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Introduction

Les écosystèmes marins subissent d’importants changements taxonomiques et
fonctionnels en réponse aux effets cumulés des activités humaines incluant la sur-pêche,
la pollution, le changement global, la dégradation des habitats et l’introduction d’espèces
non-indigènes (Gray, 1997 ; Claudet et Fraschetti, 2010). Les perturbations d’origines
anthropiques induisent des effets ponctuels ou chroniques à différentes échelles spatio-
temporelles, et peuvent conduire à long-terme à une perte d’habitats productifs et une
dégradation de la stucture et des fonctions des communautés (Ellis et al., 2000). En
conséquence, 60% des écosystèmes marins à l’échelle mondiale sont actuellement dégra-
dés ou exploités de manière non-durable, conduisant à l’adoption de politiques de
conservation par différent pays (Convention on Biological Diversity, 2010 ; UNEP,
2011). 

La Directive Européenne Cadre sur l’Eau (DCE Directive 2000/60/EC) et la
Directive Européenne Cadre Stratégie pour le Milieu Marin (DCSSM, Directive
2008/56/EC) impose la prise de mesure par les états membres pour atteindre un bon
état écologique des masses d’eau.

Les habitats marins et estuariens non-perturbés sont rares (Borja et al., 2012) et
les données historiques disponibles permettent rarement de définir des états écologiques
vierges de toutes perturbation (Callaway, 2016 ; Bacouillard et al., 2020). Dans ce contex-
te, la DCE recommande la comparaison à des états de référence définis en l’absence de
perturbations ou au sein d’habitats peu perturbés pour analyser les changements d’états
écologiques. Les données acquises au sein de communautés soumises à des niveaux de
perturbation acceptable peuvent par conséquent être utilisés pour définir des conditions
de référence (Borja et al., 2012). Ce type d’approche nécessite la répétition dans le temps
de suivis standardisés pour 1) analyser les changements au regard de conditions de réfé-
rences, et 2) fournir une mise à jour des connaissances aux acteurs impliqués dans la ges-
tion des espaces côtiers et marins. La macrofaune benthique a été considérée comme un
descripteur pertinent pour caractériser l'état biologique des masses d'eau par l’Europe
dans le cadre de la DCE (Borja et al., 2009 ; Borja, Dauer et Grémare, 2012). Ce compar-
timent influence le cycle des nutriments, représente une ressource alimentaire importante
pour les niveaux trophiques supérieurs (Snelgrove, 1997 ; McLusky et Elliott, 2004), et
réagit rapidement aux perturbations (Gray, 1997 ; Claudet et Fraschetti, 2010).

Parmi les assemblages macrobenthiques sublittoraux, les habitats subtidaux très
peu profonds (0-15 m), accessibles pour l'échantillonnage uniquement à marée haute,
sont souvent exclus des programmes d'échantillonnage et restent dans une large mesure
mal suivi sur le long-terme (Desroy et al., 2002). Les communautés très peu profondes
sont caractérisées par une diversité et des niveaux de productivité élevés (Gray, 1997 ;
Levinton, 2001 ; Snelgrove, 1999). Ce manque de connaissances et la rareté des données
constituent un sérieux obstacle à la mise en œuvre des stratégies de conservation (Ellis et
al., 2000).

Sur les côtes françaises de la Manche, les études scientifiques se sont largement
concentrées sur les communautés benthiques des principales baies et estuaires côtiers
[e.g. estuaire de la Rance, (Desroy et Retière, 2004), baie de Seine (Dauvin et Desroy,
2005 ; Desroy et al., 2007 ; Bacouillard et al., 2020), baie du Mont-Saint-Michel (Trigui,
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2009)]. Dans la baie de Saint-Brieuc (Manche occidentale), l'état écologique des commu-
nautés subtidales défini en 1987 par Gros et Hamon (1988) n'a pas été actualisé, ce qui
contraste avec la stratégie de suivi déployée dans la zone intertidale adjacente, partielle-
ment protégée depuis 1998 par une Réserve naturelle nationale principalement consacrée
à la conservation des oiseaux, et de facto, aux habitats benthiques. Cette zone subtidale peu
profonde, en partie intégrée au site Natura 2000 “Baie de Saint-Brieuc - Est”, supporte
des activités importantes de pêche (dominées par la drague à coquilles Saint-Jacques) et
de mytiliculture. 

Les données historiques sont rares dans cette zone très peu profonde, et limitées
à l'évaluation écologique réalisée en 1987 par Gros et Hamon (1988) et au suivi DCE
réalisé sur une station de 2005 à 2019. 

Cette étude, basée sur un ré-échantillonnage des stations échantillonnées
en 1987 en baie de Saint-Brieuc et sur le suivi à long terme DCE réalisé sur une
station peu profonde, vise à analyser les trajectoires taxonomiques et fonctionnel-
les des assemblages benthiques afin de : 

1) détecter les potentiels changements au cours des 30 dernières années à
différentes échelles spatiales en utilisant les 38 stations échantillonnées en 1987 et
2019 ; 

2) analyser la dynamique récente d’une station échantillonnée annuelle-
ment de 2005 à 2019 dans le cadre du programme de surveillance de la DCE.

Les perturbations uniques ou multiples affectant différemment la composition
et la structure des espèces, les changements temporels de la communauté benthique ont
été suivis, à la fois avec des métriques de α-diversité et de β-diversité (Ellis et al., 2000 ;
Cimon et Cusson, 2018). Suivant les recommandations de Dornelas et al. (2013),
Magurran et al. (2019), et Yang (2020) concernant le développement de nouvelles
métriques multivariées consacrées à l'étude des changements écologiques naturels ou en
réponse aux perturbations (Cimon et Cusson, 2018), nous nous sommes spécifiquement
intéressés aux trajectoires spatio-temporelles taxonomiques et fonctionnelles en couplant
des méthodes classiques d’analyse multivariée avec le récent Community Trajectory Analysis
framework (De Cáceres et al., 2019 ; Sturbois et al., 2021). Des perspectives de conservation
de cette zone côtière sont enfin discutées.
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Fig. 1- Localisation de la zone d'étude et stratégie d'échantillonnage. Les points noirs correspondent aux 38 stations du programme
de recherche ResTroph échantillonnées en 1987 et 2019 et le blanc (station R) au programme de surveillance de la directive-cadre
sur l'eau (DCE) mené de 2005 à 2019. La profondeur de l'eau est représentée par des lignes pointillées (0 m) et continues (5 et 10
m) et la mytiliculture sur bouchots et cordes par des polygones.
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2.1 Site d’étude

    Située en baie de Saint-Brieuc (France, Figure 1), la zone d'étude comprend
11 700 ha de sédiments meubles peu profonds. La baie est sous l'influence d'un régime
de marée de type mégatidal. Le marnage varie entre 4 m lors des marées de mortes-eaux
et près de 13 m lors des marées de vives-eaux. Bien que bordant la Réserve Naturelle
Nationale de la baie de Saint-Brieuc et appartenant partiellement au site Natura 2000
“Baie de Saint-Brieuc-Est” (FR5300066), la zone d'étude est exposée à plusieurs pres-
sions anthropiques dont la mytiliculture, le dragage des coquilles Saint-Jacques et l'eutro-
phisation. Les moules sont élevées sur des bouchots (poteaux en bois, Figure 1) dans la
partie nord-est de la zone intertidale, occupant 277 ha et 312 ha en 1987 et 2019, respec-
tivement, et sont également élevées sur des cordes dans la partie ouest de la zone d'étude,
autour des stations 81, 99 et 100. Les fonds marins sont également exposés à des activités
de dragage de coquilles Saint-Jacques, la baie de Saint-Brieuc étant caractérisée par la plus
forte pression de pêche en Bretagne (Annexe A-1). L'évolution de la réglementation a
conduit, depuis 2010, à la concentration des dragages en début de saison de pêche, dans
les zones colonisées par Crepidula fornicata (Annexe A-2). La baie souffre également d’un
phénomène d’eutrophisation caractérisé par la prolifération de macroalgues et des épiso-
des cycliques de marées vertes (Charlier et al., 2007 ; Gravier, 2012), qui impacte notam-
ment la fonction de nourricerie pour l’ichtyofaune (Le Luherne et al., 2016, 2017) et
influencent la dynamique de certaines populations benthiques d'invertébrés de la zone
intertidale.

2.2 Echantillonnage

    La macrofaune benthique a été échantillonnée au sein de 38 stations pendant l'hi-
ver (mars) en 1987 et 2019 (programme de recherche ResTroph Baie de Saint-Brieuc) en
suivant la grille (figure 1) et le protocole définis en 1987 par Gros et Hamon (1988). Au
cours des deux campagnes, cinq réplicats ont été réalisés à chaque station avec une petite
benne de Hamon (1/8m²) pour échantillonner le macrobenthos. Le contenu de la benne
a été délicatement tamisé à bord 1) à travers un tamis à maille circulaire de 2 mm (1 répli-
cat) pour décrire les assemblages benthiques, et 2) à travers un tamis à maille circulaire
de 5 mm (4 réplicats) pour analyser spécifiquement les populations de bivalves. Le refus
de tamis a été conservé dans une solution de formaldéhyde tamponnée à 5%. Seul le
réplicat tamisé sur une maille de 2 mm a été utilisé pour la comparaison à long terme de
la communauté benthique. Deux échantillons de sédiments ont été collectés dans une
benne supplémentaire à l'aide d'une pince à main, et ont ensuite été analysés respective-
ment pour la distribution granulométrique et la teneur en matière organique. L’ensemble
des réplicats a été collectées à une distance maximale de 50 m de chaque station (position
DGPS). Dans le cadre du suivi de l'état écologique DCE, une station (R) a été échan-
tillonnée annuellement de mars de 2005 à 2019 (neuf  répétitions, suivant la recomman-
dation nationale du réseau benthique REBENT dans le cadre de la DCE), avec une
benne Smith McIntyre (0,1 m²), et tamisée sur un tamis à maille circulaire de 1 mm. Ces
données ont été utilisées pour évaluer la variabilité annuelle de la diversité taxonomique
et fonctionnelle au sein de la station R.

Analyse diachronique de la végétation du marais maritime de l’Anse d’Yffiniac
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2.3 Laboratoire

    La macrofaune a été identifiée au niveau taxonomique le plus bas possible (géné-
ralement au niveau de l'espèce), et dénombré. La détermination a été réalisé en confor-
mité avec le Registre mondial des espèces marines (WoRMS Editorial Board, 2020). Les
abondances ont été standardisées pour une surface de 1 m2. 

    Pour l'analyse granulométrique, les sédiments ont été dessalés à l'eau douce et lais-
sés à décanter pendant 48 h. Les sédiments ont ensuite été séchés à 60°C pendant 48 h
et tamisés sur une série de tamis standards AFNOR, avant d'être pesés. La teneur en
matière organique a été déterminée après séchage (60°C pendant 48 h) et combustion des
sédiments à 550 °C pendant 4 h. (Salonen, 1979 ; Hedges et Stern, 1984).

2.4 Traits fonctionnels

    Le jeu de données fonctionnelles est composé de six traits représentant un total de
25 catégories (annexe B). Ces traits caractérisent la morphologie (taille du corps, flexibi-
lité, fragilité) et le comportement (alimentation, mode de vie, tolérance à l'enrichissement
organique) (Degen et Faulwetter, 2019). Cet ensemble de traits est lié à la vulnérabilité
aux perturbations mécaniques (activités de pêche) et à la tolérance à l'enrichissement
organique (eutrophisation). Il a été choisi pour analyser les changements fonctionnels de
la faune benthique, en relation avec les principales pressions identifiées dans la zone d'é-
tude. Les informations ont été collectées au sein de la litterature sur des taxons spéci-
fiques, des connaissances d'experts et des bases de données de polytraits (http://poly-
traits.lifewatchgreece.eu), du Registre mondial des espèces marines (WoRMS Editorial
Board, 2020), et du Biological Trait Information Catalogue (BIOTIC, http://www.mar-
lin.ac.uk/biotic/). Les notations ont été attribuées aux espèces en fonction de leur affini-
té avec chaque catégorie de traits en utilisant un codage flou de 0 (aucune affinité) à 3
(forte affinité). (Chevene et al., 1994). Les Community-weighted trait values (CWMs) ont été
calculés pour caractériser l’évolution de la communauté sur le plan fonctionnel (Ricotta
et Moretti, 2011).

2.5 Analyse

    Les jeux de données à long terme (38 stations, 1987 vs 2019), et la série inter-
annuelle (station R ; 2005 à 2019) ont été analysés pour suivre les changements taxono-
miques et fonctionnels. L'étude s'est concentrée spécifiquement sur l'analyse des trajec-
toires écologiques décrites à différentes échelles temporelles en tirant parti des deux
ensembles de données : comparaison à long terme sur 32 ans vs série à long terme sur
15 ans. Toutes les analyses statistiques ont été réalisées avec R 4.0 (R Development Core
Team, 2020)

2.5.1 Sédiment

La description des sédiments, basée sur les distributions granulométriques, a été
calculée avec le package R 'G2Sd' (Fournier et al., 2014). Les caractéristiques et les chan-
gements des sédiments ont été décrits à partir de dix paramètres sédimentaires : teneur
en matière organique (OMC), taille moyenne et médiane (d50) des particules, gravier
(> 2mm), sable grossier (2 mm à 500 µm), sable fin (250 à 125 µm), sable très fin (125 à
63 µm) et teneur en boue (<63 µm) (%).

Analyse diachronique de la végétation du marais maritime de l’Anse d’Yffiniac
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2.5.2  α-diversity axonomique

Afin d'évaluer les différentes composantes de l'α-diversité taxonomique, le nom-
bre moyen d'individus par m² (N), la richesse spécifique (S), l'indice de Shannon-Weaver
(H'), l'indice de Simpson (D) et l’eveness de Pielou (J) ont été calculés pour chaque sta-
tion (tamis à maille circulaire de 2 mm) avant toute transformation du jeu de données.

2.5.3 Assemblages benthiques

Des Classifications Ascendantes Hiérarchiques (CAH) ont été réalisées sur les
deux jeux de données taxonomiques afin de distinguer les assemblages benthiques (c'est-
à-dire les groupes de stations en 1987 et 2019, ou de dates à la station R) en utilisant la
distance de Hellinger entre chaque paire de stations ou de dates (Legendre et Gallagher,
2001) et en appliquant la méthode de Ward’s. L’indicator value method (Indval) a été uti-
lisée pour caractériser les assemblages (Dufrene et Legendre, 1997). 

2.5.4 Trajectoires taxonomiques et fonctionelles 

Des Analyses en Composantes Principales (ACP) sur les jeux de données trans-
formés (Hellinger) ont été réalisées et suivi par une analyse des trajectoires en utilisant
l’outils Community Trajectory Analysis (CTA). Les analyses CTA sont fondées sur les pro-
priétés géométriques des trajectoires écologiques au sein d’un espace multivarié pré-défi-
ni (Ω) (De Cáceres et al., 2019). L’outils initial et son développement récent (Sturbois et
al., 2021) ont été utilisés pour étudier et représenter les changements temporels à l'échelle
stationelle en prenant en compte l’ensemble des dimensions de l'analyse multivariée.

Comparaison à long terme. 

L’état écologique défini en 1987 est utilisé comme état initial dans l’analyse des trajectoi-
res. Les changements ont été mesurés entre 1987 et 2019 (net change). Le net change mesure
le changement à l’échelle de l’ensemble de la période d’étude. La dissimilarité entre les
trajectoires a été calculée pour tester leur ressemblance (De Cáceres et al., 2019) et souli-
gner de potentiel patrons spatiaux à l’échelle de groupes de stations (ou clusters) de chan-
gements avec une CAH. 1) Pour les trajectoire taxonomiques, la méthode Indicator value
(Dufrene et Legendre, 1997) a été appliquée à chaque groupe de trajectoire pour tester
les différences entre 1987 and 2019. 2) Pour les trajectoires fonctionnelles, la contribution
relative des catégories des chaque trait fonctionnel entre 1987 and 2019 ont été comparés
pour chaque cluster de trajectoires fonctionnelles et testé à l’échelle de l’ensemble de la
communauté (test apparié de Student par permutations p-value < 0.05).

Dynamique inter-annuelle. 

Pour le jeu de donnée DCE (2005 à 2019), les segments lengths (i.e. S1=2005 to 2006,
S2=2006 à 2007,…S14=2018 àn2019), le net change, la Directionality et le net change ratio ont
été calculé ( voir De Cáceres et al. (2019) et Sturbois et al. (2021)). Les longueurs des seg-
ments (segments lenghs) permettent de mesurer les changements (distance au sein de l’espa-
ce multivarié) au cours de chacune des périodes consécutives. Les trajectoires de retour à

Analyse diachronique de la végétation du marais maritime de l’Anse d’Yffiniac



l’état initial et les trajectoires d’éloignement dans le temps ont été déterminées en retran-
chant le net change à l’année n-1 au net change de l’année n au sein de chaque triplet de dates.
(Sturbois et al., 2021). 
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Fig. 2- Abondance (ind.m-²) des espèces
dominantes échantillonnées à la station R.

Fig. 3- Cartes de distribution des principaux groupes taxonomiques. Les couleurs représentent les groupes suivants :
Annélides (bleu), Crustacés (rouge), Mollusques (jaune) et Sipunculides (vert). Les sections diagramme correspondent à l'a-
bondance relative de chaque groupe taxonomique et la taille du diagramme à l'abondance totale. A. et B. représentent les
relevés ResTroph de 1987 et 2019 et C. représente les relevés effectués de 2005 à 2019 à la station R.
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3.1 Description générale du sédiment

    Les sédiments sont dominés par les sables en 1987 (74,33 % ± 12,85, moyenne
± écart-type) et en 2019 (78,74 % ± 12,35) (annexe C). Les sables fins (125-250 µm) sont
les plus représentés (42,34 % ± 17,92 en 1987 ; 46,60 % ± 17,99 en 2019). La teneur en
vase a diminué dans 79 % des stations (-11,12 % ± 6,89 ; min= -0,79 % ; max= -
31,15 %). En revanche, 21 % des stations sont caractérisées par une augmentation de la
teneur en vase (+11,53 % ± 17,56), notamment aux stations 101 (+52,46 %), 81 (+16,16
%) et 100 (+13,61 %). Les graviers représentaient 8,43 % ± 10,59 en 1987 et 10,23 % ±
6,96 en 2019. La taille moyenne des particules (356,55 µm ± 258,94 contre 421,54 µm ±
192,55) a légèrement augmentée au cours de la période d'étude.

    
    Les propriétés des sédiments à la station R présentent des variations inter-

annuelle (Annexe D) : après une première période de forte variabilité inter-annuelle entre
2005 et 2014, la granulométrie des sédiments s’est stabilisée à partir de 2015.

3.2 Description générale de la macrofaune

    208 taxons ont été collectés sur les tamis à maille de 2 mm (avec 72 taxons com-
muns aux deux ensembles de données). Entre 1987 et 2019, 57 taxons n’ont pas été ré-
observés et 79 taxons sont apparus. La macrofaune est dominée par les annélides, les
mollusques et les crustacés (annexe E). En 1987, les annélides constituent le groupe taxo-
nomique le plus nombreux (9344 ind., 55,73%) devant les mollusques (3168 ind.,
18,89 %) et les crustacés (3080 ind., 18,37 %). Les mollusques constituent le groupe le
plus abondant en 2019 (6600 ind., 42,26 %) devant les annélides (6080 ind., 38,93 %) et
les crustacés (2448 ind., 15,68%). Les siponcles, les échinodermes, les plathelminthes et
les némertes contribuent à moins de 5% de la richesse et de l'abondance totale des espè-
ces. La richesse H', D, J et la richesse moyenne diminuent légèrement alors que la richesse
totale a augmente. 

    Un total de 202 taxons a été identifié sur les 15 ans de suivi à la station R. La
richesse (63,47 ± 11,27) et l'abondance (928,52 ind.m-² ± 593,83) ont augmenté au cours
de la période d'étude. Les annélides, les mollusques et les crustacés dominent la commu-
nauté (Annexe E). Chaetozone gibber (133,07 ind.m-² ± 94,14), Varicorbula gibba (95,87
ind.m-² ± 187,35), Aponuphis bilineata (60,07 ind.m-² ± 34,39), Abra alba (44,67 ind.m-² ±
92. 79), Ampelisca sarsi (44.00 ind.m-² ± 128.14), Notomastus latericeus (25.67 ind.m-² ±
26.07), et Ampelisca brevicornis (24.93 ind.m-² ±30.93) sont les plus abondants au cours de
la période étudiée. Certains d'entre eux ont présenté de fortes variations temporelles,
notamment dans la deuxième partie de la série temporelle entre 2012 et 2019 (Figure 2).
Des changements sont observés dans la contribution des principaux groupes taxono-
miques à l'abondance totale à l’échelle stationnelle entre 1987 et 2019 (Figure 3, A et B) :
la contribution des mollusques a augmenté dans la plupart des stations, notamment dans
la partie sud de la zone d'étude. Ce changement, également visible dans la macrofaune de
la station R s'est produit autour de 2015 (Figure 3, C). Avant 2015, l'abondance de chaque
groupe taxonomique à la station R était similaire aux abondances mesurées en 1987 sur
les stations situées le plus au sud de la baie de Saint-Brieuc (stations 62 à 72).
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Crqpwrjku"dknkpgcvc 38064 "ł808;
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Pqvqocuvwu"ncvgtkegwu 48022 "ł3902;
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godncigu Oq{gppg0o)"ł"ug

KK/:9

KKK/:9

KX/:9

K/:9

K/3;

KK/3;

KKK/3;

KX/3;

Tableau I: Caractéristiques des assemblages identifiés par la classification ascendante hiérarchique en 1987 et 2019 : 
nombre de stations (N), richesse spécifique (S), densité moyenne par m² (Abondance), indice de Shannon-Weaver (H), indice de Simpson
(D) et eveness de Pielou (J) (± erreur standard). Les assemblages sont caractérisés par les deux premières espèces indicatrices et les plus
abondantes.

Fig. 4- Distribution spatiale des assemblages benthiques identifiés par l'analyse en grappes hiérarchiques de l'ensemble des données ResTroph
(38 stations) en 1987 et 2019.
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3.3 Assemblages benthiques

    3.3.1 Assemblages benthiques en 1987 et 2019

    Dans les deux campagnes, les CAH ont regroupé les stations en quatre princi-
paux clusters (i.e. assemblages benthiques) (Figure 4). En 1987, selon les Indicator values
(valeur p<0,05), l'assemblage sud I-87 est caractérisé par C. gibber et Sigalion mathildae,
espèces présentes dans les sables fins moins profonds (Tableau I). C. gibber et A. bilineata
sont les espèces les plus abondantes. L'assemblage II-87, principalement situé dans les
sables vaseux de l'ouest, est caractérisé par A. brevicornis et V. gibba et dominé par A. bre-
vicornis et Euclymene oerstedii. L'assemblage III-87, principalement situé dans la partie cen-
trale de la zone d'étude, est localisé dans des sédiments vaseux hétérogènes. Il est carac-
térisé par Ampharete spp. et dominé par Ampharete spp. et Crepidula fornicata. L'assemblage
IV-87 est situé dans le nord de la zone d'étude, caractérisé par Nototropis vedlomensis et N.
latericeus, et dominé par N. latericeus et Nucula hanleyi.

    En 2019, le cluster situé le plus au sud devient l'assemblage le plus répandu (I-
19, 19 stations), présent dans les sables fins à boueux situés entre la partie sud et la partie
centrale de la zone d'étude. Il est caractérisé par V. gibba et Phyllodoce groenlandica et dominé
par V. gibba et A. tenuicornis. L'assemblage II-19, présent dans neuf  stations situées prin-
cipalement dans la partie centre-nord, est caractérisé par Nephtys hombergii et dominé par
N. latericeus et V. gibba. L'assemblage III-19 (6 stations) a été identifié dans des sédiments
vaseux hétérogènes dans les parties nord et centrale, et est caractérisé par C. fornicata et
P. maximus et dominé par C. fornicata et N. latericeus. L'assemblage IV-19 était caractérisé
et dominé par Timoclea ovata et N. hanleyi et limité à quatre stations du nord-ouest.

    La diversité spécifique est variable selon les assemblages (tableau I). En 2019, les
valeurs H' les plus faibles ont été observées dans les assemblages I-19 et IV-19. Les chan-
gements temporels dans la distribution des assemblages étaient concentrés dans la partie
sud de la baie (figure 4). La diversité globale (H', D, J) a diminué dans les parties moins
profondes, en conséquence de l'augmentation de V. gibba, et les fonds moins profonds
se sont progressivement homogénéisés comme le montre la distribution de l'assemblage
I-19 (50% des stations).

Trajectoires taxonomique et fonctionnelle des communautés benthiques subtidale de subtrat meuble



Cuugodncigu Gurflegu"kpfkecvtkegu kpfxcn r Gurflegu"ngu"rnwu"cdqpfcpvgu P U Cdqpfcpeg J F L
Ecwnngtkgnnc"cncvc 20865 202225 Ejcgvq¦qpg"ikddgt" 3920;7 "ł"74084 9 ヶヲくヵΑ 869052 5032 20:; 2097
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Corgnkuec"urkpkocpc 20947 202223 Corgnkuec"vgpwkeqtpku 72022 "ł"38044
Pgrjv{u"jqodgtikk 20867 20248; Crqpwrjku"dknkpgcvc 6305; "ł"33034
Corgnkuec"vgpwkeqtpku 207;2 202224 Ejcgvq¦qpg"¦gvncpfkec 4;094 "ł"905;
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Corgnkuec"urkpkrgu 20:82 202257 Cdtc"cndc 386094 "ł"53022
Vj{cuktc"hgzwquc 209;2 202238 Ejcgvq¦qpg"ikddgt" 386066 "ł"36069
Corjkevgpg"cwtkeqoc 20972 202372 Crqpwrjku"dknkpgcvc 3380;6 "ł"3;0;2
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Tableau II: Caractéristiques des groupes d'études identifiés par l'analyse hiérarchique des groupes effectuée sur l'ensemble
des données de la DCE (2005 à 2015) : nombre de stations (N), richesse spécifique (S), densité moyenne par m²
(Abondance), indice de Shannon-Weaver (H), indice de Simpson (D) et régularité de Pielou (J) (± erreur standard). Les
assemblages sont caractérisés par les deux premières espèces indicatrices et les plus abondantes.

P P
Cecpvjqectfkc"gejkpcvc 36 2059 ł 3024 4 2027 ł 2054 "0 20384 pu
Cpqokc"grjkrrkwo 46 2085 ł 308: 3;6 7033 ł 9093 "- 20224 ,,,
Cteqrcikc"etcuuc : 2043 ł 3052 32 2048 ł 3084 "0 20;76 pu
Dqugortgnnc"kpectpcvc 38 2064 ł 3046 364 5096 ł 8032 "- 20224 ,,,
Xctkeqtdwnc"ikddc 5:2 32022 ł 350;3 5786 ;509; ł 32302: "- 20224 ,,,
Hcdwnkpc"hcdwnc 5: 3022 ł 5037 4 2027 ł 2054 "/ 20268 ,
In{e{ogtku"in{e{ogtku 6 2033 ł 2067 76 3064 ł 70;7 0 20584 pu
Ncgxkectfkwo"etcuuwo 8 2038 ł 2077 68 3043 ł 3093 "- 20226 ,,
Oqgtgnnc"fqpcekpc 6 2033 ł 2067 334 40;7 ł 603: "- 20224 ,,,
Pwewnc"jcpng{k 6 2033 ł 2067 388 6059 ł ;058 "- 20224 ,,,
Pwewnc"pkvkfquc 4 2027 ł 2054 388 6059 ł 8069 "- 20224 ,,,
Rcpfqtc"cndkfc 32 2048 ł 20:5 3: 2069 ł 303: 0 20678 pu
Rctxkectfkwo"uecdtwo 2 2022 ł 2022 44 207: ł 305; "- 20232 ,
Rgevgp"oczkowu 2 2022 ł 2022 78 3069 ł 4039 "- 20224 ,,,
Rqnkvkvcrgu"tjqodqkfgu 448 70;7 ł ;023 6: 3048 ł 60:; "/ 20224 ,,,
Urkuwnc"gnnkrvkec 8 2038 ł 2077 8 2038 ł 2094 "0 30222 pu
Vkoqengc"qxcvc 32 2048 ł 20:5 398 6085 ł 39069 "- 20228 ,,

Vgpfcpeg raxcnwg
v"rgto0"rcktgf"vguvGurflegu

Oq{gppgłuf Oq{gppgłuf
3;:9 423;

Tableau III: Principales espèces de bivalves identifiées dans les quatre réplicats tamisés sur la maille circulaire de
5mm dans les 38 stations Restroph en 1987 et 2001 (N : abondance totale, sd : écart-type). La signification des ten-
dances a été testée avec un test apparié Student par permutations 
(ns : pas de tendance ; - : diminution ; + : augmentation). Les cartes de distribution sont détaillées à l'annexe F.
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3.3.2 Regroupement temporel de 2005 à 2019

    La CAH effectuée sur l'ensemble de données de la station R a permis de séparer
trois principaux clusters (Tableau II). Le cluster I, composé de sept années, est caractérisé
par Caulleriella alata et Edwardsia claparedii. Le cluster II (4 années) est caractérisé par
Cirratulidae spp. et Tritia varicosa. Le cluster III, composé de quatre des campagnes les plus
récentes (2015, 2017, 2018, 2019), est caractérisé par Calyptraea chinensis et Spisula elliptica.
C. gibber, A. bilineata et Ampelisca spp. sont restées dans les cinq espèces les plus impor-
tantes en terme d'abondance pendant toute la période d'étude, et V. gibba et A. alba sont
devenues dominantes lors des dernières campagnes. Les indices de diversité taxonomique
sont assez stables entre les clusters, à l'exception de la richesse et de l'abondance, qui aug-
mentent à la fin de la série temporelle (cluster III, Tableau II).

3.4 Changements au sein des populations de bivalves
    L'abondance (tableau III) et la distribution (annexe F) des principales espèces de

bivalves a évolué entre 1987 et 2019. Des augmentations significatives de l'abondance ont
été détectées pour Varicorbula gibba, Anomia ephippium, Bosemprella incarnata, Moerella donaci-
na, Nucula hanleyi, Nucula nitidosa, Timoclea ovata et Pecten maximus. Inversement, Polititapes
rhomboides et, dans une moindre mesure, Fabulina fabula ont diminué de manière significa-
tive.

Trajectoires taxonomique et fonctionnelle des communautés benthiques subtidale de subtrat meuble



Fig. 5- Trajectoires taxonomiques. 
A. : Carte des trajectoires. La taille des cercles correspond au net change entre 1987 et 2019 et les couleurs aux clusters de trajectoires
déterminés par l'analyse hiérarchique des clusters sur l'analyse des similarités de trajectoires. Toutes les dimensions de l'espace mul-
tivarié ont été prises en compte dans le calcul du net change et pour l'analyse des similarités de trajectoires. 
B. : Diagrammes d'ordination des trajectoires. Seules deux dimensions sont représentées. 
C. : Caractéristiques des états écologiques taxonomiques initiaux et finaux des groupes de trajectoires. Les trajectoires taxonomiques
sont colorées en fonction des groupes de trajectoires (gradient bleu), et décrites à l'aide de métriques basées sur la distance moyenne
± se (NC :  net change, TP : trajectory path de la trajectoire), les deux premières espèces indicatrices (Ind.sp.) et les espèces les plus
abondantes (Most num).

A.Trajectoires taxonomiques B. Diagramme d’ordination

C. Caractéristiques des états initial et final des groupes de trajectoires
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3.5 Trajectoires écologiques

3.5.1 Trajectoires taxonomiques

Comparaison à long terme. 
Toutes les stations d'échantillonnage ont été caractérisées par des changements taxo-

nomiques (figure 5, A). Le net change moyen (± sd) calculé sur les 38 stations est variable
spatialement (15,5 ± 2,23), et varie de 11,4 (station 74) à 21,5 (station 104). La CAH réali-
sée sur la matrice de similarité des trajectoires (analyse CTA) a permis de séparer quatre
clusters en fonction de la forme des trajectoires taxonomiques (Figure 5, A et C). Le clus-
ter A est composé de 20 stations décrivant l'évolution d'un assemblage dominé par
Ampharete spp. et A. brevicornis en 1987 à un assemblage dominé par V. gibba et C. fornicata
en 2019. Le cluster B regroupe 13 stations caractérisées par A. bilineata en 1987 et V. gibba
en 2019. Les espèces dominantes, A. brevicornis et A. bilineata en 1987, sont remplacées
par V. gibba et A. tenuicornis en 2019 Les net change moyens (± se) sont légèrement plus fai-
bles dans le cluster B (16,59 ± 1,09) que dans le cluster A (20,35 ± 0,66). Les deux autres
clusters caractérisent un nombre limités de trajectoires spécifiques présentant des trajec-
toires plus longues dans la partie nord de la zone d'étude (stations 105 et 106, et 107,104
et 94). 

La plupart des stations observent des changements similaires dans l'espace multivarié,
comme l'indiquent les directions similaires des trajectoires. La direction (c'est-à-dire la
composition initiale et finale spécifique) et la longueur de la trajectoire sont principale-
ment responsables de la séparation des clusters. La convergence de la plupart des trajec-
toires, notamment des clusters A et B, qui regroupent 87 % des trajectoires, illustre une
homogénéisation dans le temps par rapport à l'état écologique décrit en 1987.

Dynamique inter-annuelle. 
Une première période allant de 2005 à 2014 a été caractérisée par des net change plus

faibles que ceux mesurés à la fin de la série chronologique, ce qui indique une plus grande
stabilité au cours de cette première période, comme le souligne l’alternance de retour vers
l’état initial et d’éloignement. Cette période est suivie d'une période récente de plus gran-
de variabilité dans la composition, et caractérisée par des valeurs de net change plus élevées
(Figure 6, A). Même si C. gibber et A. bilineata sont restées parmi les cinq espèces les plus
dominantes, la trajectoire a souligné 1) le changement de dominance de différentes espè-
ces d'Ampelisca spp. et 2) la dominance de V. gibba et A. alba dans les études récentes
(Tableau II). L'alternance des dynamiques d’éloignement et de retour à l’état initial entraî-
ne une faible directionality (0,359) et un faible net change ratio (10,11 %).

3.4.2 Trajectories fonctionnelles

Comparaison à long terme.
Le net change est variable spatialement (7,94 ± 2,53), variant de 3,97 (station 87) à 15,24

(station 88). La CAH effectuée sur la matrice de similarité des trajectoires (analyse CTA)
a permis de séparer trois principaux groupes de trajectoires fonctionnelles (Figure 7, A,
B et C). Le cluster E regroupe 27 stations (7,34 ± 0,36) dont les valeurs de net change les
plus élevées sont principalement situées dans la partie sud de la zone d'étude, et caracté-
risées par une diminution de la contribution relative des catégories suivantes : 1) taille
moyenne, flexible, fragile ; et 2) espèces tubicoles, fouisseuses et tolérantes. La contribu-

Trajectoires taxonomique et fonctionnelle des communautés benthiques subtidale de subtrat meuble



Fig. 7- Trajectoires fonctionnelles. 
A. : Carte des trajectoires locales. La taille des cer-
cles correspond au changement net change entre 1987
et 2019 et les couleurs aux clusters de trajectoires
déterminés par l'CAH sur l'analyse de similarité des
trajectoires (CTA). Toutes les dimensions de l'espace
multivarié ont été prises en compte dans le calcul du
net change et de l'analyse des similarités de trajectoi-
res. B. : Diagrammes d'ordination des trajectoires.
Seules deux dimensions sont représentées. Les tra-
jectoires fonctionnelles sont colorées en fonction
des clusters de trajectoires (gradient vert). Les
caractéristiques des états écologiques fonctionnels
initiaux et finaux des groupes de trajectoires sont
détaillées dans le tableau IV. C. : Diagrammes en
barre des changements dans la contribution des
traits à la communauté (CWM) pour chaque caté-
gorie de traits (moyenne 2019 - moyenne 1987). Les
barres sont colorées en fonction des groupes de tra-
jectoires fonctionnelles.
C. : Localisation des groupes de trajectoires dans la
zone d'étude.

Fig. 6- Trajectoire de la station R entre 2005 et 2019. L'origine du diagramme d'ordination représente l'état initial caractérisé en 2005 après
centrage de la trajectoire. Seules deux dimensions sont représentées. Les points correspondent aux états écologiques intermédiaires (taille=
distance de chaque état à l'état initial (IS) en considérant toutes les composantes de la PCA) et sont colorés en fonction du temps (jaune
(2005) à rouge (2019)). Les lignes représentent les segments de trajectoires entre les états transitoires. Les flèches noires représentent le net
change entre 2005 et 2019.

A.Taxonomique B.Fonctionnel

C. Différences des moyennes CWM pour chaque catégorie de traits et groupes de trajectoires 

A. Trajectoires fonctionnelles B. Diagramme d’ordination 
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tion des suspensivores, des prédateurs et des charognards a augmenté, ainsi que celle des
espèces rigides, robustes, grandes et petites. Les espèces libres sont devenues dominantes
et la contribution des espèces opportunistes de second ordre a augmenté. Le cluster F
regroupe six trajectoires caractérisées par des net change plus élevés (10,59 ± 1,64). Les
principaux changements fonctionnels consistent en une diminution des dépositivores,
des tubicoles et des espèces flexibles et fragiles. Ce groupe de trajectoires est spécifique-
ment caractérisé par une augmentation importante des espèces très sensibles à l’enrichis-
sement en matière organique, et des espèces fixées représentées principalement par A.
ephippium. Le groupe G regroupe cinq trajectoires (7,96 ± 0,79). Outre un patron similaire
concernant les espèces déposivores et tubicoles, ces trajectoires sont spécifiquement
caractérisées par une augmentation de la contribution des espèces prédatrices, flexibles,
fragiles et fouisseuses et une diminution des espèces rigides, suspensivores et tolérantes. 

    A l'échelle de l'ensemble de la zone incluant toutes les stations, une évolution simi-
laire a été observé (Figure 8). Par rapport à 1987, la communauté était dominée par les
suspensivores et les espèces vivant librement dans le sédiment en 2019. Même si des
changements fonctionnels importants dans les traits morphologiques ont été observés au
fil du temps, la faune est restée dominée par des espèces de taille moyenne, flexibles et
fragiles. Selon le trait de tolérance à l'enrichissement en matière organique, la faune est
restée dominée par des espèces très sensibles et indifférentes.

Dynamique inter-annuelle. 
    Le net change fonctionnel a augmenté avec le temps (figure 6, B). Différentes caté-

gories de traits ont influencé la stabilité fonctionnelle : l'axe I (41,4 %) opposait les orga-
nismes filtreurs, vivant librement, rigides et robustes aux organismes dépositaires, vivant
dans des tubes et très flexibles (annexe H). L'alternance des dynamiques de retour à l’état
initial et d’éloignement entraîne une faible directionality (0,387) et un faible net change ratio
(10,04 %).

Trajectoires taxonomique et fonctionnelle des communautés benthiques subtidale de subtrat meuble
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Habitat Tolérance à l’enrichissement en matière organique
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4.1 Des changements probablement récents

    Les résultats soulignent la pertinence de la méthode CTA pour évaluer les
changements à long terme de la structure spatiale des assemblages benthiques sur la zone
d'étude, en se basant sur la comparaison des données historiques et actualisées dans des
espaces multivariés. 

    Parmi les quatre groupes taxonomiques identifiés en 2019, deux d'entre eux,
représentant 74% des stations, traduisent une dégradation potentielle des habitats
caractérisée par 1) l'augmentation numérique de l'espèce opportuniste V. gibba,
et 2) la plus faible diversité des espèces dans l'un des deux assemblages. Ceci a été
confirmé par l'analyse de la similarité des trajectoires, qui a révélé que 87% des stations
(groupes A et B) étaient notamment caractérisées par une augmentation de la densité de
V. gibba entre 1987 et 2019. A l'échelle de la zone d'étude, les diminutions de la β-diversité
sont toutefois restées très modérées (Annexe E). 

    La dynamique interannuelle à la station R suggère des changements très récents
(Figure 3). La plus faible variabilité observée à la station R de 2005 à 2014 caractérise
potentiellement une dynamique naturelle, tandis que les changements récents depuis
2015 semblent mettre en évidence un régime fort de perturbation. Le changement récent
de la structure taxonomique multivariée est dû aux variations de l'abondance de quelques
espèces dominantes, parmi lesquelles V. gibba, A. alba, C. chinensis et S. elliptica. Il est
intéressant de noter que, bien que les communautés benthiques aient été très variables au
cours des cinq dernières années, les propriétés des sédiments et la teneur en matière
organique ne présentaient pas une telle variabilité, ce qui suggère que le récent change-
ment de structure des communautés benthiques n'est peut-être pas strictement lié aux
caractéristiques de l'habitat. 

4.2 Changements fonctionnels

    Les processus écologiques qui façonnent les flux d'énergie dans les écosystèmes
sont induits par un système de rétroaction complexe reflétant l'adaptation des espèces à
leur environnement, tandis que l'environnement est, à son tour, constamment modifié
par les activités biologiques (Levins et Lewontin, 1985 ; Dı ́az et Cabido, 2001 ; Pacheco
et al., 2011).

    Les approches basées sur les traits ont été largement utilisées pour caractériser les
changements fonctionnels, en réponse à différents contextes de perturbation naturelle ou
anthropique (Thrush et Dayton, 2002 ; van Denderen et al., 2015 ; Bolam et al., 2017).
L'utilisation de traits biologiques permet d'obtenir une bonne vision des changements
fonctionnels dans l'espace et dans le temps (Pacheco et al., 2011). Dans cet étude, les traits
ont été choisis pour évaluer les impacts potentiels 1) des activités de pêche (taille, flexi-
bilité, fragilité, habitats, habitudes alimentaires) et 2) de l'enrichissement en matière
organique (tolérance, habitudes alimentaires). 

    Les activités de pêche par chalutage et dragage sont responsables de nombreux
impacts sur les fonds marins, tels que la modification des communautés benthiques et des
habitats sédimentaires (Newell et al., 1998 ; Ellis et al., 2000 ; Thrush et Dayton, 2002 ;
Eigaard et al., 2017). Watling et Norse (1998) ont comparé les conséquences de la pertur-
bation induite sur les fonds marins par les engins de pêche mobiles, à la coupe à blanc
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des forêts. Il a été démontré que le dragage des coquilles Saint-Jacques en mer d'Irlande
modifie de manière significative les communautés benthiques et les populations de P.
maximus dans des conditions de pression de pêche expérimentale et commerciale.
(Bradshaw et al., 2001). Les activités de dragage ont tendance à modifier la structure des
monticules, des tubes et des terriers créés par les organismes vivant à la surface des sédi-
ments, et à limiter l'hétérogénéité de la structure des habitats à petite échelle (Thrush et
Dayton, 2002). Comme démontré par Gray et al. (2006), l'homogénéisation d'habitats
hétérogènes et la réduction des structures tridimensionnelles au-dessus et au-dessous de
l'interface sédiment-eau constituent l'un des effets les plus dommageables des activités de
pêche. 

    Dans cette étude, les changements fonctionnels au sein des assemblages ont con-
duit à une dominance relative d'espèces robustes, rigides et vivant librement, ce qui sug-
gère des processus de mortalité sélective d'espèces fragiles, flexibles et sédentaires dus à
la pression de la pêche et aux perturbations humaines (Constantino et al., 2009 ; Duplisea
et al., 2002 ; Jennings et al., 2001 ; Kaiser et al., 2006 ; Pedersen et al., 2009). Bien que con-
centrant la plus forte pression de dragage de coquilles Saint-Jacques en Bretagne (Annexe
A-1), aucune évaluation spatio-temporelle précise de la pression de pêche n'est disponible
pour la baie de Saint-Brieuc. Van Denderen et al. (2015) ont étudié la réponse fonction-
nelle benthique aux activités de pêche en fonction des régimes de perturbation naturelle.
Ils ont montré que les impacts de la pêche sont plus faibles ou absents dans les zones
exposées à de fortes perturbations naturelles, ce qui a conduit à l'hypothèse que, selon
l'hydrodynamique locale, les perturbations naturelles et de la pêche peuvent affecter les
communautés benthiques de manière similaire. Le régime local des vagues a été globale-
ment stable au cours des 30 dernières années (SHOM, annexe H), ce qui exclut une forte
influence de l'hydrodynamique sur les changements observés. 

    Les changements sédimentaires globaux peuvent également avoir contribué à la
diminution des gisements dans la zone d'étude, car les activités de dragage sont connues
pour homogénéiser les sédiments. Mengual et al. (2019, 2016) ont par exemple démontré
une érosion globale des zones vaseuses dans le golfe de Gascogne en relation avec les
activités de pêche, et une tendance à la grossièreté des sédiments de surface (5cm). Morys
et al., (2021) ont montré une diminution significative de la teneur en matière organique
de surface lors d'une expérimentation récente sur l'impact du chalutage de fond sur la
biogéochimie benthique. Une telle diminution de la teneur en matière organique a été
observée à la station R à partir de 2014 (Annexe D). 

    Le changement fonctionnel caractérisé par les espèces opportunistes de second
ordre, en particulier V. gibba, semble indiquer un impact de l'enrichissement en matière
organique, en accord avec Hrs-Brenko (2006) qui ont suggéré que l'eutrophisation aug-
mente la fécondité de V. gibba. Au cours de cette étude, des juvéniles de V. gibba ont été
observés attachés à l’aide de leur byssus à des Ulva sp. dérivantes, suggérant (1) une influ-
ence potentielle des tapis d'algues offrant de nouveaux substrats d'attachement pour les
premiers stades de recrutement et (2) que les individus pourraient dériver lorsqu'ils sont
attachés aux tapis d'algues, facilitant ainsi la colonisation de nouvelles zones. Dans l'ouest
de la Manche, l'eutrophisation peut également prolonger la saison de reproduction
d'Abra alba (Dauvin et Gentil, 1989) ce qui pourrait aussi contribuer à expliquer la forte
abondance d'A. alba observée à la station R en 2015 et 2017. Les perturbations locales,
la prédation/compétition et les facteurs climatiques sont également connus pour con-
trôler les populations d'A. alba (Dauvin et al., 1993). La persistance des changements
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observés doit être confirmée, car A. alba et V. gibba sont connues pour présenter de
fortes variations de population (Cabioch, 1968). Toutefois, une telle variabilité interan-
nuelle n'a pas été observée avant le milieu des années 2010.

    Bien que l’augmentation des espèces de second ordre ait été principalement con-
duit par V. gibba, la communauté est encore dominée par des espèces très sensibles à l'en-
richissement en nutriments en 2019, certains mollusques ayant augmenté en abondance
et en occurrence (B. incarnata, Laevicardium crassum, T. ovata, M. donacina, N. hanleyi, P. max-
imus). La diversité de la dynamique temporelle suggère un gradient complexe de sensibil-
ité à l'enrichissement en matière organique et l'implication de facteurs de changements
supplémentaires. En effet, (1) les rejets du dragage des coquilles Saint-Jacques pourraient
favoriser les espèces opportunistes et les charognards, entraînant une augmentation de
leur abondance (Depestele et al., 2019) et (2) en capturant les nutriments, les marées
vertes sont particulièrement suspectées de tamponner l'influence de l'enrichissement en
nutriments sur la macrofaune, comme proposé par Ponsero et Le Mao (2011) sur la zone
intertidale.

    Comme dans d'autres écosystèmes impactés par les activités anthropiques, les
changements observés dans la baie de Saint-Brieuc résultent de différentes pressions
agissant simultanément à différentes échelles spatio-temporelles. 

    La mortalité sélective des organismes fragiles, flexibles, tubicoles et fouisseurs sug-
gère l'influence d'une perturbation physique. Le régime des vagues étant stable sur la péri-
ode d'étude (SHOM : matériel supplémentaire, annexe H), les activités de dragage appa-
raissent comme le facteur de perturbation le plus probable. L'ampleur de l'influence de
la pêche est difficile à évaluer en raison du manque de données précises concernant la
pression de dragage. Toutefois, les changements apportés aux règles de pêche (c'est-à-
dire le zonage et les périodes de pêche) en 2010 et 2017, associés à une augmentation de
la population de P. maximus, ont probablement entraîné une augmentation des activités
de dragage des coquilles Saint-Jacques et des perturbations mécaniques inhérentes du
fond marin et de la macrofaune benthique associée. L'enrichissement en nutriments est
probablement à l'origine de la réponse écologique des assemblages benthiques première-
ment perturbés, par la stimulation des espèces opportunistes et, simultanément, d'autres
espèces suspensivores. Le changement climatique, combiné aux facteurs locaux de per-
turbation mentionnés, contrôle conjointement certaines autres populations de bivalves. 

4.3 Changements à l’échelle régionale 

    Les évaluations récentes stocks ont montré une augmentation importante des pop-
ulations de P. maximus en Manche, et en particulier dans le golfe normand-breton où les
débarquements sont passés de 1200 tonnes en 1989 à une moyenne de 7000 tonnes
depuis le début des années 2000 (Foucher et al., 2015 ; Foucher, 2017 ; Le Mao et al.,
2019). Au cours des dix dernières années, les densités de P. maximus, toutes classes d'âge
comprises, ont augmenté dans les niveaux les plus bas de la zone intertidale (obs. pers.),
ce qui suggère un scénario similaire dans les fonds peu profonds entre la laisse de basse
mer et une profondeur de 5 m. La gestion des populations de P. maximus par les pêcheurs
en collaboration avec les scientifiques, ainsi que le changement climatique, ont favorisé
l'augmentation de ce stock (Shephard et al., 2010). Les activités de pêche dans la baie,
associées aux fluctuations du recrutement, peuvent être impliquées dans le déclin impor-
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tant d'autres populations de bivalves, comme Polititapes rhomboides, qui était exploité com-
mercialement dans la baie jusqu'à récemment (Huet et Pitel, 2006).

    Parmi les autres espèces de bivalves, Moerella donacina et, dans une moindre mesure,
Timoclea ovata ont augmenté en abondance et en présence. Ces tendances concordent avec
celles signalées par Gaudin et al. (2018) qui ont suivi les changements en réponse au
changement climatique dans la Manche. Ils ont notamment montré, entre les années
1960 et 2014, des augmentations importantes et modérées de l'occurrence et des déplace-
ments des populations vers l'est (c'est-à-dire suivant des conditions plus froides) pour M.
donacina et T.ovata, respectivement. Le changement climatique (augmentation de la tem-
pérature) est également soupçonné d'être responsable des changements dans l'abondance
d'Albra alba à la station R [Dauvin et al., 1993 ; Thiébaut et Houbin (comm. pers.)], et de
Limecola balthica dans les vasières intertidales voisines de la baie de Saint-Brieuc.

    Au cours des dernières décennies, Crepidula fornicata est progressivement devenue
une composante importante des écosystèmes benthiques de substrat meubles en Manche
(Blanchard et al., 2001 ; Blanchard, 2005). Le stock total a atteint une quantité estimée à
450 000 tonnes dans les baies de Saint-Brieuc et du Mont Saint-Michel au début des
années 2000 (Blanchard et Hamon, 2006). Les tendances actuelles ne sont pas documen-
tées, sauf  dans la rade de Brest, où Blanchet-Aurigny et al. (2012) ont signalé que les gise-
ments historiques de Crepidula fornicata sont actuellement principalement constitués de
coquilles mortes. Dans notre étude, une diminution de la densité moyenne de C. fornicata
a été observée (40,21 ind.m-² ± 182,42 en 1987 vs 21,11 ind.m-² ± 48,46 en 2019), mais
cette tendance globale est portée par le changement observé à une seule station (105),
alors que les densités sont restées stables pour le reste de la baie.

4.4 Perspectives de conservation

    Parmi les différentes espèces échantillonnées dans cette étude, V. gibba a connu
la plus forte augmentation d'abondance, surtout dans la partie sud de la zone d'étude. V.
gibba est considéré comme un indicateur d'instabilité environnementale dont les plus
fortes augmentations à travers l'Europe a été largement associée à des perturbations
(Hrs-Brenko, 2006), particulièrement la pollution et l'instabilité sédimentaire (Pearson et
Rosenberg, 1978 ; Salen-Picard, 1981 ; FAO et UNEP, 1985 ; Pranovi et al., 2007). Les
conditions d’instabilité favorisent les populations de V. gibba (Rosenberg, 1977 ; Pranovi
et al., 1998). Cabioch (1968) ont déjà noté une alternance entre les pics d'abondance de
V. gibba et A. alba dans la Manche occidentale, comme ce qui a été observé à la station
R. 

    Les fortes colonisations larvaires de V. gibba sont souvent liées à des événements
catastrophiques (Hrs-Brenko, 2006). Cette espèce, qui croît rapidement (Jensen, 1990),
montre une forte capacité de survie à différents facteurs de stress abiotiques (résistance
à la pollution, à la turbidité, à l'hypoxie et à la sédimentation) et biotiques. En Australie,
où cette espèce est envahissante, des hausses spectaculaires d'abondance peuvent avoir
des effets négatifs sur le taux de croissance des juvéniles de Pecten fumatus, une espèce
commerciale, comme démontré expérimentalement par Talman et Keough (2001). La
baie de Saint-Brieuc, qui souffre d'eutrophisation (mais sans épisodes hypoxiques) et sup-
porte des activités intensives de dragage de coquilles Saint-Jacques, apparaît comme une
zone favorable à la prolifération de cette espèce.
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    Le recrutement massif  de V. gibba caractérise également les étapes pionnières de la
dynamique des communautés benthiques après une perturbation (Pranovi et al., 1998).
Bonvicini-Pagliai et Serpagli (1988) a qualifié cette espèce “d'enregistreur temporel du
stress environnemental”. En tant que suspensivore dominant, avec une croissance rapide
des juvéniles et des adultes, V. gibba joue un rôle important dans le réseau trophique en
transférant la production pélagique vers le compartiment benthique (Hrs-Brenko, 2006).
Si le régime de perturbation diminue, les interactions biotiques réguleront progressive-
ment les populations de V. gibba (Olafsson et al., 1994). La connaissance du niveau de per-
turbation nécessaire à la persistance d'une population abondante de V. gibba et de sa
capacité à augmenter en abondance en l'absence d'un facteur de perturbation
déclencheur est cruciale pour dissocier les effets des facteurs naturels et anthropiques
(Australian government, 2008).

    Lors de l'élaboration de plans de gestion d’aire marine ou de ressources benthiques,
les parties prenantes doivent considérer que les communautés benthiques ont la capacité
de s'adapter à un niveau prévisible et modéré de perturbations anthropiques. Cependant,
il existe un seuil au-delà duquel les populations, même composées d'espèces “résis-
tantes”, s'effondrent et provoquent l'appauvrissement des communautés, avec la perte de
fonctions écologiques majeures et des rétroactions négatives inévitables, incluant les
espèces ciblées par la pêche (Pranovi, Giovanardi et Franceschini, 1998).

    L'état écologique défini en 1987 ne constitue pas un état de référence, et encore
moins un objectif  de conservation, car l'enrichissement en nutriments et les pressions de
la pêche étaient probablement déjà bien établis. La méthode CTA pourrait apporter de
nouvelles perspectives pour l'évaluation de la distance écologique entre l'état actuel et l'é-
tat de référence (Borja et al., 2012), en mesurant le net change par rapport à un état de
référence prédéfini. Idéalement, cet état de référence écologique devrait être défini au
sein d'une entité écologique, dans des zones non affectées. En l'absence d'un état vierge
local, ou d'un état écologique qui pourrait être considéré comme une cible de conserva-
tion, il devrait être possible d'inclure dans l'analyse des données provenant d'écosystèmes
similaires situés dans la même région pour définir un état de référence dans l'espace mul-
tivarié (par exemple un centroïde d'échantillons considérés comme une cible potentielle
de conservation, incluant la variabilité naturelle). Les calculs de net change au fil du temps,
par rapport à l'état de référence, peuvent permettre de mesurer précisément le processus
de restauration par le biais de trajectoires de restauration. La définition de cibles de con-
servation dans des espaces multivariés pourrait souligner le niveau de dégradation, par
rapport aux données historiques, et alimenter les processus locaux de gouvernance dans
un processus de gestion adaptative.

    Des activités à finalités différentes sont présentes dans le site Natura 2000 “Baie de
Saint-Brieuc-Est” avec la pêche d'une part et la conservation des habitats benthiques
d'autre part. L'évaluation des impacts de la pêche sur les sites Natura 2000 nécessite des
données environnementales spatiales à haute résolution, y compris la distribution des
habitats naturels et des espèces, ainsi que des données à échelle fine sur la distribution
des activités de pêche en cours concernant les zones à fort enjeux de conservation
(Pedersen et al., 2009 ; AFB et al., 2019 ; Lusenius et al., 2019). 

Dans ce contexte, cette étude (1) souligne la valeur des données historiques, même si
elles ne constituent pas un état vierge de toute pression, et les limites de leur utilisation
en tant que cibles de conservation, (2) fournit des informations actualisées sur la distri-
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bution des assemblages benthiques et des espèces associées, et (3) confirme la nécessité
de mesurer la pression de pêche pour interpréter correctement les changements liés aux
activités humaines dans les écosystèmes marins. Dans notre étude, l'utilisation de
l'ensemble des données de la station R a été essentielle pour mieux comprendre les
changements à long terme observés entre 1987 et 2019. Elle confirme que le couplage
de différentes échelles spatiales et temporelles dans toute stratégie d'échantillonnage [peu
de stations avec un échantillonnage à haute fréquence (Hewitt et al., 2016) vs plan
d’échantillonnage plus conséquent à plus faible fréquence (Kröncke et al., 2011)] aide à
suivre les changements entre les états écologiques définit à large échelle temporelle,
comme suggéré par Bacouillard et al. (2020) et Callaway (2016) et que le développement
d'une telle stratégie de surveillance est à favoriser. 

    Cette étude souffre clairement du manque de connaissances concernant la pression
de pêche et de zones témoins exemptes d'impacts de la pêche. Malheureusement, il n'ex-
iste pas de zone exempte d'activité de dragage sur le site d'étude ou dans les zones
périphériques. Des alternatives pour caractériser l'impact des activités de pêche dans la
zone d'étude pourraient consister à étudier la réponse des communautés benthiques à un
gradient de pressions de pêche comme le proposent van Denderen et al. (2015), ou à l'in-
térieur d'une zone expérimentale fermée à la pêche commerciale selon l’approche pro-
posée par Bradshaw et al. (2001). D'autres travaux sont nécessaires pour 1) quantifier les
efforts de pêche dans la zone peu profonde (via des cartes d'abrasion) car des informa-
tions aussi précises font défaut, et 2) concevoir une stratégie basée sur la comparaison
entre les zones draguées et non draguées.

    L'accès à des informations à haute résolution sur les activités de pêche est primor-
dial pour aider à comprendre les changements dans les communautés benthiques et dis-
tinguer l'impact des activités de pêche des autres facteurs de changement (enrichissement
en nutriments, instabilité des sédiments, changement climatique). Des rapports docu-
mentés et actualisés sur les changements écologiques et l'état de conservation doivent
être partagés avec les parties prenantes afin d'informer efficacement les débats et les
processus de gouvernance à l’échelle locale (Eastwood et al., 2007 ; Pedersen et al., 2009).
Les processus de consultation doivent impliquer les décideurs politiques, les membres
des institutions de pêche, les pêcheurs, les organisations environnementales et les ges-
tionnaires d'aires marines protégées (AMP) lorsqu'ils sont présents. Cette étape devrait
idéalement conduire à la mise en œuvre de mesures de gestion de la pêche pour réduire
les menaces et atteindre les objectifs de conservation (Pedersen et al., 2009 ; AFB et al.,
2019 ; Lusenius et al., 2019). 

    Bien que des progrès aient été réalisés dans l'extension de la couverture des AMP,
l'application des outils de gestion n'a pas encore été mise en œuvre dans la plupart de ces
zones (Torriente et al., 2019). La conservation du milieu marin est un phénomène rela-
tivement nouveau qui rattrape actuellement son homologue terrestre, où des zones pro-
tégées ont été établies depuis plusieurs décennies (Morris et al., 2014). Bien qu'il soit
nécessaire d'améliorer à l'échelle mondiale les processus de désignation et de gestion des
zones marines, il a déjà été démontré que les impacts humains locaux sur le milieu marin
pouvaient être réduits de manière efficace au sein des réseaux Natura 2000 et des AMP
(Fraschetti et al., 2018 ; Zupan et al., 2018). Les plans de gestion sont recommandés pour
les sites Natura 2000 mais ne sont pas obligatoires en vertu de la directive Habitats.
Néanmoins, ils semblent être une solution appropriée pour la définition d’objectifs de
conservation cohérents couplée à une gestion effective (European Commission, 2011).
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Malgré leur complexité, la régulation de certaines pratiques de pêche mis en œuvre par le
biais d'un processus de concertation et de gestion aboutissent souvent à des scenarii gag-
nant-gagnant entre les finalités économiques et les objectifs de conservation dans dif-
férentes zones marines protégées à travers le monde (N2K group, 2018). En baie de
Saint-Brieuc, la mise en œuvre de tels scénarii gagnant-gagnant a permis de gérer à long
terme la population de P. maximus avec des bénéfices pour les pêcheurs, et plus modeste-
ment, de favoriser les stocks de Cerastoderma edule (Ponsero et al., 2009). Des tendances
similaires ont été observées dans la mer d'Irlande par Bradshaw et al. (2001), qui ont mon-
tré les effets positifs de la fermeture des zones de pêche commerciale sur P. maximus (et
indirectement sur les pêcheurs) et sur les communautés benthiques. Face à nos résultats,
qui soulignent clairement une dégradation du macrobenthos de substrats meubles, la
balle est dans le camp des acteurs et décideurs pour intégrer ces connaissances dans les
processus de gouvernance et impulser une stratégie de conservation ambitieuse.
L'existence d'une réserve naturelle nationale, fortement impliquée dans l'étude, constitue
un terrain propice à une telle démarche
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Annexe A : Règles de dragage et effort de pêche

A1 : Effort de pêche

A2 : Régles de dragage
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Annexe B : 
Catégories de traits fonctionnels

Annexe C : Cartes des propriétés des sédiments dans
les 38 stations ResTroph entre 1987 et 2019
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Annexe D : 
Evolution des propriétés des sédiments à la station R de 2005 à 2019



1987 2019 Station R (2005 à 2019)
15 dates

Benne Smith Mc Intyre
(9 réplicats)
Tamis 1mm

Richesse totale 129 151 202
Richesse moyenne 19,4 ± 7,38 16,8 ± 5.59 63.47 ± 11.27
N Annélides 9344 6080 502,22 ± 168,77
N Mollusques 3168 6600 234,00 ± 329,01
N Crustacés 3080 2488 175,41 ± 218,01
N Siponcles 752 160 4,67 ± 5,68
N Echinodermes 240 72 1,56 ± 2,25
N Némertes 152 176 7,85 ± 4,80
N Cnidaires 32 8 2,74 ± 2,30
N Plathelminthes 0 16 0,07 ± 0,29
N Tunicier 0 16
Total Abondance 16768 15616
Mean abondance 441 ± 327 411 ± 270 928.52 ± 593.83
Shannon (H) 2.46 ± 0.424 2,22 ± 0.432 3,032 ± 0,257
Simpson (D) 0.859 ± 0.095 0.812 ± 0.102 0,892 ± 0,051
Piélou (J) 0.856 ± 0.111 0.807 ± 0.117 0,734 ± 0,067

Protocole

38 stations

Benne Hamon (1 réplicat)

Tamis 2mm

Annexe E : 
Description générale de la macrofaune benthique selon
les campagnes d'échantillonnage.

pages suivantes
Annexe F : Cartes de distribution et d'abondance des principales espèces de bivalves
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Annexe F : Carte de distribution et d'abondance des principales espèces de bivalves

Annexe G : Carte des facteurs fonctionnels de la station R

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Annexe H : Evolution du régime des vagues au cours des 30
dernières années à proximité de la station R (SHOM)
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