pursuit divers seabirds 0.0045 0.0045 0.0045 0.0045 0.0045 0.0045 

Surface feeders seabirds 0.0016 0.0016 0.0016 0.0016 0.0016 0.0016 

Baleen whales 0.1302 0.1302 0.1302 0.1302 0.1302 0.1302 

Toothed whales 0.068 0.068 0.068 0.068 0.068 0.068 

Sharks L 0.108 0.109 0.109 0.109 0.109 0.109 

Sharks/Rays 0.348 0.349 0.349 0.349 0.349 0.349 

Anglerfish 0.146 0.141 0.141 0.141 0.141 0.141 

Sea bass 0.077 0.077 0.077 0.077 0.077 0.077 

Blue whitting 0.387 0.387 0.387 0.387 0.387 0.387 

Hake 0.3985 0.394 0.394 0.394 0.394 0.394 

Hake - Southern 0.0001 0.0001 0.0001 0.098 0.0001 0.490 

Whitting 0.856 0.709 0.709 0.709 0.709 0.709 

Megrim 0.094 0.09 0.09 0.09 0.09 0.09 

Sole 0.185 0.185 0.185 0.185 0.185 0.185 

Plaice 0.05 0.045 0.045 0.045 0.045 0.045 

Horse mackerel 2.497 2.497 2.497 2.497 2.497 2.497 

Horse mackerel - Southern 0.0001 0.0001 1.058 0.332 0.0001 1.660 

Mackerel 0.955 0.955 0.955 0.955 0.955 0.955 

Anchovy 0.875 0.875 0.875 0.875 0.875 0.875 

Sardine 2.694 2.694 2.694 2.694 2.694 2.694 

Sardinella - Southern 0.0001 0.0001 1.308 0.464 0.0001 2.324 

Pout 1.218 1.218 1.218 1.218 1.218 1.218 

Flatfishes - Benthos feeders 1.067 1.017 1.017 1.017 1.017 1.017 

Flatfishes - Benthos feeders - 

Southern 

0.0001 0.0001 0.0001 0.259 0.259 1.295 

Demersal - Benthos feeders 5.183 4.217 4.217 4.217 4.217 4.217 

Demersal - Benthos feeders - 

Southern 

0.0001 0.0001 0.0001 0.914 1.379 4.569 

Demersal - Piscivorous 1.515 1.234 1.234 1.234 1.234 1.234 

Demersal - Piscivorous - Southern 0.0001 0.0001 0.0001 0.605 1.197 3.025 

Demersal - Planctinovorous 0.223 0.221 0.221 0.321 0.251 0.221 

Pelagic - Piscivorous 0.143 0.144 0.144 0.144 0.144 0.144 

Pelagic - Piscivorous - Southern 0.0001 0.0001 0.103 0.022 0.0001 0.111 

Pelagic - Planctonivorous 1.107 1.108 1.108 1.136 1.108 1.108 

Pelagic - Planctonivorous - 

Southern 

0.0001 0.0001 0.4934807 0.136 0.024 0.680 

Cephalopods - benthic 0.564 0.565 0.565 0.565 0.565 0.565 

Cephalopods - pelagic 0.244 0.245 0.245 0.245 0.245 0.245 
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Norway lobster 0.170 0.170 0.170 0.170 0.170 0.170 

Lobsters/Crabs 0.439 0.439 0.439 0.439 0.439 0.439 

Shrimps 1.387 1.387 1.387 1.387 1.387 1.387 

Carnivorous and necrophagous 

benthic invertebrates 

7.783 7.784 7.784 7.784 7.784 7.784 

Subsurface deposit feeders 

invertebrates 

17.355 17.355 17.355 17.355 17.355 17.355 

Surface suspension and deposit 

feeders 

14.878 14.878 14.878 14.878 14.878 14.878 

Benthic meiofauna 6.660 6.660 6.660 6.660 6.660 6.660 

Suprabenthic invertebrates 0.197 0.198 0.198 0.198 0.198 0.208 

Macrozooplankton 2.218 2.218 2.218 2.218 2.218 2.218 

Mesozooplankton 4.411 4.411 4.411 4.511 4.411 4.411 

Microzooplankton 4.771 4.771 4.771 5.271 4.771 4.771 

Bacteria 0.682 0.682 0.682 0.682 0.682 0.682 

Phytoplankton L 7.560 7.560 7.560 7.560 7.560 7.560 

Phytoplankton S 5.264 5.264 5.264 5.264 5.264 5.264 

Benthic primary producers 0.163 0.163 0.163 0.163 0.163 0.163 

Discards 0.407 0.031 0.031 0.031 0.031 0.031 

Detritus 130 130 130 130 130 130 
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Annexe 6 

Valeurs de P/B et Q/B du modèle Current et des projections futures. Les lignes bleues 

concernent les espèces non indigènes. 
 

P/B (year-1) Q/B (year-1) 
 

Current Futures Current Futures 

Plunge and pursuit divers seabirds 0.090 0.090 57.660 57.660 

Surface feeders seabirds 0.090 0.090 69.960 69.960 

Baleen whales 0.035 0.035 4.775 4.775 

Toothed whales 0.135 0.135 12.000 12.000 

Sharks L 0.19 0.192 2.320 2.402 

Sharks/Rays 0.177 0.182 4.555 4.603 

Anglerfish 0.682 0.686 2.472 2.498 

Sea bass 0.420 0.428 3.583 3.697 

Blue whitting 0.676 0.695 5.041 5.094 

Hake 0.629 0.631 3.369 4.082 

Hake - Southern 0.498 0.512 3.318 3.708 

Whitting 0.342 0.349 4.040 4.082 

Megrim 0.697 0.706 4.062 4.105 

Sole 0.749 0.762 4.062 4.105 

Plaice 0.301 0.306 3.523 3.560 

Horse mackerel 0.318 0.326 4.349 4.394 

Horse mackerel - Southern 0.479 0.492 4.825 4.995 

Mackerel 0.536 0.546 4.429 4.569 

Anchovy 1.451 1.59 11.953 12.332 

Sardine 0.539 0.582 10.367 10.696 

Sardinella - Southern 0.638 0.726 6.945 7.189 

Pout 0.690 0.708 3.673 4.031 

Flatfishes - Benthos feeders 0.723 0.843 1.695 1.713 

Flatfishes - Benthos feeders - Southern 0.532 0.637 2.128 4.937 

Demersal - Benthos feeders 0.395 0.485 4.493 4.539 

Demersal - Benthos feeders - Southern 0.352 0.421 1.408 4.127 

Demersal - Piscivorous 0.405 0.416 3.069 3.101 

Demersal - Piscivorous - Southern 0.268 0.305 1.073 2.461 

Demersal - Planctinovorous 2.150 2.415 8.600 14.659 

Pelagic - Piscivorous 0.490 0.514 3.364 3.482 

Pelagic - Piscivorous - Southern 0.551 0.576 3.142 3.241 

Pelagic - Planctonivorous 0.883 0.908 3.070 8.503 

Pelagic - Planctonivorous - Southern 1.240 1.372 4.960 5.364 

Cephalopods - benthic 2.750 2.805 7.000 7.778 

Cephalopods - pelagic 2.990 3.049 7.500 8.333 
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Norway lobster 0.703 0.717 3.400 3.778 

Lobsters/Crabs 1.200 1.224 8.000 8.889 

Shrimps 3.000 3.060 20.000 22.220 

Carnivorous and necrophagous 

benthic invertebrates 

1.885 1.922 12.567 13.963 

Subsurface deposit feeders 

invertebrates 

1.600 1.632 8.000 8.889 

Surface suspension and deposit 

feeders 

2.800 2.856 14.000 15.556 

Benthic meiofauna 10.000 12.2 50.000 55.556 

Suprabenthic invertebrates 20.000 22.4 100.000 111.111 

Macrozooplankton 10.500 11.220 38.000 42.220 

Mesozooplankton 16.450 20.830 80.000 88.880 

Microzooplankton 45.050 52.410 316.000 351.110 

Bacteria 115.000 122.300 328.571 349.428 

Phytoplankton L 119.000 141.380 
  

Phytoplankton S 151.000 154.020 
  

Benthic primary producers 4.500 4.590 
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Annexe 7 

Valeurs de pedigree issues des modèles Ecopath et utilisées pour calibrer la routine ENATools 

Groupe Trophique Biomasse P/B Q/B Régime alimentaire 

1 0,1 0,2 0,2 0,3 

2 0,1 0,2 0,2 0,3 

3 0,1 0,2 0,2 0,3 

4 0,1 0,2 0,2 0,3 

5 0,1 0,2 0,2 0,3 

6 0,1 0,2 0,2 0,3 

7 0,1 0,2 0,2 0,3 

8 0,1 0,2 0,2 0,3 

9 0,1 0,2 0,2 0,3 

10 0,1 0,2 0,2 0,3 

11 0,3 0,2 0,2 0,3 

12 0,1 0,2 0,2 0,3 

13 0,1 0,2 0,2 0,3 

14 0,1 0,2 0,2 0,3 

15 0,1 0,2 0,2 0,3 

16 0,1 0,2 0,2 0,3 

17 0,3 0,2 0,2 0,3 

18 0,1 0,2 0,2 0,3 

19 0,1 0,2 0,2 0,3 

20 0,1 0,2 0,2 0,3 

21 0,3 0,2 0,2 0,3 

22 0,1 0,2 0,2 0,3 

23 0,3 0,2 0,2 0,3 

24 0,3 0,2 0,2 0,3 

25 0,3 0,2 0,2 0,3 

26 0,3 0,2 0,2 0,3 

27 0,3 0,2 0,2 0,3 

28 0,3 0,2 0,2 0,3 

29 0,3 0,2 0,2 0,3 

30 0,3 0,2 0,2 0,3 

31 0,3 0,2 0,2 0,3 

32 0,3 0,2 0,2 0,3 

33 0,3 0,2 0,2 0,3 

34 0,1 0,2 0,2 0,3 

35 0,1 0,2 0,2 0,3 

36 0,1 0,2 0,2 0,3 

37 0,1 0,2 0,2 0,3 

38 0,1 0,2 0,2 0,3 

39 0,1 0,2 0,2 0,3 
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40 0,1 0,2 0,2 0,3 

41 0,1 0,2 0,2 0,3 

42 0,1 0,2 0,2 0,3 

43 0,1 0,2 0,2 0,3 

44 0,1 0,2 0,2 0,3 

45 0,1 0,2 0,2 0,3 

46 0,1 0,2 0,2 0,3 

47 0,1 0,2 0,2 0,3 

48 0,1 0,2 0,2 0,3 

49 0,1 0,2 0,2 0,3 

50 0,1 0,2 0,2 0,3 

51 0,1 0,2 0,2 0,3 

52 0,1 0,2 0,2 0,3 
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Annexe 8 

Evolution de la biomasse des différents groups trophiques suite à l’Ecosim 

 

Evolution de la mortalité par pêche pour chaque groupe trophique suite à l’Ecosim 
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Annexe 9 

Taux de dispersion appliqués à chaque groupe dans l’Ecospace 
Group name Base dispersal rate Relative dispersal 

in bad habitat 
(proportion) 

Relative 
vulnerability to 
predation in bad 
habitat 

Plunge and pursuit divers seabirds 500 3 1,5 

Surface feeders seabirds 500 3 1,5 

Baleen whales 500 3 1,5 

Toothed whales 500 3 1,5 

Sharks - Piscivorous 300 3 1,5 

Sharks / Rays 300 2 1,5 

Anglerfish 100 2 2 

Sea bass 300 2 2 

Blue whiting 300 2 2 

Hake 300 2 2 

Hake - Southern 300 2 2 

Whiting 300 2 2 

Megrim 30 2 2 

Sole  30 2 2 

Plaice 30 2 2 

Horse mackerel 300 3 2 

Horse mackerel - Southern 300 3 2 

Mackerel 300 2 1,5 

Anchovy 300 2 2 

Sardine 300 2 2 

Sardinella - Southern 300 2 2 

Pout 100 2 2 

Flatfishes 30 2 2 

Flathfishes - Southern 30 2 2 

Demersal - Benthos feeders 100 2 2 

Demersal - Benthos feeders - 
Southern 

100 2 2 

Demersal - Piscivorous 300 2 2 

Demersal - Piscivorous - Southern 300 2 2 

Demersal - Planctinovorous 300 2 2 

Pelagic - Piscivorous 300 2 2 

Pelagic - Piscivorous - Southern 300 2 2 

Pelagic - Planctinovorous 300 2 2 

Pelagic - Planctinovorous - Southern 300 2 2 

Cephalopods benthic 30 2 1,5 

Cephalopods pelagic 300 3 2 

Norway lobsters 3 1,1 3 

Lobsters / Crabs 30 1,1 3 
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Shrimps 30 1,1 3 

Carnivorous and necrophagous 
benthic invertebrates 

3 1,1 3 

Subsurface deposit feeders 
invertebrates 

3 1,1 3 

Surface suspension and deposit 
feeders 

3 1,1 3 

Benthic meiofauna 3 1,1 3 

Suprabenthic invertebrates 30 1,1 3 

Biofouling - Flottant 1 2 2 

Biofouling - Posé 1 2 2 

Macrozooplankton 300 1 2 

Mesozooplankton 300 1 2 

Microzooplankton 300 1 2 

Bacteria 300 1 2 

Phytoplankton L 300 1 2 

Phytoplankton S 300 1 2 

Benthic primary producers 3 1 2 

Discards 3 1 2 

Detritus 10 1 2 
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Annexe 10 

Anomalies de biomasse (en %) de tous les groupes de poissons par rapport au scénario de référence 
(i.e. la même zone sans parc), avec en rose l’intérieur même du parc et en bleu le voisinage de la zone.  
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Titre : Modélisation écosystémique des effets combinés du changement climatique et d’un parc éolien 

flottant dans le Golfe de Gascogne. 

 

Résumé : Les effets actuels du changement 

climatique dû aux émissions de gaz à effets de 

serre, sur les écosystèmes et les sociétés sont 

indéniables. La France dispose de nombreux 

gisements lui permettant de développer les 

Energies Marines Renouvelables, et notamment les 

parcs éoliens, afin d’opérer une transition 

énergétique. L’objectif de cette thèse est de mettre 

en place une approche écosystémique estimant les 

effets combinés de l’implantation d’un parc éolien 

flottant dans le Golfe de Gascogne et du 

changement climatique. Premièrement, un modèle 

de distribution spatiale des espèces a servi à 

projeter la niche écologique potentielle des espèces 

de poissons et de céphalopodes du Golfe de  

Gascogne,  ainsi que des espèces subtropicales 

non indigènes, indiquant une modification des 

communautés marines. Puis, plusieurs modèles 

Ecopath ont été mis en place pour projeter les 

conséquences de ces arrivées sur le réseau 

trophique actuel, illustrant de nombreux impacts. 

Enfin, une spatialisation de ces deux premières 

parties a été réalisée grâce au module Ecospace, 

pour simuler l’implantation d’un parc éolien 

flottant, avec ses effets sur la faune marine (i.e. 

effet récif, effet DCP et effet réserve), dans un 

écosystème déjà soumis au changement 

climatique. Les résultats indiquent des effets 

positifs sur la faune marine à l’intérieur du parc.  

 

Abstract:  The current effects of climate change due 

to greenhouse gas emissions on ecosystems and 

societies are undeniable. France has many deposits 

which permit to develop Renewable Marine Energies, 

and in particular wind farms, in order to proceed an 

energy transition. The objective of this thesis is to set 

up an ecosystem-based approach estimating the 

combined effects of two pressures: the installation of 

a floating wind farm in the Bay of Biscay and the 

climate change. First, a species distribution model 

was used to project the potential ecological niche of 

fish and cephalopod species in the Bay of Biscay, as 

well as non indigenous subtropical species, showing 

 

A modification of marine communities. Then, 

several Ecopath models were set up to project the 

consequences of these arrivals on the current 

trophic network, illustrating the deep 

modifications. Finally, a spatialization of these first 

two parts was carried out using the Ecospace 

module, to simulate the installation of a floating 

wind farm, with its effects on marine fauna (i.e. 

reef effect, FAD effect and reserve effect), in an 

ecosystem already submitted to climate change. 

The results indicate positive effects on marine 

fauna within the park.  

 

Mots clés : Approche écosystémique, changement climatique, modèle de niche, modèle trophique, parc 

éolien flottant, Golfe de Gascogne. 

 

Title: Ecosystem modeling of combined effects of climate change and a floating wind turbine in the Bay of Biscay. 
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